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Résumé

En matière de gestion des eaux usées urbaines, l’évolution de la réglementation vers une
approche holistique amène les gestionnaires des réseaux d’égouts et des stations de récu-
pération des ressources de l’eau (StaRRE) à considérer le système intégré d’assainissement
urbain (SIAU) de manière globale. Ce changement de paradigme ouvre la porte à des col-
laborations entre les domaines, autrefois considérés comme distincts, que sont le drainage
urbain et le traitement des eaux usées. Dans ce contexte d’innovation et d’intégration, la
modélisation devient un outil clef, permettant d’appréhender la complexité des interactions
entre les différentes composantes d’un SIAU.

D’autre part, les gestionnaires de SIAU sont amenés à développer la résilience de leurs sys-
tèmes pour faire face aux impacts des changements climatiques, dont les effets à long terme
sont difficilement quantifiables. Cependant, les experts s’accordent à dire que les évènements
de pluie d’intensité extrême deviendront plus fréquents, et viendront tester les capacités opé-
rationnelles des infrastructures actuelles. Afin que les ouvrages continuent à fournir une per-
formance respectant les normes en vigueur, tout en respectant les contraintes budgétaires de
leurs gestionnaires, les solutions flexibles, telles que l’implantation de systèmes de contrôle
en temps réel (CTR), devraient être privilégiées. D’autant plus que, grâce aux récents déve-
loppements technologiques, de nouveaux outils de mesure, de communication et d’analyse,
de plus en plus fiables, sont mis en marché.

L’objectif de cette thèse est de proposer et d’évaluer la pertinence d’une gestion intégrée du
SIAU par CTR basé sur la qualité de l’eau, utilisant des mesures de turbidité, un indicateur
de la pollution particulaire, pouvant également être mesurée en concentration de matières
en suspension (MeS). Ces stratégies de contrôles innovantes visent à réduire le déversement
global de polluants particulaires (et des polluants associés, tels que les métaux lourds, les
pathogènes, etc.) dans le milieu naturel. Dans ce cadre, un modèle intégré – réseau d’égouts
et StaRRE – a été développé pour évaluer ces stratégies. Une approche de modélisation uti-
lisant la distribution de la vitesse de chute des particules (DVCP) a été proposée pour mieux
décrire les phénomènes de décantation et de remise en suspension dans l’ensemble des ou-
vrages et permettre ainsi une meilleure prédiction de l’évolution de la pollution particulaire
lors des événements pluvieux.
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D’autre part, les études expérimentales ont montré que les capteurs de turbidité installés
dans le SIAU sont soumis à des conditions difficiles, menant à des fautes. La perte de perfor-
mance des stratégies de contrôle basées sur la qualité des eaux en cas de fautes sur le signal
du capteur de turbidité a donc été évaluée. Grâce aux méthodes de détection de fautes, un
système d’alarme pourrait permettre aux gestionnaires de décider du mode de gestion à
adopter ou pourrait initier un basculement automatique en mode de gestion dégradé. Ce
mode dégradé est défini par une stratégie de contrôle n’utilisant plus le signal fautif. Les
simulations de ces scénarios ont montré la possibilité de maintenir une partie des bénéfices
obtenus par les stratégies de contrôle utilisant un capteur parfait. Ces bénéfices sont conser-
vés lorsque la faute est détectée dans un délai raisonnable - dépendant de la dynamique du
système.

Les résultats de cette étude laissent ainsi présager un fort potentiel d’optimisation des opéra-
tions des ouvrages de transport et de traitement des eaux usées et pluviales, particulièrement
lorsqu’on considère leur utilisation de manière intégrée, plutôt qu’en tant que systèmes au-
tonomes et distincts. D’autre part, le modèle intégré pourrait être utilisé comme outil d’aide
à la décision pour déterminer les modes de gestion (integrée) les plus adaptés.

Mots-clefs : contrôle en temps réel (CTR) ; gestion du temps de pluie ; modélisation intégrée ;
système intégré d’assainissement urbain (SIAU) ; traitement primaire physico-chimique.
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Abstract

Regulation concerning urban wastewater management is evolving towards a holistic ap-
proach which leads stakeholders to increasingly consider the integrated urban wastewater sys-

tem (IUWS), including the sewer system and the water resource recovery facility (WRRF), as
a whole. This change of paradigm opens doors to new collaborations between the traditio-
nally separated fields of urban drainage and wastewater treatment operation and research.
In this context of innovation and integration, modelling is going to be a key tool, granting
a better understanding of the complexity of interactions between the different parts of the
IUWS.

At the same time, the IUWS has to become more resilient to face the impacts of climate
change, the long-term effects of which are difficult to quantify. Still, climate change experts
agree on the increasing probability of occurrence of high intensity rain events, reaching the
limits of current wastewater infrastructure operational capacities. In order for these infra-
structures to continue to provide adequate performance with respect to current norms and
regulations, while limiting costs and budgetary needs, flexible solutions, such as implemen-
ting real-time control (RTC) systems, should be considered. Especially since recent technolo-
gical developments bring new and more reliable tools to measure water quality, and also to
analyse and manage large quantities of data.

This study focuses on the behaviour of the particulate pollution in the IUWS, an important
water quality indicator, commonly measured as the total suspended solids (TSS) concen-
tration and highly correlated with turbidity measurement. As turbidity sensors are readily
available with increasing reliability, their operational use can be envisioned.

The objective of this thesis is to develop and assess water quality-based control strategies
for the IUWS. An integrated - sewer and WRRF - model, using the particle settling velocity
distribution (PSVD) approach, has been proposed. This approach improves the description
of particle settling and resuspension in the whole system, allowing a better forecast of TSS
concentration dynamics, especially during rain events. Based on this integrated model, in-
novative water quality-based control strategies, aiming at reducing overall discharge of par-
ticulate pollutants (and the heavy metals, pathogens, etc. that come with it) to the receiving
water during wet weather, have been proposed and successfully tested.
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Experimental studies demonstrated that turbidity sensors installed in the IUWS are subject
to harsh conditions, leading to faulty sensor signals. The performance loss due to the use
of water quality-based control strategies affected by a faulty turbidity signal has been eva-
luated in detail and this has demonstrated the need for fault detection tools. When a faulty
signal is detected, alarms will allow operators to decide which operating mode should be
used instead of the one using the now faulty sensor. Alternatively, automatic responses and
changes could be implemented to counteract the effects of a faulty signal. This last option,
called downgraded operating mode, which implies reverting to a control strategy that does not
use the faulty signal, has been simulated and tested. If the fault is detected within reasonable
time (which depends on the system dynamics), these simulations have shown that part of
the increase of performance gained with the water quality-based strategy using the good
signal, can be maintained.

The results of this study thus present a strong case for optimizing wastewater infrastructure
operations, especially when they are considered as an integrated system, instead of autono-
mous and mutually exclusive systems. Furthermore, the developed integrated model may
be use as a decision support tool to help determine the best possible (integrated) control
strategy.

Keywords : chemically enhanced primary treatment (CEPT) ; integrated modelling ; integra-
ted urban wastewater system (IUWS) ; real-time control (RTC) ; stormwater management.
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"De prime abord, l’idée d’une cohérence sur des échelles nouvelles semble
de son côté entraîner une perte d’information. Cela tient en partie à
l’existence en science d’une tendance permanente au réductionnisme. Les
scientifiques décomposent les choses et étudient les morceaux un à un.
Quand ils veulent examiner l’interaction entre particules subatomiques, ils
en mettent deux ou trois ensembles - ce qui est suffisamment compliqué.
La puissance de l’invariance d’échelle, elle, se manifeste à des niveaux de
complexité nettement supérieurs. Il s’agit de voir globalement."

James Gleick, La théorie du chaos
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Avant-propos

Ce projet de doctorat a pris forme à partir d’une collaboration avec les services de traitement
des eaux usées de la Ville de Québec, visant à étudier la possibilité de prévenir le colmatage
des biofiltres en améliorant chimiquement la décantation primaire. Puis, pour appliquer à
plus grande échelle ce potentiel d’améliorer un traitement par un contrôle intervenant à
l’amont, l’exploration de l’approche intégrée du système d’assainissement a été une néces-
sité. Finalement, la volonté d’amener ce concept sur la voie opérationnelle a dirigé cette
étude vers l’évaluation de la possibilité d’un contrôle tolérant aux fautes des capteurs.

Ce travail m’a amenée à rechercher un certain équilibre dans plusieurs domaines, autant de
la vie académique que professionnelle :

• l’échelle de l’étude : niveaux de détail des sous-systèmes vs. système global

• le choix des objectifs : spécialisation vs. interdisciplinarité

• la gestion des données : quantité vs. qualité des données

• la formation des étudiants-stagiaires : définir des objectifs clairs et une méthodologie
vs. laisser l’espace de liberté propice à l’éclosion de nouvelles idées

• la gestion du temps : trouver la limite entre maturation des idées et procrastination

Cette notion d’équilibre, insaisissable et toujours changeante, se trouve en filigrane dans cette
thèse, dont la leçon ultime est probablement : accepter le changement comme une constante
de la vie, et que la "meilleure solution" suggérée ne l’est qu’à l’aune des connaissances accu-
mulées à ce jour.

Ce long cheminement m’a donné l’opportunité de participer à plusieurs conférences et de
découvrir deux aspects d’un même univers, soit : celui du drainage urbain et celui du traite-
ment des eaux usées. J’ai également eu la chance d’assister à leur rapprochement à l’occasion
de "sessions spéciales sur l’évaluation intégrée", qui permettaient d’envisager de stimulantes
collaborations. La liste des contributions scientifiques produites pour ces conférences est pré-
sentée dans l’Annexe F.
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Introduction

Cette thèse s’inscrit à la fois dans l’esprit du développement durable, et des thèmes émergents
de résilience et de ville intelligente, ainsi que dans le contexte très médiatisé des changements

climatiques. La conjonction de ces notions appelle, dans le domaine de la gestion des eaux
urbaines, au développement d’outils prévisionnels qui assisteront les villes dans le traite-
ment d’un volume croissant d’eaux usées. Les systèmes d’assainissement urbain, déjà très
sollicités par l’urbanisation grandissante, doivent également se conformer à des normes en-
vironnementales de plus en plus strictes. L’agrandissement des systèmes de collecte et de
traitement de manière traditionnelle n’est donc plus envisageable. Avec l’imminence des
impacts des changements climatiques, il devient nécessaire de développer de nouveaux ou-
tils et des stratégies flexibles visant une gestion intégrée de l’assainissement urbain. Pour
mettre l’accent sur l’importance d’adopter une approche holistique, l’expression système in-

tégré d’assainissement urbain (SIAU) sera utilisé dans la suite de ce texte.

Les concepts et principes énoncés plus haut, qui serviront à établir le contexte dans lequel a
été réalisée cette thèse, sont explicités ci-après.

Développement durable

En matière de gestion des eaux urbaines, les besoins en capacité de traitement ne cessent de
croître. Or, l’espace disponible dans les zones urbanisées pour l’implantation de nouveaux
systèmes est souvent limité. De nombreux défis sont à relever pour répondre aux nouveaux
besoins qui s’illustrent bien par le fait que :

— D’un côté, l’augmentation constante de la population dans les villes ajoute une pres-
sion sur les infrastructures existantes.

— Et de l’autre côté, la prise de conscience environnementale amène les populations à
s’approprier les politiques publiques et à réclamer des normes environnementales plus
rigoureuses.

Les progrès de l’ingénierie des dernières décennies ont permis le développement de techno-
logies avancées dans le domaine de l’assainissement des eaux usées. Ces progrès permettent
d’envisager non seulement une meilleure gestion des flux, et donc, la possibilité d’une ré-
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duction significative des rejets de polluants dans le milieu naturel, mais aussi des traitements
plus performants et innovants. Ainsi, l’objectif de l’assainissement n’est plus seulement de
réduire l’impact négatif des eaux usées, mais également de les valoriser et, ainsi, de réduire
la consommation d’autres ressources (énergie et nutriments).

Ce changement de paradigme est notamment observable par l’évolution du vocabulaire :
les stations d’épuration (STEP) sont progressivement renommées des stations de récupération

des ressources de l’eau (StaRRE) (Weissbrodt, 2018). Ce vocable sera utilisé dans la suite du
texte pour marquer l’adhésion de l’auteur à cette vision. En anglais, Verstraete et al. (2009)
relève l’aspect négatif de la dénomination usuelle wastewater et encourage l’utilisation de
used water, qui se rapproche du vocable communément utilisé en français eaux usées. Dans
le même ordre d’idées, les wastewater treatment plants (WWTP) deviennent des water resource

recovery facilities (WRRF). Certaines deviennent même des water reclamation facilities (WRF)

pour répondre à la pénurie d’eau grandissante dans certaines régions, soulevant par la même
occasion une autre gamme de problématiques liées à la santé publique.

Pour être qualifiée de "durable", la gestion des eaux urbaines doit prendre en compte les
deux autres piliers du développement durable - Économie et Société - définis il y a plus de
30 ans dans le rapport Brundtland (Brundtland et al., 1987). Selon ce principe, le niveau
de service des infrastructures devra être déterminé par un équilibre entre la protection de
l’environnement et des coûts économique et sociétal acceptables. Dans cet ordre d’idées, la
Figure 0.1 présente différentes considérations à concilier pour atteindre un mode de gestion
des SIAU dit "durable".

FIGURE 0.1 – Les objectifs d’un SIAU selon les piliers du développement durable : Environ-
nement, Économie et Société
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Cette thèse soutient que l’investissement pour une meilleure connaissance de la qualité des
eaux au sein des SIAU, en vue d’utiliser cette information pour optimiser la gestion des
SIAU, s’inscrit dans le cheminement vers un mode de gestion durable. Le développement
d’un système d’instrumentation adapté - comprenant l’ensemble des outils allant de la me-
sure à l’utilisation du signal - est ainsi prôné.

Changements climatiques

Il est désormais impossible d’ignorer l’impact des actions anthropiques sur l’évolution ra-
pide du climat. En 2014, au terme de son cinquième cycle d’évaluation, le Groupe d’experts
intergouvernemental sur l’évolution du climat (GIEC) a publié des rapports pointant l’émis-
sion anthropique de gaz à effet de serre (GES) comme une des principales causes du réchauf-
fement climatique (GIEC, 2014). Les principaux acteurs de la gestion des SIAU ont décidé
d’adopter deux stratégies pour attaquer ce problème :

— la mitigation : en essayant de comprendre et de limiter leurs propres émissions de GES
(Flores-Alsina et al., 2011; Guo et al., 2012) ; et

— l’adaptation : en prévoyant leurs possibles effets sur le système de drainage urbain
(DU) pour s’en prémunir (Willems et al., 2012).

Ainsi, les changements climatiques font l’objet d’études approfondies pour en déterminer
l’ampleur et les impacts potentiels sur le SIAU. Bien que leurs effets à long terme soient
difficilement prévisibles, du moins sans une grande marge d’incertitude, plusieurs études
tendent à démontrer que les évènements météorologiques extrêmes, tels que de longues
périodes de sécheresses ou des événements pluvieux intenses, seront plus fréquents, de
plus forte intensité. Conséquemment, une amélioration des SIAU existants sera nécessaire
(Arnbjerg-Nielsen et al., 2013; Langeveld et al., 2013a; Willems, 2013).

Résilience

Pour faire face à une large gamme de changements climatiques possibles, tout en assurant la
continuité du développement urbain et sans menacer les ressources naturelles, les villes de-
vront miser sur le renforcement d’une caractéristique importante : la résilience. En effet, face
à ces menaces difficilement quantifiables, viser à fournir un système fiable en tout temps
("fail-safe") ne serait pas économiquement viable. Ainsi, dans l’optique d’une gestion du-
rable, Butler et al. (2017) montrent plutôt la pertinence de se diriger vers un système à haut
degré de résilience, où la défaillance fait partie du processus décisionnel et opérationnel
("safe to fail").

Le degré de résilience d’un système est défini par sa capacité à minimiser les conséquences
d’une défaillance et par sa rapidité à rétablir un service adéquat lorsqu’il est soumis à des
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conditions exceptionnelles, non prévues lors de sa conception (Makropoulos et al., 2018).
Toujours dans l’objectif d’une gestion durable, le degré de résilience attendu d’un système
devra être déterminé par une optimisation de type coût-bénéfice, en fonction des budgets
disponibles pour adapter les systèmes existants ou pour en construire de nouveaux (Butler
et al., 2017).

Dans cette optique, les acteurs du drainage urbain se sont orientés vers de nouvelles ap-
proches de gestion, combinées à des technologies innovantes, désignées sous plusieurs vo-
cables tels que techniques alternatives, contrôle à la source ou infrastructures vertes (Fletcher et al.,
2014), ou encore le concept de ville-éponge (Nguyen et al., 2019). Ces approches visent princi-
palement à réduire les masses d’eau générées par les évènements pluvieux, changeant ainsi
les caractéristiques du terrain, qui sont généralement prises comme des paramètres fixes lors
des études traditionnelles. Ainsi, pour prendre en compte ces changements au sein d’une
approche à long terme, l’utilisation de méthodes de surveillance, telles que l’installation de
capteurs, semble être une voie à explorer puisque ceux-ci permettraient d’archiver l’évolu-
tion du système et, éventuellement, d’en réactualiser les caractéristiques au besoin.

Ville intelligente

Actuellement, l’approche prédominante en matière de drainage des eaux urbaines peut être
qualifiée de passive. Conformément à l’approche traditionnelle de génie civil, les systèmes
sont généralement conçus pour répondre à des évènements pluvieux de périodes de retour
déterminées et les infrastructures sont principalement gérées de manière statique.

Développer la résilience d’un SIAU revient à passer d’une approche passive à une approche
active et adaptative, où les infrastructures sont appelées à moduler leur fonctionnement en
fonction des événements auxquels elles sont confrontées (Butler et al., 2017). Dans une telle
approche active et adaptative, des capteurs sont utilisés pour connaître l’état du système, ce
qui permet aux opérateurs dudit système de réagir avec des stratégies de contrôle appro-
priées. De plus, couplées à l’utilisation de modèles représentant le système, une pratique
devenue standard dans l’industrie, les stratégies de contrôle peuvent être virtuellement tes-
tées pour être optimisées (Vanrolleghem et al., 2005). L’utilisation de modèle en tant que
jumeau numérique ("digital twin"), par exemple pour le suivi de la performance du système
ou la détection d’anomalies, commence également à émerger dans le domaine de la gestion
de l’eau (Sarni et al., 2019).

Cette approche s’inscrit dans le concept de ville intelligente ("smart city") (Breux et Diaz, 2017;
Mikkelsen, 2018) et est rendue possible en grande partie grâce au développement de nou-
velles technologies de mesure de l’état des systèmes (capteurs) et à l’augmentation de la
capacité de transmission et de traitement de grandes quantités de données ("big data") (Blu-
mensaat et al., 2017; Chen et Han, 2018).
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Les défis pour atteindre une gestion durable des eaux en milieu urbain sont autant de na-
tures technique que socio-institutionnelle (Brown et Farrelly, 2009; Blumensaat et al., 2019).
Tout d’abord, force est de constater que la mise en place de méthodes non conventionnelles
demande souvent un effort important de gestion du changement auprès des opérateurs de
SIAU pour en garantir le succès. Ainsi, alors que la fiabilité des capteurs de mesure des
paramètres de qualité des eaux est en constante progression, leur utilisation opérationnelle
demeure un enjeu. En effet, un certain manque de fiabilité, et aussi de stabilité, engendre des
réticences chez les opérateurs, pour qui un capteur défaillant pourrait engendrer une charge
de travail supplémentaire et réduire la performance du système (Schraa et al., 2006). Pour ga-
gner la confiance des décideurs et des opérateurs, un système utilisant ces capteurs devrait
donc être équipé de moyens pour pallier d’éventuelles défaillances. Les enjeux de sécurité,
aussi bien techniques (risques de défaillance, attaques cybernétiques) qu’éthiques (protec-
tion des données personnelles), ne doivent pas être négligés (Moy de Vitry et al., 2019).

Le concept de ville intelligente touche de nombreux domaines (Breux et Diaz, 2017) et fait
l’objet de multiples définitions. On retiendra surtout qu’une ville intelligente s’appréhende
de manière holistique, par des approches multidisciplinaires alliant le développement tech-
nologique et l’innovation sociale. Dans le domaine de l’eau, et plus particulièrement des
SIAU, les défis ne sont pas nouveaux (Beck, 1981; Olsson, 2006). Cette thèse se propose de
promouvoir l’approche d’évaluation intégrée et le développement d’outils visant à aider son
acceptation par les acteurs du milieu.

Motivation de la thèse

À l’ère des voitures autonomes et de la cocotte-minute connectée au réseau wifi, les nouvelles
technologies entrent tranquillement dans nos vies quotidiennes. Certaines sont plus faciles à
accepter que d’autres. En effet, lorsque la vie humaine est en jeu, le niveau de risque accep-
table est relativement bas. Ainsi, l’annonce d’un accident mortel provoqué par une voiture
autonome a crée l’émoi dans l’opinion publique, poussant les autorités à vouloir légiférer
sur ces nouvelles technologies. Pourtant, de nombreux accidents sont provoqués quotidien-
nement par des fautes humaines et ne soulèvent pas autant de passions. Cette acceptabilité
du risque lié à la manière traditionnelle relève de l’inertie de l’habitude, encore appelée biais

du status quo. La méfiance envers la nouveauté fait partie de la nature humaine. Utiliser
des méthodes rationnelles, telles que la modélisation, peut aider à réduire cette méfiance
et trouver le point d’équilibre entre avancée téméraire et extrême conservatisme, nuisible à
l’innovation.

Une alternative pour amener progressivement au changement de mentalités serait d’in-
troduire un système automatisé sous supervision humaine. Ainsi, pour poursuivre avec
l’exemple des voitures autonomes, les voitures dites "semi-autonomes" sont plus facilement
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acceptables. En effet, celles-ci sont conduites par un humain et le système de contrôle auto-
matisé est activé seulement dans des conditions précises, tels qu’un stationnement en paral-
lèle (tâche pour laquelle l’auteure de cette thèse prétend - sans aucune source fiable - qu’un
robot aurait très certainement une meilleure performance qu’un grand nombre d’humains
disposant de leur permis de conduire).

Dans le domaine de la gestion de l’eau, certaines situations peuvent provoquer autant d’émo-
tions qu’un accident de la route. C’est le cas notamment en gestion du risque d’inondation.
En matière de risques environnementaux, tels que les rejets de polluants dans le milieu na-
turel, les gestionnaires de SIAU sont parfois frileux à tester de nouvelles méthodes, théori-
quement plus performantes mais ayant un risque de défaillance plus élevé. D’autant plus
lorsque la réglementation régule chaque sous-système individuellement et non le SIAU de
manière holistique. Par cette thèse, l’auteure souhaite contribuer à la discussion sur la pos-
sibilité de nouvelles stratégies de contrôle pour le SIAU et les conditions nécessaires à leur
acceptabilité.

Ainsi, en proposant un modèle réaliste d’un SIAU, qui s’étend des bassins versants jusqu’à
la station de récupération des ressources de l’eau (StaRRE), et dont l’originalité se manifeste
par sa capacité à estimer la pollution particulaire tout au long du système, le potentiel des
stratégies de contrôles utilisant cette information peut être évalué et discuté. Les risques en
terme de perte de performance et d’utilisation de ressources, ainsi que la possibilité de les
réduire, sont également considérés.

Organisation de la thèse

Cette thèse, rédigée par insertion d’articles, est structurée de la manière suivante :

— Le premier chapitre délimite le cadre de la présente étude et définit les termes em-
ployés. Il présente l’état de l’art en matière de modélisation et de contrôle des systèmes
intégrés d’assainissement urbain.

— Le second chapitre présente les objectifs de la thèse en regard des problématiques qui
découlent du cadre défini au premier chapitre.

— Le troisième chapitre présente les méthodes d’analyse sélectionnées et les conditions
expérimentales, tant sur le terrain qu’en laboratoire, qui ont permis de constituer les
jeux de données utilisés pour développer les modèles présentés au quatrième chapitre.

— Le quatrième chapitre présente les modèles utilisés et les améliorations qui leur ont
été apportés dans le cadre de cette étude.
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Les chapitres 5, 6 et 7 sont constitués d’articles.

— Le cinquième chapitre présente le développement et l’implémentation à l’échelle réelle
d’un contrôleur d’ajout de produits chimiques à la décantation primaire utilisant la tur-
bidité de l’effluent comme variable de contrôle.
Article intitulé : Chemically enhancing primary clarifiers : Model-based development of a do-

sing controller and full-scale implementation

— Le sixième chapitre présente l’utilisation d’un modèle intégré pour coordonner la vi-
dange des réservoirs de rétention avec la capacité de traitement de la StaRRE.
Article intitulé : Gestion optimale de la vidange des bassins de rétention en réseau unitaire à

l’aide d’un modèle intégré.

— Le septième chapitre propose des stratégies de contrôle du remplissage des bassins de
rétention, basées sur la qualité de l’eau, visant à limiter l’impact du temps de pluie sur
la StaRRE.
Article intitulé : Water quality-based control evaluation by means of an integrated urban was-

tewater model.

Le chapitre 8 applique les concepts présentés dans les trois chapitres précédents, sur un
modèle intégré mis à jour, dont les composantes sont présentées au chapitre 2.

— Le huitième chapitre présente des stratégies de contrôle intégré tolérantes aux fautes,
basées sur la qualité des eaux. Une évaluation de leurs performances et des risques qui
leur sont associés y est présentée.

Finalement, les conclusions principales sont résumées au dernier chapitre, permettant de
discuter des perspectives de recherche que cette thèse soulève.
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Chapitre 1

Revue de littérature

1.1 Système intégré d’assainissement urbains (SIAU)

La mise en place d’un SIAU répond principalement à trois objectifs : réduire les risques po-
sés par l’exposition aux eaux usées sur la santé publique ; réduire les risques d’inondation
en zone habitable ; et limiter les impacts néfastes des rejets sur le milieu récepteur. La plu-
part des pays industrialisés ont réussi à répondre de manière relativement convenable aux
deux premiers objectifs, visant la santé humaine, par le perfectionnement de leurs SIAU, et
cherchent maintenant à y associer les considérations environnementales de manière durable
et à un coût acceptable (Chocat et al., 2001).

On distingue deux principaux types de réseau d’assainissement :

— le système dit unitaire, qui mélange les eaux sanitaires et les eaux pluviales dans un
unique réseau de canalisations ; et

— le système dit séparatif, qui draine les eaux sanitaires et les eaux pluviales dans deux
réseaux distincts de conduites.

Le développement des systèmes séparatifs repose sur l’idée que les eaux sanitaires et les
eaux pluviales, de natures différentes, ne devraient pas être mélangées. Le traitement des
eaux sanitaires bénéficierait alors d’un affluent stable, d’un point de vue hydraulique et en
charge de polluants. En outre, cette proposition était supportée par l’hypothèse que les eaux
pluviales seraient relativement "propres", et donc, ne nécessiteraient que peu ou pas de trai-
tement. Cette hypothèse s’est cependant révélée discutable selon les polluants considérés
(Muschalla et al., 2014). La nécessité d’instaurer un traitement des eaux pluviales, distinct de
celui des eaux sanitaires, augmenterait considérablement les coûts de gestion.

Ainsi, à la lumière des limites potentielles d’un système séparatif, ni ce système, ni le système
unitaire ne peuvent être conseillés de manière définitive. Le choix d’un système plutôt que
l’autre dépend surtout du contexte où il se trouve (Brombach et al., 2005; De Toffol et al.,
2007).
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Différentes variantes intermédiaires peuvent également co-exister, telles que des réseaux
d’égouts (RE) pseudo-séparatifs, pour lesquels les eaux de voirie publique sont collectées
dans un RE d’eaux pluviales, tandis que les drains de fondation des terrains résidentiels pri-
vés sont connectés au RE d’eaux sanitaires, ce qui engendre un impact du temps de pluie sur
ce dernier (Cyr et al., 1990).

Pour les nouveaux quartiers équipés d’un RE séparatif, il est souvent d’usage de connecter
les eaux sanitaires au RE unitaire déjà en place. En effet, la plupart des nouvelles zones ur-
baines se sont développées autour d’un centre historique disposant de RE unitaires qu’il
serait très coûteux et souvent techniquement difficile de transformer en réseau séparatif
(Dirckx et al., 2011). D’autre part, la construction d’une nouvelle StaRRE est souvent plus
onéreuse que l’agrandissement ou l’amélioration d’une StaRRE existante. Ainsi, la majorité
des centres urbains sont équipé d’un SAU pouvant être considéré comme unitaire, malgré la
présence d’un RE séparatif sur une partie du territoire.

Dans le cadre de cette thèse, la formule système intégré d’assainissement urbain (SIAU) est uti-
lisée pour mettre l’accent sur la vision holistique du système et les pratiques de gestion
intégrée. Dans ce texte, un SIAU désigne un système centralisé de collecte et de traitement
des eaux usées, situé dans un milieu urbanisé. Le SIAU intègre donc à la fois la gestion des
eaux sanitaires et celle des eaux pluviales rejoignant un RE unitaire, et en bout de chaine,
les StaRRE municipales. Les problématiques spécifiques aux traitements des eaux pluviales,
des eaux usées industrielles, ainsi que les systèmes de traitement non collectifs ne seront pas
abordés.

1.1.1 Caractéristiques des systèmes unitaires

Provenance des eaux unitaires

Les principales sources d’alimentation des RE unitaires sont :

— les eaux usées d’origines domestiques et industrielles ;

— les eaux d’infiltration, ou eaux claires parasites (ECP) ; et

— les eaux de ruissellement en temps de pluie.

Les deux premières, présentes à la fois en temps sec et en temps de pluie, sont raisonna-
blement prévisibles (Verbanck, 1995; Tchobanoglous et al., 2003). En effet, les eaux usées do-
mestiques se caractérisent principalement par une dynamique journalière en rapport avec
les activités de la population. De légères différences peuvent être observées entre les jours
ouvrables, les jours de congé ou encore les journées d’évènements, telle qu’illustrée dans la
rubrique intitulée "Sewer sociology" du magazine Water Environment & Technology. Cepen-
dant, l’importance de ces différences peut être réduite selon les objectifs de l’étude, notam-
ment lorsqu’on étudie les phénomènes à l’échelle des bassins versants. De même, l’apport
d’eaux usées d’origine industrielle peut être plus ou moins régulier selon l’activité considé-

10



rée. Cependant, pour que leur raccordement à la StaRRE municipale soit acceptée, l’effluent
doit respecter des normes. L’importance de prendre en compte ces apports dépend égale-
ment du cas d’études.

Il en va de même pour les ECP, pour lesquelles la quantité à prendre en compte pour un RE
donné est relativement constante pendant la journée (De Bénédittis et Bertrand-Krajewski,
2005; Karpf et Krebs, 2011). Les variations sont principalement saisonnières et dépendent de
l’environnement et du climat (De Ville et al., 2014).

Les eaux pluviales, quant à elles, présentent une variabilité beaucoup plus forte et apportent
une importante charge aux RE unitaires, autant en débit qu’en qualité (Gromaire-Mertz et al.,
1999; Tchobanoglous et al., 2003). De plus, avec l’accroissement des surfaces imperméables,
consécutif au développement urbain, vient l’augmentation des volumes d’eau et des débits
de pointe dans les RE lors des évènements pluvieux. Ce phénomène peut être atténué, no-
tamment par les méthodes alternatives de contrôle à la source privilégiant l’infiltration (Mik-
kelsen et al., 1996), mais difficilement supprimé. Dès le début des années 1900, des experts
ont exprimé leurs inquiétudes face au déversement de ces eaux non traitées dans le milieu ré-
cepteur (Geiger, 1998). Dès lors, de nombreuses études ont cherché à identifier, comprendre
et résoudre les problématiques du temps de pluie en RE unitaire. C’est également dans ce
cadre que s’inscrit ce projet de thèse.

Composition des eaux unitaires en temps de pluie

Les rejets urbains de temps de pluie (RUTP) sont une source majeure de pollution des mi-
lieux naturels, autant en RE séparatif qu’unitaire. Le Tableau 1.1 fournit des fourchettes de
concentrations observées pour les polluants classiques. On observe que les plus grosses va-
riations sont dues aux eaux pluviales (cf. les deux dernières colonnes du Tableau 1.1).

TABLEAU 1.1 – Fourchette de concentrations (en mg/L) des rejets par temps sec et temps de
pluie (Bertrand-Krajewski, 2006)

Paramètres
Eau résiduaire

urbaine
Rejets pluvieux

séparatifs
Rejets pluvieux

unitaires

MeS 150 - 500 21 - 2600 176 - 2500

frac. org. MeS 70 - 80% 18 - 30% 40 - 65%

DCO 300 - 1000 20 - 500 42 - 900

DBO5 100 - 400 3 - 184 15 - 301

DCO/DBO5 2 5 - 7.5 3.4 - 6.0

N-NTK 30 - 100 4 - 20 21 - 28.5

N-NH4 20 - 80 0.2 - 4.6 3.1 - 8.0

P-Pt 10 - 25 0.02 - 4.3 6.5 - 14.0

11



Sources de pollution

En RE unitaire, Gasperi et al. (2010) distinguent trois sources de pollution, à l’origine des
différences de comportements des polluants associés :

— les eaux usées (domestiques et industrielles) ;

— les eaux de ruissellement ; et

— les processus en réseaux.

Eaux usées. Les polluants liés aux eaux usées domestiques sont traditionnellement esti-
més en terme de charge massique journalière produite par équivalent-habitant (EH). Tcho-
banoglous et al. (2003) ont déterminé des valeurs indicatives pouvant être utilisées pour le
dimensionnement d’un nouveau RE (Tableau 1.2).

TABLEAU 1.2 – Charge massique journalière de polluants émise par équivalent-habitant (EH)
(Tchobanoglous et al., 2003)

Paramètres
Valeur typique

(g/d/EH)

DBO5 85

DCO 198

MeS 95

N-NH4 (en gN) 7.8

N organique (en gN) 5.5

TKN (en gN) 13.3

P organique (en gP) 1.23

P inorganique (en gP) 2.05

P total (en gP) 3.28

Huile et graisse 31

Les concentrations attendues en temps sec sont calculées par dilution en prenant en compte
la consommation d’eau potable journalière moyenne par EH et la quantité d’ECP dans le
RE (la charge polluante des ECP étant considérée comme négligeable). Pour un RE existant,
la pratique appropriée consiste à mener une campagne de mesures. Gasperi et al. (2008b)
affirment qu’il est possible d’extrapoler des valeurs mesurées sur un site donné à un autre
site ayant une occupation des sols et un RE aux caractéristiques similaires.

Gasperi et al. (2010) ont identifié les eaux usées comme la principale source de pollution
organique (DCO, DBO5) et en terme de nutriments (azote, phosphore). Elles contribuent
aussi majoritairement à la pollution bactériologique. Ces polluants subissent essentiellement
un effet de dilution par l’arrivée des eaux de pluie.
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Eaux de ruissellement. Les eaux de ruissellement pluviales présentent une composition
très variable qui dépend de nombreux paramètres (caractéristiques du terrain drainé, de la
pluie, des conditions antérieures...). Des valeurs typiques de leur composition en polluants
traditionnels sont données au Tableau 1.1. Ces eaux charrient les polluants déposés pen-
dant les périodes de temps secs sur les surfaces qu’elles drainent et apportent une pollution
organique moins biodégradable que les eaux usées (Tchobanoglous et al., 2003; Bertrand-
Krajewski, 2006; Gasperi et al., 2010). Les eaux de ruissellement, tout comme les eaux usées
dans une plus faible proportion, contiennent aussi un grand nombre de polluants qui sus-
citent de plus en plus d’intérêt, notamment les substances qualifiées de polluants prioritaires
(métaux, hydrocarbures, pesticides...). Ces polluants sont souvent présents en faible concen-
tration mais peuvent présenter une forte toxicité, due à l’effet d’accumulation (Gasperi et al.,
2008a).

Processus en réseaux. Selon les temps de séjour et les conditions environnementales dans
les RE, des processus physico-chimiques et biologiques interviennent de manière plus ou
moins importante (Hvitved-Jacobsen et al., 2002). Ainsi, les RE ne doivent pas uniquement
être considérés comme des ouvrages de transport si l’on souhaite comprendre l’évolution de
la qualité des eaux. Au niveau physique, il semble se dégager un consensus parmi les experts
quant à l’existence d’un phénomène de déposition/resuspension, ayant lieu autant en temps
sec qu’en temps de pluie. Cependant, les conditions nécessaires à sa survenue, la nature
de la pollution engendrée et son importance sont encore mal connues (Ashley et al., 1994;
Verbanck, 1995; Gromaire et al., 2001; Chebbo et al., 2001). Au niveau biologique, la plupart
des études sur les biofilms, qui se développent puis s’érodent dans les conduites, reposent
sur des expériences en laboratoire (Ahyerre et al., 2000; Banasiak et al., 2005). Les liens entre
ces résultats et les observations réalisées à l’échelle réelle (Schilperoort et al., 2012) restent
à étudier. Une meilleure connaissance de ces processus pourrait influencer les méthodes de
gestion du temps de pluie (Chebbo et al., 2001).

Pollution particulaire : disponibilité et besoins en données

Les effets néfastes sur l’environnement de la pollution particulaire contenue dans les re-
jets urbains de temps de pluie (RUTP) sont multiples. D’une part, l’apport intempestif de
sédiments aux cours d’eau impacte la faune, la flore, et peut même en modifier la mor-
phologie (Michelbach et Wöhrle, 1994). D’autre part, les particules accumulent un grand
nombre de polluants adsorbés sur leur surface (Verbanck et Ashley, 1993; Desbordes et al.,
1994; Gromaire-Mertz, 2000; Bertrand-Krajewski, 2006), qui se retrouvent donc dans le mi-
lieu naturel. Les polluants se fixant par adsorption sur les particules, leur présence peut être
corrélée à la surface spécifique de ces particules. Ainsi on notera une proportion plus élevée
de polluants liés aux fines particules (Chebbo et al., 2001; Vallet, 2011).

La forte dépendance entre la quantité de polluants et la concentration de matières en sus-
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pension (MeS) d’un échantillon (Czemiel Berndtsson, 2014) et le fait que l’analyse des MeS
est relativement simple et peu coûteuse, ont fait de la concentration de MeS un paramètre
standard, régulièrement mesuré par les gestionnaires de StaRRE (Tchobanoglous et al., 2003).
Pour des raisons opérationnelles, il est plus rare de disposer de données de qualité des eaux
en RE. En effet, la variabilité spatiale et les conditions opérationnelles complexifient la dé-
termination d’un point représentatif et accessible, ainsi que de la méthode d’échantillonnage
appropriée (Sandoval et Bertrand-Krajewski, 2016). L’intérêt pour ce genre de mesures n’est
pourtant plus à démontrer (Ashley et al., 2004) et la possibilité de les mettre en œuvre est
continuellement étudiée (Bertrand-Krajewski, 2004; Métadier et Bertrand-Krajewski, 2012;
Bersinger et al., 2015).

Des études ont montré que les particules présentaient des caractéristiques différentes selon
leur provenance (Gasperi et al., 2010; Ruban et al., 2015). Ainsi la détermination de caracté-
ristiques telles que la taille des particules ne renseignera pas forcément sur la performance
de traitement attendue. Les eaux étant généralement traitées par décantation, un paramètre
important pour caractériser les particules peut être leur vitesse de sédimentation (Michel-
bach et Wöhrle, 1994). Berrouard (2010) a recensé différentes méthodes de caractérisation de
la décantabilité des eaux pluviales et a montré que la relation entre la taille des particules et
leur vitesse de sédimentation était complexe. Le protocole ViCAs (Chebbo et Gromaire, 2009)
s’est révélé être convenable pour les besoins de l’étude, aussi bien en eaux pluviales (Vallet,
2011), qu’en eaux unitaires (Maruéjouls, 2012). Dans le cadre de cette thèse, le protocole Vi-
CAs a donc été choisi pour caractériser la pollution particulaire, en vue de sa modélisation.

1.1.2 Dynamique en réseau unitaire

Dans l’objectif de développer un contrôleur, une bonne connaissance des dynamiques du
système à contrôler est essentielle. Il est d’usage de différencier les périodes de temps sec et
de temps de pluie. Le temps sec présente des dynamiques relativement régulières et prévi-
sibles, tandis que le temps de pluie présente une grande variabilité inter et intra-évènemen-
tielle. La compréhension du comportement des eaux dans ces deux périodes et sa prévision
constituent le principal défi de la gestion des RE unitaires.

Faible variabilité du temps sec

En temps sec, la qualité des eaux est relativement stable. Les RE sont alimentés par les eaux
usées et les ECP. Ces dernières rejoignent les RE par infiltration des eaux souterraines peu
profondes, leur présence est donc fortement liée au niveau de remplissage des nappes phréa-
tiques et à l’état physique des RE. Leur comportement dépend du climat de la zone d’étude :
les ECP auront tendance à augmenter en hiver dans un climat tempéré (avec le recharge-
ment des nappes phréatiques), tandis que dans les zones subissant des hivers rigoureux,
telles qu’au Québec, elles diminueront en hiver et augmenteront au printemps avec le dé-
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gel des sols. Il s’agit donc de dynamiques saisonnières relativement lentes (Karpf et Krebs,
2011; De Ville et al., 2014). La production anthropique d’eaux usées est à l’origine de dy-
namiques journalières en débit et en qualité (Butler et al., 1995). Les variations en qualité
peuvent également être influencées par des phénomènes de sédimentation/resuspension
dans le RE (Verbanck, 1995) et d’adsorption des polluants (Chebbo et al., 2001).

Forte variabilité du temps de pluie

La principale caractéristique du temps de pluie est sa grande variabilité. Selon l’intensité de
la pluie, les conditions antérieures, la période de l’année, etc. chaque évènement pluvieux
présentera des caractéristiques différentes. Ashley et al. (2004) estiment que l’écart-type à
considérer sur la valeur de MeS en temps de pluie est du même ordre de grandeur que la
valeur elle-même.

En terme de qualité des eaux, la notion de premier flot d’orage est essentielle. Le phénomène
est observé en début de pluie, lorsque la brusque augmentation du débit, causée par l’arrivée
des eaux de pluie, est accompagnée d’une augmentation, parfois encore plus prononcée, des
concentrations en polluants. Ce phénomène est communément expliqué par le lessivage des
surfaces drainées par la pluie, ainsi que par la remise en suspension de particules déposées
dans les conduites ou même par l’arrachage des biofilms développés sur les parois. Ceci est
causé par l’augmentation du débit et des forces de cisaillement associées (Verbanck, 1995;
Ashley et al., 2004).

L’intensité du premier flot d’orage peut être différente selon le polluant et le bassin versant
considérés (Lee et al., 2002; Barco et al., 2008). Il arrive également que le premier flot d’orage
ne soit pas observé (Deletic, 1998).

Concernant les polluants dissous, alors qu’on ne considère généralement qu’un phénomène
de dilution, certains bassins versants, ayant une grande superficie et un RE peu pentu,
peuvent également présenter un premier flot d’orage de polluants dissous qui s’explique-
rait par l’arrivée brusque des eaux usées présentes dans le RE et "poussées" par la vague
hydraulique des eaux de pluie (Krebs et al., 1999).

Sansalone et Cristina (2004) montrent que différentes définitions du phénomène de premier
flot d’orage peuvent mener à des décisions de gestion différentes, parfois mal adaptées. Une
bonne connaissance de cette dynamique est importante puisque, dans l’objectif de réduire
l’impact environnemental des RUTP, Barco et al. (2008) ont montré qu’il était plus efficace
de traiter en priorité les volumes d’eau les plus chargés, plutôt que de traiter un volume
constant pendant toute la pluie.
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Des études ont permis de déterminer qu’une relation existait entre les caractéristiques du
terrain et le premier flot d’orage, permettant une bonne prédiction de ce dernier pour leur
cas d’étude (Gupta et Saul, 1996; Kang et al., 2008). Cependant, d’importants efforts restent
à faire pour permettre une éventuelle généralisation des résultats. Skipworth et al. (2000)
ont tenté de modéliser le phénomène, concluant à la nécessité de collecter des données de
terrain, notamment de caractériser les sédiments déposés dans les conduites, ce qui peut
s’avérer complexe.

L’importance du premier flot d’orage, en termes de stratégie de gestion associée, et la dif-
ficulté d’en prédire la survenue, ont mené au développement des méthodes de mesure en
continu de la qualité des eaux (Bertrand-Krajewski et al., 2008).

1.1.3 Infrastructures

Un SIAU est constitué de nombreux ouvrages qui remplissent les fonctions de collecte, de
transport, éventuellement de stockage, et de traitement des eaux urbaines. Cette dernière
fonction, généralement centralisée dans une StaRRE, est parfois gérée de manière indépen-
dante du RE, malgré l’interdépendance manifeste de ces deux composantes.

Réseau d’égouts (RE)

Le but premier des RE unitaires est de transporter les eaux urbaines vers les StaRRE. Pour
des raisons économiques, la capacité hydraulique des RE est limitée et leur débordement
lors de précipitations intenses devient inévitable. Pour protéger les populations des inonda-
tions, des ouvrages de déversement vers le milieu récepteur, généralement sans traitement,
sont prévus le long des RE. Les considérations environnementales, de plus en plus impor-
tantes, font de la réduction des impacts de ces débordements sur le milieu récepteur une
problématique majeure.

Le stockage en RE est une solution fréquemment employée, malgré son coût d’investisse-
ment élevé. Des ouvrages de rétention ont été construits, souvent dimensionnés pour capter
le premier flot d’orage contenant une grande partie de la charge polluante (Gupta et Saul,
1996; Barco et al., 2008). Ces constructions, dont l’impact positif immédiat au niveau des
points de rejet est évident, ne s’avèrent pas sans conséquence sur le traitement aux StaRRE
(Vanrolleghem et al., 1996). En effet, leur vidange peut causer des surcharges hydrauliques
des unités de traitement. De plus, des pointes de charges sont également observées à l’ef-
fluent de ces bassins de rétention (BR) (Maruéjouls et al., 2013b). L’interrogation soulevée
par Lindholm (1985) il y a plusieurs décennies, à savoir : "quel est l’impact global des bas-
sins de rétention sur le milieu récepteur?", est donc toujours d’actualité.

Lau et al. (2002) ont démontré que la mise en place d’une "trop" grande capacité de stockage
(à déterminer selon les cas d’étude) pouvait engendrer une surcharge de la StaRRE et nuire
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à la qualité des eaux du milieu récepteur. La seule réduction des déversements (en volume
et fréquence) ne peut donc pas être utilisée pour conclure à une amélioration de la qualité
des eaux du milieu récepteur (Rauch et Harremoës, 1999).

Les RE sont généralement équipés d’un grand nombre d’ouvrages de régulation (chambre de
stockage, déversoirs d’orage, station de pompage, etc.) représentant un potentiel de contrôle
intéressant. Pour répondre aux normes d’autosurveillance, ces ouvrages sont de plus en plus
instrumentés, essentiellement en terme de quantité (mesure de débits ou de hauteurs d’eau).
Les mesures de qualité, qui demandent plus de main d’œuvre pour obtenir des données de
qualité, se développent également (Ruban et al., 2006). La combinaison de ces deux mesures
produit des bases de données intéressantes pouvant supporter les gestionnaires cherchant à
comprendre et optimiser leur système.

Traitement

Traditionnellement, les StaRRE ont été dimensionnées pour traiter les eaux de temps sec
pour une population projetée dans un horizon plus ou moins lointain - généralement en an-
ticipant la croissance de la ville dans quelques décennies. Lorsque les StaRRE sont connec-
tées à un RE unitaire, elles sont dimensionnées pour accepter une grande partie des eaux de
pluie. L’efficacité visée pendant ces périodes est néanmoins réduite. En effet, par leur carac-
tère transitoire et leur grande variabilité - autant en quantité qu’en qualité - les eaux pluviales
ont un impact néfaste sur la performance des StaRRE (Rauch et Harremoës, 1996). Parfois,
une filière pour le temps de pluie, avec des équipements et/ou des méthodes d’opération
spécifiques, est employée : par exemple, l’ajout de produits chimiques à la décantation pri-
maire ou l’utilisation d’un bioréacteur normalement aéré comme décanteur (Nielsen et al.,
1996; Sharma et al., 2013).

1.2 Évolution de l’assainissement urbain : vers une vision intégrée

1.2.1 Historique

Il est courant que la gestion des RE d’assainissement et celle du traitement des eaux usées
soient considérées comme des domaines séparés et qu’au sein d’une entité urbaine, ces fonc-
tions soient confiées à des services différents. Plusieurs raisons ont mené à cet état de fait.
Premièrement, d’un point de vue historique, la prolifération des maladies liées à la contami-
nation des eaux, menant aux épidémies de peste et de choléra, a d’abord suscité le besoin
d’évacuer les eaux usées loin des milieux urbains densément peuplés. Ce fut la construction
des premiers RE. Ce n’est que plusieurs décennies plus tard que les problématiques de pol-
lution environnementale dans les zones où les eaux usées étaient rejetées ont mené à la mise
au point de procédés de traitement de ces rejets.
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Ainsi, à Paris, la construction des égouts a été entreprise au milieu du XVIIIe siècle alors qu’il
faut attendre les années 1930 pour voir apparaitre les premières stations d’épuration. Dans
le cas de la Ville de Québec, la construction des RE date du milieu du XXe siècle, avec, dans
les années 1970, l’ajout des deux principaux intercepteurs amenant les eaux usées vers des
diffuseurs situés au milieu du fleuve Saint-Laurent. Les stations d’épuration, quant à elles,
n’ont été mises en services qu’au début des années 1990.

1.2.2 Différentes problématiques

La gestion des réseaux d’assainissement prend place sur des échelles spatiales de grandes
dimensions, mettant en jeu des problématiques de dynamique des fluides et d’écoulement
en différents régimes. L’objectif principal étant d’évacuer les eaux usées et d’éviter d’éven-
tuelles inondations, le focus est mis sur la quantité d’eau (volume/débit) à gérer, domaine
des hydrauliciens. Les temps de résidence dans les réseaux étant considérés comme faibles,
les réactions bio-chimiques pouvant s’y dérouler ont longtemps été négligées (Ashley et al.,
1999). Pourtant, la rétention prolongée des eaux unitaires dans le RE entraine inévitable-
ment une évolution de la qualité des eaux (Ashley et al., 2002; Hvitved-Jacobsen et al., 2002).
Cependant, l’étude de la qualité des eaux y est souvent réduite à l’étude des solides pour dé-
terminer leur impact potentiel sur l’hydraulique (Ashley et al., 2000). Malgré cela, la compré-
hension du transport des solides dans les RE présente encore de nombreux défis (Bertrand-
Krajewski et al., 1993; Ristenpart, 1995; Penn et al., 2018).

Comparées aux réseaux d’assainissement, les StaRRE pourraient être considérées comme
des composantes ponctuelles, relevant de l’ingénierie des procédés. Ainsi, la compréhen-
sion de l’hydraulique et des phénomènes de mélange au sein des ouvrages de traitement
est longtemps restée sommaire, l’accent étant mis sur la compréhension des procédés bio-
chimiques et leurs conditions optimales pour l’élimination des polluants. Ainsi, les modèles
représentant l’état de l’art de la modélisation des boues activées (Henze et al., 2006) utilisent
l’hypothèse des réacteurs complètement mélangés, qui est suffisamment précise pour les be-
soins de la plupart des études. Des méthodes de représentation hydraulique plus avancées,
telles que celles basées sur la mécanique des fluides (ou CFD pour Computationnal Fluid
Dynamics), ne sont utilisées que dans de rares cas, souvent à cause de leur temps de cal-
cul élevé. Le développement des modèles à compartiments permet une réduction du temps
de calcul (Moullec et al., 2010). D’autre part, les processus biologiques étant associés à des
constantes de temps élevées (ordre de grandeur en jours ou semaines), les paramètres sont
souvent calibrés pour des états stationnaires, ce qui génère des incertitudes lorsque l’on sou-
haite étudier les changements dynamiques des systèmes.
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1.2.3 Gestion du temps de pluie

Lorsque le RE et la StaRRE sont gérés indépendamment et que chaque système est soumis à
ses propres limites de rejets, leurs objectifs de gestion deviennent concurrentiels. Ainsi, lors
des temps de pluie, les priorités d’un gestionnaire de RE sont d’éviter les inondations et de
réduire au maximum les RUTP. Ceci mène généralement à des stratégies de contrôle visant
à utiliser au maximum la capacité hydraulique des réseaux et à limiter l’usage des volumes
de stockage en réseau. Ces derniers ne sont alors mis à contribution que lorsque la capacité
hydraulique du système est excédée, et ils sont vidangés dès que la capacité hydraulique le
permet.

Ce mode de gestion transfert le fardeau aux gestionnaires des StaRRE, dont la principale
priorité est de minimiser les quantités de polluants à l’effluent des StaRRE, et qui se re-
trouvent à devoir gérer une surcharge hydraulique souvent accompagnée d’une importante
charge de polluants (Lindholm, 1985; Rauch et Harremoës, 1996). Pour cela, deux princi-
pales méthodes sont généralement utilisées : augmenter la capacité de traitement ou retenir
les flux à traiter pour les répartir dans le temps (Lessard et Beck, 1990). On notera que du
point de vue de la StaRRE uniquement, les RUTP peuvent être considérés comme un avan-
tage car ces volumes déversés au milieu naturel n’ont pas à être traités et ne sont donc pas
comptabilisés dans leurs limites de rejet. Cette considération devient une aberration lorsque
l’on considère l’impact global sur le milieu récepteur. C’est pourquoi il est nécessaire de
considérer le SIAU de manière holistique. De cette manière, il devient nécessaire de trouver
des compromis pour répondre à l’objectif de réduction des émissions de polluants du sys-
tème global. Par exemple, l’utilisation des volumes de stockage en réseau pour soulager la
StaRRE doit être mise en balance avec le risque d’augmentation des RUTP.

Le concept de gestion intégrée a fait l’objet de nombreuses études et est généralement bien
accepté (Harremoës et Rauch, 1996; Crabtree et al., 1996; Bauwens et al., 1996; Pfister et al.,
1998; Meirlaen, 2002). Cependant, de nombreux défis restent à relever pour permettre la mise
en œuvre plus large de ces méthodes (Harremoës, 2002; Rauch et al., 2005).

Pour évaluer et comparer différents modes de gestion, des modèles sont généralement uti-
lisés, entraînant des incertitudes à prendre en considération (Wilson, 1987; Reda et Beck,
1997). De nombreuses données de quantité et de qualité des eaux sont nécessaires (Bertrand-
Krajewski et al., 1995; Vanrolleghem et al., 1999).

D’autre part, bien que la pluviométrie soit une variable d’entrée importante et relativement
facile à mesurer, sa grande variabilité spatiale et inter-évènementielle complexifie le choix
des variables pour assurer la représentativité de l’évènement pluvieux (Rauch et al., 1998;
De Toffol et al., 2006). L’utilisation des prévisions météorologiques est une avenue à explorer
pour une évaluation des risques (Heinonen et al., 2013; Vezzaro et Grum, 2014).
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1.2.4 Réglementation : vers une évaluation intégrée

La nécessité de gérer l’eau en milieu urbain par une approche intégrée est reconnue depuis
de nombreuses années (Harremoës et al., 1993; Harremoës et Rauch, 1996). On assiste ainsi à
l’émergence d’un intérêt par les acteurs politiques pour la prise en compte du SIAU - struc-
tures de collecte et de traitement - comme un ensemble impactant le milieu naturel. Ainsi, en
Europe, la directive 2000/60/CE du 23 octobre 2000, appelée Directive Cadre sur l’Eau (DCE)
a été adoptée par le Parlement européen. Elle avait pour objectif d’atteindre le "bon état éco-
logique" des milieux aquatiques pour 2015. Pour cela, chaque pays membre a dû recenser ses
masses d’eau, établir un bilan relatif à leur état et proposer un plan de gestion adéquat. La
Directive impose que ce travail soit fait par district hydrographique dans le but d’aller vers
une gestion globale de l’eau (Blöch, 1999). Ce travail de longue haleine a récemment produit
son 5ème rapport d’implémentation, adopté le 26/02/2019. Ce rapport relève que malgré que
seulement un faible pourcentage (40%) des masses d’eau de surface ont atteint un bon état
ou un bon potentiel écologique, il est encourageant de constater que tous les états membres
ont approuvé leur Plan de Gestion par Bassin Versant, facilitant ainsi la gouvernance à ce
niveau. D’autre part, le développement d’outils, tels que la plateforme WISE (pour Water
Information System for Europe), permet aux différentes autorités de partager leurs informa-
tions dans un format standardisé, participant ainsi à une meilleure communication entre les
différents acteurs.

En France, cette organisation par bassins versants a été adoptée dès la première loi sur l’eau
de 1964. Des Agences de l’Eau – établissements publics relevant du Ministère de l’Envi-
ronnement et du Développement Durable et du Ministère des Finances – avaient alors été
créées pour assurer la gestion de l’eau au sein des six bassins hydrographiques identifiés.
En matière de frontières, ces organismes sont amenés à travailler avec leurs homologues
étrangers au sein de comités internationaux, ce qui peut générer des conflits d’intérêts. Une
réflexion sur l’harmonisation des normes est alors requise et pourrait être facilitée par des
outils d’évaluation globalisés.

Au Canada, la gestion des eaux usées municipales est une compétence provinciale. Ainsi,
au Québec, les normes en matière de traitement et de rejets sont émises par le Ministère
de l’Environnement et de la Lutte contre les Changements Climatiques. Cependant, dans
un souci d’harmonisation, ces décisions doivent suivre les lignes directrices de la Stratégie
pancanadienne sur la gestion des effluents d’eaux usées municipales, approuvée en 2009
par le Conseil Canadien des Ministres de l’Environnement (CCME). Cette stratégie établit
des normes minimales de performance pour le traitement des eaux usées et met également
l’accent sur l’importance de la réduction de la pollution à la source. La contrainte financière
n’est pas oubliée : des plans de subventions sont prévus pour soutenir les investissements
des administrations locales, mais il est évident que celles-ci obtiendraient un large bénéfice
à commencer par optimiser l’utilisation de leurs infrastructures actuelles (CCME, 2009).
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1.2.5 Un SIAU en constante évolution

Les SIAU ont été conçus pour supporter une certaine variabilité des conditions, telles que les
variations journalières et saisonnières. D’autres facteurs tels que l’urbanisation croissante,
les changements d’habitudes de consommation d’eau de la population, etc. peuvent avoir
un impact à plus long terme sur le fonctionnement des SIAU et rendre nécessaire leur adap-
tation pour maintenir une performance appropriée. Les changements climatiques sont un
autre facteur influençant le fonctionnement des SIAU et sont à l’origine d’importantes incer-
titudes quant aux conditions futures (Willems et al., 2012; Arnbjerg-Nielsen et al., 2013). Pour
garder un niveau de service adéquat, ces incertitudes doivent être prises en compte dans
l’élaboration des stratégies de gestion. Ainsi, le SIAU devrait être à la fois flexible, en privi-
légiant une gestion dynamique, et robuste, c’est-à-dire être fiable pour une large gamme de
conditions futures possibles (Babovic et al., 2018).

Beeneken et al. (2013) soutiennent que l’effort nécessaire à la mise en place de stratégies de
contrôle en temps réel (CTR) pour la gestion d’un SIAU est relativement limité et largement
compensé par une meilleure efficacité du système, tout en participant à sa flexibilité. D’autre
part, dans le contexte des changements climatiques, cette flexibilité aide les stratégies de CTR
à rester efficientes (Dirckx et al., 2018).

Avec le développement des technologies de la télécommunication telles que l’Internet des
Objets (IdO ou, en anglais, IoT pour Internet of Things), les objets connectés se multiplient et
les capteurs de qualité de l’eau ne sont pas en reste (Chen et Han, 2018). Le développement
de capteurs relativement peu dispendieux permet d’imaginer des stratégies de contrôle utili-
sant une distribution spatiale à haute densité de capteurs (Blumensaat et al., 2017), ou encore
l’installation de capteurs redondants pour la détection de fautes.

Dans le même ordre d’idées, l’International Water Association (IWA) a récemment publié un
rapport sur l’eau numérique (ou digital water) renforçant son positionnement d’ouverture aux
technologies du numérique pour les questions de gestion de l’eau (Sarni et al., 2019).
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1.3 Contrôle en temps réel (CTR)

1.3.1 Généralités

Le domaine du contrôle de procédés s’est développé au cours de la révolution industrielle.
Les tâches les plus ennuyeuses et répétitives ont été progressivement confiées à des ma-
chines, laissant aux opérateurs humains le temps de se consacrer à des tâches plus créatives.
L’optimisation du contrôle des procédés s’est développé, avec pour objectifs de maximiser la
qualité et la durabilité des productions, de minimiser la consommation d’énergie et du ma-
tériel brut utilisé et de maximiser le recyclage et la réutilisation des reliquats (Lipták, 2005).

Au cours du XXe siècle, les théories de contrôle ont été élaborées, définissant des termes qui
seront utilisés par la suite. Ainsi, si on considère une fonction dynamique représentant un
contrôleur, sa sortie, appelée variable contrôlée est fonction du temps et du signal d’entrée,
appelée variable manipulée (Lipták, 2005).

On parle de contrôle en temps réel (CTR) lorsque le contrôleur est capable de répondre avec
une vitesse adaptée à la dynamique du système contrôlé. En matière de gestion des SIAU, la
possibilité de disposer en temps réel et en continu de mesures sur les variables de quantité
et de qualité des eaux rend le CTR théoriquement possible.

La mise en place d’un système de CTR est généralement coûteuse. Cependant, Beeneken et al.

(2013) ont montré qu’il peut ne nécessiter que peu de travail supplémentaire par rapport à
un mode de gestion plus traditionnel, notamment, lorsque le système de CTR a été intégré
dès la conception du SIAU, ou lors d’une modernisation. Il est aussi important que celui-ci
fasse partie intégrante des outils de gestion opérationnelle.

1.3.2 Application au drainage urbain

Face à des phénomènes transitoires tels que les évènements pluvieux, l’utilisation de mé-
thodes de CTR peut se révéler avantageuse, mais nécessite cependant la disponibilité d’un
certain nombre de moyens répertoriés par Schilling et al. (1996) :

— des capteurs pour suivre l’évolution du procédé ;
— des actionneurs ou régulateurs pour manipuler le procédé ;
— des contrôleurs pour commander les actionneurs et amener le procédé à la valeur dé-

sirée (consigne) ; et
— des outils de télécommunication pour transmettre les données entre les capteurs, les

actionneurs et les contrôleurs.

La Figure 1.1 représente les interactions entre les différents éléments d’un système de CTR.
Ces équipements doivent être robustes, fiables et facile d’entretien, pour fonctionner dans
des conditions très contraignantes (Vanrolleghem et Lee, 2003; Schilperoort, 2011; Campi-
sano et al., 2013).
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FIGURE 1.1 – Schéma des interactions du procédé à piloter (ici, le SIAU) et du système de
CTR-commande (Les icônes proviennent du site internet The Noun Project : capteur par
Adnen Kadri, regulateur par Icon Lauk, antenne de telecommunication par icon 54 and or-
dinateur par Flatart).

Plusieurs études, s’appuyant sur de nombreuses années d’expérience, ont montré la via-
bilité économique des méthodes de CTR, qui permettent l’optimisation de l’utilisation des
infrastructures existantes, réduisant ainsi la nécessité de nouveaux investissements pour ré-
pondre aux normes. De plus, le CTR ajoute de la flexibilité au SIAU, facilitant ainsi son adap-
tation à d’éventuelles nouvelles contraintes (Colas et al., 2004; Dirckx et al., 2011; Beeneken
et al., 2013).

1.3.3 CTR en RE

De nombreuses études ont montré le potentiel du CTR pour réduire les RUTP en optimisant
les capacité de transport et de stockage du RE. Schütze et al. (2004) ont proposé la méthode
PASST (Planning Aid for Sewer System Real Time Control) pour déterminer le potentiel d’op-
timisation d’un système existant. En Allemagne, des lignes directrices pour moderniser les
SIAU en intégrant du CTR ont été publiées en 2005 (Schütze et al., 2008). Pour un contrôle
quantitatif, les mesures de niveaux d’eau et de débits, typiquement disponibles dans les
réseaux, sont généralement considérés comme fiables. Au cours des années, différents sys-
tèmes de contrôle de niveaux de complexité variables - contrôle basé sur des règles (rule-

based), utilisant la logique flou (fuzzy logic) ou encore utilisant des prédictions par modèles
(model predictive control) ont été développés (García et al., 2015; Mollerup et al., 2017). Des
implantations opérationnelles à grande échelle ont été réalisées avec succès (Linde-Jensen,
1993; Entem et al., 1998; Duchesne et al., 2004; Pleau et al., 2005). Sur le cas d’étude de Copen-
hague, Vezzaro et Grum (2014) ont proposé des stratégies de contrôle prenant en compte les
prévisions météorologiques avec les incertitudes qui y sont associées.

23



Concernant la qualité des eaux, des études ont montré le potentiel de l’utilisation de capteurs
de qualité en réseau, la plupart avec des capteurs de turbidité. Il existe des études aussi bien
en modélisation (Ahyerre et al., 1998; Seggelke et al., 2008; Lacour et Schütze, 2011; Ly et al.,
2019) qu’en pratique (Hoppe et al., 2011; Seggelke et al., 2013).

Lacour et al. (2011) ont montré l’intérêt d’utiliser la turbidité comme paramètre pour le CTR,
avec une réduction de 5 à 50% de la quantité de polluants déversés par un bassin de réten-
tion, par rapport à la situation où le contrôle se faisait uniquement sur le débit. L’intérêt de
développer un système de CTR basé sur des données de qualité de l’eau est à la fois écolo-
gique, par la réduction des rejets de polluants, et économique, comparé à la construction de
nouvelles infrastructures (Risholt et al., 2002; Hoppe et al., 2011).

Cependant, les études pratiques ont montré la nécessité de développer la fiabilité des me-
sures en continu et de leur transmission, qui sont des axes de recherche en plein développe-
ment (Vanrolleghem et Lee, 2003; Alferes et al., 2013b; Campisano et al., 2013).

Comme pour la transition des méthodes de contrôle local (Wilson, 1987) vers les méthodes
de contrôle global (Pleau et al., 2005), le développement de connaissances en matière de CTR
en réseau amènera à considérer de nouvelles stratégies de contrôle rendues possibles par
l’amélioration de la fiabilité des systèmes de télécommunication.

1.3.4 CTR en StaRRE

Au sein des StaRRE, un nombre croissant de contrôleurs est installé, se basant sur des me-
sures d’oxygène dissous, qui est une mesure standard dans la majorité des StaRRE, et de plus
en plus, sur des capteurs de concentrations de nutriments (Niemann et Orth, 2001; Olsson,
2012). La mesure de débits est une pratique standard en StaRRE, et soumise à la réglementa-
tion, notamment pour quantifier leur efficacité. Certaines StaRRE prévoient la possibilité de
réguler le débit d’entrée en utilisant un BR situé immédiatement à l’amont de le StaRRE (Ny-
berg et al., 1996). Lessard et Beck (1990) ont évoqué le bénéfice d’ajouter de la flexibilité dans
les opérations de la StaRRE, notamment en permettant la dérivation des eaux à différents
points du procédé de traitement pour protéger certains équipements.

1.3.5 CTR en milieu récepteur

Dans plusieurs villes d’Europe (Eindhoven, Pays-Bas (Langeveld et al., 2013b) ; Odense, Da-
nemark (Benedetti et al., 2015) ; Paris, France (Rocher et Azimi, 2017)), des programmes de
surveillance des cours d’eau ont mené au déploiement de systèmes de mesure en ligne de
la qualité des eaux. Ces mesures pourraient ainsi être utilisées comme variables de contrôle.
L’intervention d’un contrôleur directement sur le milieu récepteur - telle que l’installation
d’aérateurs dans les cours d’eau - semble être une solution de dernier recours, notamment à
cause de problématiques d’acceptabilité sociale. À Paris, l’installation à certains points stra-
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tégiques de la Seine "d’îlots de survie" munis d’aérateurs, pour éviter la mortalité piscicole
due au manque d’oxygène dissous, notamment lors des orages violents, était vue comme
une solution d’urgence (Krier, 1994). Ces îlots sont néanmoins toujours en fonction aujour-
d’hui. L’utilisation de telles installations a également été étudiée par la Ville d’Eindhoven
(Pays-Bas), Benedetti et al. (2013) ayant démontré à l’aide d’un modèle intégré qu’il s’agis-
sait de la meilleure option, ce qui a mené à l’installation des aérateurs à l’été 2019 (Amaral
et al., 2019).

1.3.6 CTR sur un SIAU

Le choix des objectifs à atteindre, de même que le choix du système à étudier, sont des en-
jeux importants pour déterminer les stratégies de contrôle adéquates (Frehmann et al., 2002;
Saagi et al., 2018). Il est légitime de se demander si en appliquant un contrôleur sur un sous-
système avec des objectifs locaux, l’effet global sur l’ensemble du système sera positif (Lind-
holm, 1985). En effet, l’amélioration en un point particulier d’un objectif local peut entraîner
une dégradation, parfois plus conséquente, ailleurs sur le système.

Ce qui soulève la question : vaut-il mieux privilégier la diminution des déversements uni-
taires au risque de surcharger les StaRRE et de dégrader leur traitement, ou accepter un
certain nombre de déversements pour protéger les StaRRE et assurer un traitement satisfai-
sant ? Considérant ce dernier scénario, un système de contrôle appliqué sur un modèle inté-
gré permettrait d’identifier les parties du milieu récepteur dans lesquelles un déversement
serait éventuellement moins dommageable. Une idée similaire a été exploitée par Prat et al.

(2012) pour un cas d’étude dans lequel deux StaRRE sont reliées par un by-pass, permettant
de dériver une partie des eaux du réseau amont vers le réseau aval.

Plusieurs études ont montré l’intérêt d’une approche intégrée pour la gestion du temps de
pluie, tandis que les approches traditionnelles (notamment réduire les débordements au ni-
veau local) peuvent avoir un effet négatif sur l’impact global du SIAU sur le milieu récepteur
(Crabtree et al., 1996; Fronteau et al., 1996; Schütze et al., 1999; Erbe et al., 2002; Vanrolleghem
et al., 2005; Langeveld et al., 2013b). Cependant, l’augmentation de la complexité du système
entraine une plus grande incertitude sur les résultats à prendre en compte lors de l’évalua-
tion de la performance des systèmes de contrôle (Erbe et Schütze, 2005; van Daal et al., 2017)

D’autre part, Blumensaat et al. (2009) ont montré que plusieurs règles de gestion, qui indivi-
duellement engendreraient un certain effet positif, pouvaient provoquer un effet de moindre
importance si elles étaient appliquées en parallèle. Ces règles sont alors qualifiées d’antago-
nistes et nécessiteraient d’être évaluées par un scénario combiné. D’où l’importance de dé-
finir les schémas de contrôle par une approche multi-objective (Schütze et al., 2002), sur les-
quels différentes méthodes d’optimisation complexes peuvent être appliquées (Muschalla,
2008; Fu et al., 2010).
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1.3.7 Contrôle tolérant aux fautes

Généralités

Dans le domaine du traitement des eaux usées, le contrôle automatique est généralement
accepté comme une manière efficace de prendre en charge des débits d’eau et des charges
de polluants hautement variables pendant les événements pluvieux (Olsson, 2006). Alors
que dans les StaRRE, l’usage de capteurs de qualité de l’eau pour alimenter des stratégies
de contrôle automatisé peut être considéré comme l’état de l’art (Harremoës et al., 1993;
Vanrolleghem et Lee, 2003), leur utilisation dans les RE est plus récente. La surveillance
en ligne et le contrôle des RE sont souvent limités aux données volumétriques, soient des
mesures de débits et de hauteurs d’eau (Pleau et al., 2001; Fuchs et Beeneken, 2005).

Grâce au développement de nouvelles technologies de capteurs (Alferes et al., 2013b; Cam-
pisano et al., 2013), le contrôle basé sur la qualité des eaux a été étudié. Malgré le fait que
des résultats intéressants aient été produits, leur application demeure toujours à l’état de re-
cherche (Hoppe et al., 2011; Seggelke et al., 2013). La principale contrainte à la mise en place
opérationnelle vient de la fiabilité des capteurs de qualité de l’eau soumis aux conditions
difficiles rencontrées dans les RE, qui crée la méfiance des opérateurs. En effet, un système
de contrôle qui utiliserait le signal d’un capteur défaillant pourrait fournir des performances
inférieures à celles constatées en l’absence d’un tel système de contrôle.

Dans le contexte des SIAU, les différents contrôleurs locaux sont répartis sur un vaste ter-
ritoire, ce qui rend la maintenance de routine des capteurs fastidieuse. Par conséquent, les
capteurs nécessitant un minimum d’entretien devraient être préférés. Dans le même ordre
d’idées, l’utilisation de systèmes de détection automatique de fautes (Alferes et al., 2013b)
limite le fardeau d’une évaluation manuelle régulière de la qualité des données. Certains
types de défaillances des capteurs nécessitent une intervention des opérateurs, ces capteurs
pouvant ainsi rester inopérants pendant une période prolongée. Il est donc nécessaire d’équi-
per les systèmes de contrôle de méthodes de détection de fautes associées à des stratégies
de repli n’utilisant pas le signal du capteur défectueux. Le système peut ainsi continuer à
fonctionner malgré un niveau de service moindre, on parle alors de mode dégradé.

Un tel système de contrôle est considéré comme tolérant aux fautes et fonctionne souvent
avec un contrôle de supervision (Basu, 2017) qui permet de reconfigurer le contrôleur pour
s’adapter au nouvel état du système, qui prend en compte l’équipement défectueux (Blanke
et al., 1997).
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Qualité des données et détection des fautes

L’augmentation de l’instrumentation dans le domaine du drainage urbain a permis à de
nombreux gestionnaires d’accumuler un grand nombre de données sur leur système. Une
bonne méthode de gestion de ces données est alors nécessaire pour en tirer le maximum d’in-
formation utile, notamment en croisant des données traditionnellement traitées séparément
(Beltran et al., 2012). Une des faiblesses des capteurs actuels, qui freine la généralisation de
leur utilisation, est la nécessité d’un entretien fréquent pour assurer leur fiabilité, impliquant
un coût de main d’œuvre élevé. La validation des données, généralement réalisée manuelle-
ment à intervalle régulier, est aussi une tâche fastidieuse. La mise en place d’un protocole de
validation des données adapté à chaque capteur pour évaluer, et tenter d’améliorer, la qua-
lité des données est un investissement qui s’avère rentable a long terme (Branisavljevic et al.,
2010; Alferes et al., 2013b). Évaluer la fiabilité des données utilisées dans le cadre du CTR est
fondamentale, puisque celles-ci conditionnent les décisions de gestion. Ciavatta et al. (2004)
préconisent l’utilisation de plusieurs méthodes indépendantes de détection de fautes pour
réduire le risque de l’utilisation de données erronées.

Mode dégradé

Goodwin et al. (2015) et Colas et al. (2004) relèvent les problématiques de fiabilité et de sécu-
rité qu’il est nécessaire de résoudre avant toute implémentation d’un système de CTR. Pour
compenser un dysfonctionnement éventuel des systèmes de mesure en temps réel ou une
défaillance mécanique d’un actionneur, des stratégies de repli doivent être prévues. Ainsi,
tout système mécanique utilisé de manière opérationnelle est accompagné d’un dispositif
de secours - par exemple, l’installation d’une vanne pour réduire les déversements sera ac-
compagnée d’un système d’ouverture de secours en cas de dysfonctionnement pour éviter
d’engendrer des inondations. Il s’agit d’une approche active de contrôle tolérant aux fautes,
nécessitant un outil de détection de fautes (Jiang et Yu, 2012).

Corominas et al. (2008) décrivent ce genre d’approche dans le domaine du traitement des
eaux usées. Lorsqu’une faute est détectée sur le signal d’un capteur, le contrôleur bascule
dans un mode dégradé. Ce mode de fonctionnement dégradé est défini par une performance
réduite, liée à une configuration sous-optimale du système due à la faute (Zhang et al., 2005).
Nagy-Kiss et al. (2015) ont montré la possibilité d’appliquer des algorithmes de contrôle
tolérant aux fautes sur des actionneurs sur un modèle de StaRRE.
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1.4 Modélisation dans le cadre du CTR

La modélisation est une technique communément reconnue et de plus en plus utilisée pour
la gestion des SIAU. Les caractéristiques du modèle développé devront être adaptées à l’ob-
jectif visé (compréhension, optimisation, aide à la gestion...). Ainsi, pour le développement
d’un système de CTR, la simulation d’un grand nombre de scénarios est nécessaire. La rapi-
dité de simulation est donc une contrainte importante. Les modèles à base physique pouvant
être relativement complexes et demandant en termes de temps de calcul, l’utilisation de sub-
stituts simplifiés de ces modèles peut être une solution adaptée (Meirlaen et al., 2001). Freni
et al. (2008) ont montré que la simplification des modèles n’avait pas d’impact majeur sur le
résultat final pour leur cas d’étude.

Les différentes parties du système de collecte, de stockage et de traitement des eaux usées
ont souvent été modélisées séparément. Or dans l’objectif d’optimiser la gestion du système
global prenant en compte les interactions entre les sous-systèmes, ces derniers doivent être
compatibles et, de préférence, disponibles sur le même support.

Pour ce projet, la plateforme de modélisation WEST® (www.mikebydhi.com) a été choisie.
Initialement développée pour la partie traitement des eaux usées, elle s’oriente maintenant
vers les autres sous-systèmes du drainage urbain et du milieu naturel, avec le développe-
ment de modèles de RE et de rivières (Vanhooren et al., 2003).

1.4.1 Modélisation de l’hydraulique dans le RE

L’étude hydraulique des RE a donné lieu à de nombreux modèles présentant différents ni-
veaux de complexité (Marsalek et al., 1993). García et al. (2015) distinguent deux types de
modèle :

— les modèles servants à simuler le comportement du système ; et

— les modèles servants à développer des stratégies de contrôle du sytème.

Le premier type de modèles, appelés modèles détaillés, est basé sur les équations de Barré de
Saint-Venant représentant les principes physiques de la conservation de la masse et de l’éner-
gie. Ces modèles, utilisés dans des logiciels commerciaux tels que SWMM ou MikeUrban,
permettent une représentation de chaque point du système mais nécessitent d’importantes
capacités de calcul. Le deuxième type de modèle, appelés modèles simplifiés, regroupent les
modèles basés sur des données ("data-driven model") et les modèles conceptuels.

Freni et al. (2008) ont montré que dans les cas d’étude où peu de données de terrain sont
disponibles - ce qui arrive fréquemment - la fiabilité des modèles détaillés est réduite, ce qui
réduit également leur avantage par rapport aux modèles simplifiés.

Ainsi, l’approche de modélisation conceptuelle utilisant des réservoirs en série, moins de-
mandants numériquement que les modèles à base physique (Rauch et al., 2002), a été adoptée

28



dans cette thèse. En se basant sur les travaux préliminaires de Meirlaen (2002), Solvi (2006)
a implémenté le modèle conceptuel KOSIM dans la plateforme de modélisation WEST®.
Maruéjouls et al. (2015) ont montré que le modèle KOSIM-WEST permet de produire des
résultats équivalents au modèle SWMM. D’autre part, Ledergerber et al. (2019b) ont proposé
une procédure de développement d’un modèle conceptuel à partir d’un modèle hydraulique
détaillé. Cette procédure a été appliquée avec succès sur les RE d’Ottawa, Canada (Pieper,
2017) et de Bordeaux, France (Ledergerber, 2020).

1.4.2 Modélisation de la pollution particulaire

La pollution particulaire présente de nombreuses caractéristiques, changeantes selon les
conditions environnementales, ce qui rend sa modélisation complexe (Boller et Blaser, 1998).

Dans le cadre de cette thèse, la pollution particulaire est caractérisée par la méthode Vi-
CAs (cf. Section 1.1.1 Pollution particulaire : disponibilité et besoins en données), qui permet
de déterminer la Distribution des Vitesses de Chute des Particules (DVCP) de l’échantillon
d’eau analysé. L’utilisation de cette méthode de caractérisation pour modéliser le comporte-
ment des particules a été développé au cours de nombreux projets au sein de l’équipe mo-
delEAU. Une partie de ces développements est résumée dans l’article intitulé Using particle

settling velocity distribution to better model the fate of stormwater TSS throughout the integrated

urban wastewater system (Tik et al., 2014a). La présente section reproduit une partie de cet
article.

Bassin versant et bassin d’orages

Dans un RE séparatif, l’eau de pluie est souvent déversée dans le milieu récepteur sans trai-
tement, même si elle n’est pas exempte de pollution. À certains endroits, des bassins d’orages
ont été construits pour atténuer l’impact hydraulique de l’arrivée soudaine de flux liés à des
évènements pluvieux, ces derniers pouvant causer une augmentation de l’érosion et parfois
même des inondations. Même si ces installations n’ont pas été conçues pour le traitement,
une amélioration de la qualité de l’eau, due au processus de décantation dans les bassins, a
été observée (Carpenter et al., 2013). Le modèle développé par Vallet et al. (2014) prend en
compte des volumes variés et peut reproduire la décantation et la resuspension grâce à des
flux de sédimentation entre les couches et un modèle de mélange pour la resuspension. Le
modèle peut reproduire tant la concentration particulaire à la sortie du bassin d’orages qu’à
l’intérieur de celui-ci. En effet, l’approche utilisant la DVCP, combinée à la discrétisation de
la colonne d’eau en neuf couches, a permis à Vallet et al. (2014) de reproduire le gradient de
concentration en MeS sur la colonne d’eau.

La qualité des eaux de pluie est généralement modélisée par une phase d’accumulation des
polluants sur la surface des bassins versants et une phase de lessivage de ces polluants, puis
une phase de transport (Zug et al., 1999; Muschalla et al., 2014). Chacun de ces phénomènes
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présente une complexité qui n’est pas encore capturée adéquatement par les modèles exis-
tants (Ahyerre et al., 1998; Leutnant et al., 2018).

Gaborit et al. (2013) ont démontré que les prévisions de MeS à l’entrée du BR pouvaient être
améliorées en appliquant l’approche utilisant la DVCP pour les phénomènes d’accumulation
et de lessivage sur un bassin versant. Ils ont observé que des pointes de pluie consécutives
ne produisaient pas la même concentration en MeS que les lessivages observés à l’entrée
du BR. En utilisant différents taux d’accumulation et de lessivage en fonction des classes de
particules (et donc de la vitesse de décantation de ces particules), ils ont pu reproduire les
pointes de lessivage des MeS pour des événements pluvieux consécutifs (Figure 1.2).

FIGURE 1.2 – Simulation des MeS à l’entrée d’un bassin d’orage, TSS sim1 à sim4 représentent
4 classes de particules ayant des paramètres d’accumulation et de lessivage différents, repro-
duit de Gaborit et al. (2013).

Réseau d’égouts

La modélisation de la qualité des eaux dans les RE est souvent limitée par le manque de
données de terrain et le grand nombre de paramètres à prendre en considération, tels que
les caractéristiques des particules, la configuration des conduites, etc. (Bertrand-Krajewski
et al., 1993; Tränckner et al., 2008; Murali et al., 2019). D’un côté, de nombreux processus se
déroulant dans les conduites nécessitent une meilleure description, notamment au niveau
des sédiments qui jouent un rôle crucial en terme de polluants (Ashley et al., 1994; Crabtree
et al., 1996; Ahyerre et al., 1998). De l’autre, le développement de modèles avancés décrivant
en détails différents processus tels que le charriage, la saltation et la remise en suspension
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(Murali et al., 2019) nécessite beaucoup de données pour leur calibration et d’importantes
capacités de calcul, surtout si des études à long terme sont considérées (Ashley et al., 2004).
Un équilibre entre l’échelle de l’étude et le niveau de détails voulu est nécessaire.

Dans le cadre de cette thèse, le modèle proposé par Ledergerber et al. (2019c), utilisant la
DVCP et un paramètre de remise en suspension des particules dépendant du débit, est uti-
lisé. Il permet de représenter la dynamique des MeS, mesurée en turbidité dans les RE.

Bassin de rétention unitaire

Des BR peuvent être construits pour retenir les eaux de débordement du RE unitaire. De
plus, ils peuvent constituer un élément de contrôle intéressant, permettant de réguler l’af-
fluent des StaRRE (Lessard et Beck, 1991). Avec une meilleure compréhension des processus
en œuvre lors de l’utilisation des BR, une régulation en terme de qualité des eaux pourrait
être envisagée. La DVCP s’est avéré être un paramètre clé à prendre en compte pour modé-
liser le devenir des MeS lors du stockage de l’eau dans les BR. Peu d’études ont été réalisées
au sujet de la caractérisation du processus de décantation dans les BR. Métadier et al. (2013)
et Maruéjouls et al. (2013b) ont tous deux souligné leur intérêt pour l’observation du compor-
tement des polluants particulaires dans les BR, dans le but de mieux comprendre et prédire
l’enlèvement des MeS dans ces réservoirs.

Le travail de calibration et de validation du modèle de BR de Maruéjouls et al. (2014) a dé-
montré la supériorité d’un modèle qui considère plusieurs classes de vitesses de décantation
de particules plutôt qu’une seule classe avec une vitesse de décantation moyenne. Une carac-
téristique importante de ce modèle est qu’il peut prendre en compte que la DVCP n’est pas
constante, mais repose sur un nombre de facteurs tels que le moment de la journée - des eaux
faibles en MeS ont une DVCP différente que les eaux à forte charge en MeS -, des conditions
météorologiques sèches ou humides, etc. Ceci améliore grandement l’adaptabilité du modèle
pour différents types d’études, tout en limitant le besoin de calibration, puisque les valeurs
des paramètres du modèle de DVCP proviennent directement des mesures ViCAs. La per-
formance du modèle a été comparée avec celle d’un modèle de BR préexistant, élaboré par
Lessard et Beck (1991), et s’est avérée meilleure grâce à l’approche DVCP. Llopart-Mascaró
et al. (2015) ont montré par une étude expérimentale utilisant la DVCP qu’il pourrait être
intéressant de mettre à profit le processus de décantation au sein des BR pour réduire les
déversements de polluants particulaires vers le milieu naturel.
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Chapitre 2

Objectifs de la thèse

2.1 Problématiques

2.1.1 Évaluation intégrée

Les infrastructures des SIAU ont souvent été conçues, et sont parfois encore gérées, sans
prendre en compte les interactions entre les sous-systèmes que sont le réseau d’égouts, la
StaRRE et le milieu récepteur. Or, l’évolution de la réglementation d’un concept traditionnel,
qui essaie de limiter les émissions des ouvrages individuellement, à un concept novateur, qui
tente d’inclure la qualité du milieu récepteur, confirme la nécessité de considérer le système
global (Vanrolleghem et al., 2005; Corominas et al., 2013). Dans ce cadre, le développement
d’outils de modélisation intégrée pour l’aide à la décision est une piste de solutions à explo-
rer.

2.1.2 Modélisation de la pollution particulaire

En terme de qualité des eaux, l’étude portera sur la concentration en MeS. En effet, cette
variable est aussi pertinente au cours du traitement dans les StaRRE qu’en rivière. Au sein
des StaRRE, c’est une mesure de laboratoire standard effectuée pour surveiller la perfor-
mance du traitement de manière opérationnelle (performance de la décantation primaire,
colmatage des biofiltres, âge des boues activées, performance énergétique des digesteurs...).
De nombreuses données prises sur de longues périodes sont ainsi disponibles. En rivière, il
s’agit d’une variable permettant d’évaluer l’impact des rejets sur le milieu récepteur (indica-
teur de pollution, augmentation de la turbidité, ajout de sédiments liés à une DCO élevée...)
(Owens et al., 2005). De plus, des nombreux indicateurs de la qualité des eaux (pathogènes,
métaux lourds, micropolluants ainsi qu’une partie des polluants azotés et phosphorés) sont
liés aux particules (Vanrolleghem et al., 2018). La concentration en MeS peut donc être utilisée
comme indicateur pour évaluer les performances de traitement.
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Au niveau de la modélisation des réseaux d’égouts, le développement de modèles fiables
décrivant la qualité des eaux a été limité par un manque de connaissances des processus
qui s’y déroulent, surtout en ce qui concerne les MeS (Ashley et al., 2005). Bien que le dé-
veloppement de techniques plus fiables de mesure en continu de la qualité des eaux soit
assez récent, les données collectées, d’une quantité encore restreinte et dont la qualité reste à
évaluer, laissent tout de même présager la possibilité de nouveaux développements dans ce
domaine.

2.1.3 Stratégies de contrôle

Les méthodes de CTR ont montré leur potentiel pour répondre à l’évolution de la réglemen-
tation à moindre coût (Campisano et al., 2013). Ces méthodes reposent principalement sur
l’utilisation de signaux émanant de capteurs connectés à un réseau de communication. L’ex-
périence des opérateurs, appuyée par des études, a montré la nécessité de développer la fia-
bilité des mesures en continu et de leur transmission (Beltran et al., 2012; Alferes et al., 2013b;
Li et al., 2017) pour qu’un système de contrôle puisse opérer de manière adéquate. Tel que
mentionné au chapitre précédent, la faillibilité des capteurs et des systèmes de communica-
tion rendent donc nécessaire la prise en considération du risque de défaillance et l’évaluation
de leurs conséquences. De plus, la prise en compte des incertitudes liées aux prévisions mé-
téorologiques reste à développer, notamment pour évaluer le risque d’une prise de décision
inadaptée sur la base d’une prévision qui s’avèrera erronée (Vezzaro et Grum, 2014).

Il est en effet légitime de se demander si les stratégies de contrôle en temps réel, dont les
avantages théoriques en conditions optimales sont considérables, n’auront pas des consé-
quences plus dommageables, en cas de défaillance, que les modes de gestion traditionnels.
Pour tenter de répondre à cette question, cette thèse s’attelle à effectuer une évaluation com-
parative des avantages et des risques liés à l’adoption d’une stratégie de gestion innovante
dans une situation sous-optimale. Ainsi, des algorithmes de contrôle en temps réel seront
confrontés à des fautes communément observées sur le terrain et lorsqu’une faute est détec-
tée, la piste de solution d’un contrôle en mode de gestion dégradée sera évaluée.
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2.2 Objectifs

Cette thèse a pour but de présenter le potentiel d’utiliser des mesures en ligne de qualité
de l’eau pour améliorer la gestion intégrée des SIAU. Or, le manque de confiance des ges-
tionnaires d’infrastructures envers la fiabilité des instruments de mesures de la qualité des
eaux, notamment des intervenants directement responsables des équipements, est l’un des
principaux freins à une application plus étendue de ces concepts. Il est donc nécessaire de
prendre en compte cet aspect pour proposer des méthodes théoriquement bénéfiques, mais
également viables en pratique.

Les objectifs de cette thèse sont donc de :

1. Développer un modèle du SIAU permettant de simuler la qualité de l’eau, en terme

de pollution particulaire, des bassins versants jusqu’à la StaRRE.

Dans ce but, les sous-objectifs sont :

— d’identifier les besoins de modélisation par l’approche de la distribution de la
vitesse de chute des particules (DVCP) pour compléter le modèle du SIAU;

— de collecter les données nécessaires à la calibration de ces modèles ; et

— d’uniformiser et de développer la base de modèles MSL-WEST avec les modèles
identifiés en assurant leur compatibilité avec les autres modèles du SIAU.

2. Développer des stratégies de CTR, basées sur la qualité de l’eau, pour un système

intégré d’assainissement urbain, et évaluer les risques liés à leur utilisation en cas

de faute sur les capteurs. Pour répondre à cet objectif, les tâches sont :

— de développer des contrôleurs basés sur la qualité de l’eau ;

— d’identifier les fautes sur les capteurs de qualité de l’eau et de simuler leurs effets ;

— d’évaluer les impacts des différentes fautes ; et

— d’évaluer la pertinence de stratégies de repli.
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Chapitre 3

Matériel et méthodes : description des
expérimentations de terrain

3.1 Système à l’étude

3.1.1 Caractéristiques du système

Le système visé par la présente étude est dit « intégré », car il comporte à la fois le système
de transport et le système de traitement des eaux usées urbaines. Ainsi, le système intégré
est composé de bassins versants, qui génèrent les eaux usées domestiques et le ruissellement
en temps de pluie, d’un réseau d’égouts (RE) unitaires, équipé de bassins de rétention (BR),
et de la station de récupération des ressources de l’eau (StaRRE), constituée des traitements
préliminaires (dessableur), primaires (décanteur primaire physico-chimique facultatif) et se-
condaire (biofiltration).

Les variables considérées sont les débits d’eau générés et propagés. En terme de polluants,
seule la pollution particulaire est considérée dans cette étude, la qualité des eaux étant me-
surée par sa concentration de matières en suspension (MeS).

Des données ont été récoltées pour caractériser le système en vue de sa modélisation. Pour
cela, des localisations aux caractéristiques différentes ont été sélectionnées dans le système.

La Ville de Québec a fourni les données de pluie et de débits appropriées. Ces paramètres
sont mesurés pour la gestion opérationnelle du système. Pour répondre aux obligations lé-
gales, des mesures de concentration en MeS sont également disponibles au niveau de la
StaRRE. Par contre, aucune mesure de qualité de l’eau n’est disponible pour le réseau. Des
campagnes d’échantillonnage intensives ont donc été organisées pour obtenir des données
de qualité des eaux plus détaillées.
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La Figure 3.1 schématise le système à l’étude et localise les points où ont eu lieu des cam-
pagnes d’échantillonnage :

1. le réseau d’égouts unitaires
2. l’entrée du traitement préliminaire
3. l’entrée du traitement primaire
4. la sortie du traitement primaire

FIGURE 3.1 – Schéma du système étudié et des points d’échantillonnage.

3.1.2 Objectifs des expérimentations de terrain

Modélisation et expérimentation de terrain vont souvent de pair. Elles s’alimentent et s’in-
fluencent tout au long de leur développement, leur maturation se faisant de façon concomi-
tante et idéalement itérative.

Lors de la modélisation, on cherche à agglomérer les connaissances théoriques et de terrain
pour décrire les phénomènes de manière holistique. Lors des expérimentations de terrain,
l’objectif est de se placer dans les conditions les plus connues possibles et de mesurer un cer-
tain nombre de paramètres pour comprendre en détail un phénomène particulier. L’exercice
consiste donc à analyser les données récoltées pour en retirer des tendances, de s’affranchir
du cas particulier et de décrire le phénomène de manière plus général, pour que le modèle
soit capable de prédire le comportement du système dans des situations similaires.

Lorsqu’une étude implique à la fois des expérimentations et de la modélisation, il est pré-
férable que les campagnes de mesures expérimentales soient planifiées en fonction des ob-
jectifs de modélisation. Mais il arrive aussi que des données soient récoltées dans le cadre
d’études connexes. Une des tâches les plus difficiles revient alors à trouver le bon équilibre

entre les données disponibles et les choix de modélisation nécessaires à l’étude.

Ce chapitre présente les conditions expérimentales dans lesquelles les données de terrain
utilisées dans cette étude ont été collectées. Les limitations de ces données sont également
discutées.
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3.1.3 Limitations

Un modèle tente de représenter une réalité observée lors des expérimentations de terrain.
C’est pourquoi ces dernières doivent être aussi représentatives que possible de ce qui se
passe dans le système. Ainsi, la localisation du point d’échantillonnage est de la plus grande
importance. On évitera au maximum de choisir un endroit qui présente de trop grandes par-
ticularités. D’une part, le point d’échantillonnage doit présenter des conditions de mélange
adéquates pour que les échantillons soient représentatifs de l’ensemble du flux. D’autre part,
il est requis de considérer des critères pratiques : un bon point d’échantillonnage devrait être
facilement accessible et sécuritaire. La proximité de commodités telles un accès à l’électricité
et à l’eau courante est aussi souhaitable.

Malgré toutes les précautions prises pour obtenir des données représentatives, il est impor-
tant de noter que cette étude est soumise aux limitations suivantes :

— Les points d’échantillonnage ont été choisis en prenant en compte des critères pra-
tiques d’accessibilité et de sécurité. Les observations réalisées à ces endroits sont sup-
posées être représentatives de leur localisation. Il s’agit ici d’une hypothèse forte, spé-
cifiquement pour le RE pour lequel un seul point d’échantillonnage est considéré.

— La distribution spatiale des pluies est prise en compte en utilisant uniquement deux
pluviomètres. La représentation des évènements pluvieux très localisés peut s’en trou-
ver diminuée.

— Lors des échantillonnages effectués avec un échantillonneur automatique, la crépine
de l’appareil est placée au milieu de la colonne d’eau au point échantillonné. On fait
donc l’hypothèse que le mélange est suffisant pour négliger le gradient de concentra-
tion vertical. Ceci a pour conséquence que les éventuels particules à très forte vitesse
de chute, qui sédimentent vite et qui ne sont pas remises en suspension par les débits
considérés, risquent de ne pas être échantillonnées et ne seront donc pas modélisées.
Ainsi, les particules qui sont trop lourdes pour être remises en suspension et qui se
déplacent par charriage en fond de conduite et celles qui sédimentent et se consolident
dans le lit de la conduite ne sont pas considérées dans cette étude, malgré le fait que
ces particules peuvent provoquer d’importants incidents opérationnels et nécessiter
une intervention telle qu’un curage manuel des ouvrages. Cependant, on notera que
les capteurs de turbidité in situ ont été placés, autant que possible, à proximité du lieu
d’échantillonnage et à la même hauteur que la crépine de l’échantillonneur dans la
colonne d’eau, assurant ainsi une certaine cohérence entre les deux mesures (concen-
tration en MeS et turbidité).
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— Les apports en eaux industrielles, notamment celles des usines de production d’eau
potable qui déversent des boues d’alun dans le réseau unitaire, n’ont pas été spécifi-
quement quantifiés. Toutefois, puisque ces apports participent au débit et à la charge
globale arrivant à la StaRRE en temps sec, ils sont pris en compte lors de la calibration
du modèle à partir des données de terrain.

3.2 Lieu d’expérimentation : Ville de Québec

Cette étude utilise des données expérimentales recueillies sur le territoire de la Ville de Qué-
bec (Québec, Canada). L’objectif n’est pas de représenter précisément le cas d’étude, le travail
tente plutôt de décrire une réalité raisonnable en accord avec les données de terrain dispo-
nibles.

Les caractéristiques du cas d’étude sont présentés ci-après.

3.2.1 Contexte

La Ville de Québec est située à la confluence entre la rivière Saint-Charles et le fleuve Saint-
Laurent. Jusque dans les années 1960-1970, et tel qu’il était d’usage à l’époque, la rivière
Saint-Charles a servi "d’égout à ciel ouvert". En effet, l’objectif de l’assainissement étant prin-
cipalement d’évacuer les eaux usées des lieux habités, les réseaux d’égouts étaient tels qu’ils
permettaient de nombreux et fréquents débordements dans la rivière. Dans les années 1990,
la Ville de Québec a créé un programme de renaturalisation de la rivière Saint-Charles et de
construction de BR pour réduire les déversements des réseaux unitaires (Rapport des com-
missaires, 1996). Ces mesures ont permis une amélioration notable de la qualité des eaux de
la rivière Saint-Charles, en diminuant grandement les déversements de réseaux unitaires en
temps de pluie (Fradet et al., 2011).

3.2.2 Caractéristiques du cas d’étude

La Ville de Québec dispose de deux réseaux d’assainissement distincts (appelés Est et Ouest).
Chaque réseau est relié à une StaRRE qui rejette les eaux traitées au milieu du fleuve Saint-
Laurent par l’intermédiaire d’une conduite enterrée menant à un diffuseur (Figure 3.2). Les
données utilisées pour cette étude ont été recueillies sur une partie du réseau et de la StaRRE
nommés ’Est’ (en vert sur la Figure 3.2).
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FIGURE 3.2 – Schéma des collecteurs principaux de la Ville de Québec (Québec, Canada). En
rouge et vert, les réseaux d’égouts nommés respectivement Ouest et Est.

En temps de pluie, la qualité de l’eau de la rivière Saint-Charles pouvait être fortement in-
fluencée par des déversements du RE unitaire. En effet, environ une cinquantaine de déver-
sements se produisaient par saison estivale avant la mise en place de mesures pour récupérer
l’usage des cours d’eau urbains. Dans les années 2000, à la suite d’une étude prospective sur
la mise en place de stockage en réseau équipé d’un système de CTR, une dizaine de BR
ont été construits, totalisant une capacité de stockage de plus de 100 000 m3 (Pleau et al.,
2001). Depuis 2010, la Ville de Québec dispose de 14 BR pour un volume total de stockage
de 121 000 m3.

Réglementation

La Ville de Québec est soumise à des normes de rejets établies par le Ministère de l’Environ-
nement et de la Lutte contre les Changements Climatiques (MELCC).

L’affluent et l’effluent des StaRRE doivent être échantillonnés en suivant un cahier des charges
précis édité par le MELCC (MELCC, 2015). La Ville de Québec effectue ainsi un échantillon-
nage quotidien composite basé sur les débits. Ces échantillons sont analysés par un labora-
toire certifié.

Les StaRRE sont soumises à des limites de rejets hebdomadaires et annuels en MeS et en
DBO5. Si ces limites ne sont pas respectées, le traitement doit tout de même respecter un
rendement minimal calculé à partir de l’échantillonnage quotidien. En période estivale, une
désinfection est nécessaire pour respecter la limite en coliformes fécaux (Tableau 3.1).
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TABLEAU 3.1 – Limites de rejets des StaRRE de la Ville de Québec.

Le MELCC a également produit un guide de gestion des eaux pluviales, qui encourage les
méthodes favorisant l’infiltration des premiers millimètres de pluie et la séparation des ré-
seaux sanitaires et pluviaux. La problématique des déversements des réseaux unitaires en
temps de pluie y est abordée et des méthodes de contrôle et de suivi sont préconisées. De
plus, les nouveaux développements ne doivent pas augmenter la fréquence des déverse-
ments des réseaux au milieu naturel (MELCC, 2014). C’est pourquoi il est important d’opti-
miser la gestion des infrastructures existantes.

Pour le RE Est de la Ville de Québec, qui est majoritairement de type unitaire, et dont les
déversements se font dans la rivière Saint-Charles, un maximum de 4 évènements de déver-
sement par structure et par période estivale (du 1er juin au 30 septembre) est permis. D’un
point de vu légal, seul le nombre de déversements (par période de 24h) doit être comptabi-
lisé. Ni le volume ni la charge de polluants déversés n’ont à être mesurés. Ces derniers sont
pourtant indispensables pour évaluer l’impact des déversements sur le milieu naturel. C’est
pourquoi cette étude propose une méthodologie pour les quantifier et les minimiser.

3.3 Localisation détaillée des points d’échantillonnage

Pour caractériser le système, quatre points d’échantillonnage aux caractéristiques différentes
(Figure 3.1) ont été considérés, soient :

1. le RE unitaire

2. l’entrée du traitement préliminaire

3. l’entrée du traitement primaire

4. la sortie du traitement primaire

Les trois derniers points se trouvent dans l’enceinte de la StaRRE.

3.3.1 Réseau d’égouts unitaire

Pour caractériser le RE unitaire (point 1), le site d’expérimentation situé à l’exutoire du bassin
versant urbain de Saint-Sacrement a été choisi (en bas à gauche sur la Figure 3.3).
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FIGURE 3.3 – Schéma des bassins versants du réseau Est de la Ville de Québec et localisation
du bassin versant de Saint-Sacrement (tiré de Maruéjouls (2012)).

Le choix de ce site est principalement basé sur son accessibilité et sur la bonne connaissance
des lieux au sein de l’équipe modelEAU puisque Maruéjouls (2012) y a mené les expérimen-
tations menant au développement du modèle de BR unitaire avec vidange par pompage qui
est également utilisé dans cette étude. De plus, ce point du réseau dispose d’une chambre
de contrôle qui abrite toutes les commodités (électricité, eau courante) facilitant le travail de
terrain.

D’autre part, le bassin versant de Saint-Sacrement, décrit en détail dans la thèse de Marué-
jouls (2012), présente une occupation des sols principalement résidentielle (41%) avec un
taux d’imperméabilité de 51%. Son RE est principalement gravitaire, ce qui le rend similaire
à la plupart des bassins versants de la Ville de Québec. Nous considérerons donc dans cette
étude qu’il est représentatif des autres bassins versants du réseau.

Le point de mesure et d’échantillonnage est situé dans la conduite d’égout au niveau du
déversoir vers le BR de Saint-Sacrement. Cette localisation permet de mesurer aussi bien
les flux de temps sec que de temps de pluie. L’accès à ce point est situé à l’intérieur d’une
chambre de contrôle. Un échantillonneur automatique ainsi qu’une station de mesure de la
qualité de l’eau RSM30 (Primodal, Hamilton, ON, Canada) ont été installés sur un support
relié à un système de poulies facilitant la mise à l’eau des capteurs et leur retrait pour entre-
tien (Figure 3.4). Un nettoyage automatique des capteurs par insufflation d’air comprimé a
été installé, système recommandé pour ce genre d’installation.
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FIGURE 3.4 – Chambre de contrôle du BR de Saint-Sacrement (à gauche) et localisation où
l’échantillonneur et les capteurs ont été installés (à droite).

3.3.2 Station de récupération des ressources de l’eau (StaRRE)

Au niveau de la StaRRE, les expérimentations ont eu lieu à l’entrée des dessableurs (point 2),
à l’entrée des décanteurs primaires (point 3) et à la sortie des décanteurs primaires (point 4)
(Figure 3.5). Des échantillonneurs automatiques ont été installés à chaque point. Des stations
de mesure en ligne de la qualité de l’eau RSM30 (Primodal, Hamilton, ON, Canada) ont été
installées aux points 2 et 3. Un turbidimètre géré par les Services de traitement des eaux
usées de la Ville de Québec est installé au point 4.

FIGURE 3.5 – Localisation des points d’échantillonnage dans la StaRRE.
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Pour le point 2, représentant l’entrée des dessableurs, les équipements ont été installés en
face du dessableur n°3, qui est l’unité de dessablage central (Figure 3.5). Des tests ont montré
qu’une légère différence était observable sur différents points du canal en épingle. Cepen-
dant, pour les besoins de cette étude, le point central a été jugé suffisamment représentatif.

Pour les points 3 et 4, à l’entrée et à la sortie des décanteurs primaires, l’échantillonnage est
effectué à proximité du point utilisé par la Ville de Québec pour ses besoins opérationnels.

3.4 Paramètres d’intérêt

Conformément aux objectifs de l’étude, outre les mesures quantitatives de débits, les cam-
pagnes de mesure de terrain se sont concentrées à comprendre le comportement de la pollu-
tion particulaire.

3.4.1 Pluviométrie

Les données de pluie proviennent de pluviomètres à auget basculant de la compagnie Genec
Inc. (Figure 3.6) opérés par la Ville de Québec. Les pluviomètres sont constitués d’un récep-
tacle circulaire de 200 mm de diamètre. Le basculement de l’auget a lieu à chaque 0.5 mL
d’eau récupérée dans une gamme de mesure allant jusqu’à 150 mL/h. La précision de la
mesure est de 2% pour une intensité de 100 mL/h.

Les données utilisées dans cette étude sont fournies par la Ville de Québec en mL/5 min.

FIGURE 3.6 – Pluviomètre à auget basculant (photo courtoisie de Yves Lanthier de la Ville de
Québec)
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3.4.2 Débits

Les débits utilisés dans cette étude ont été mesurés par la Ville de Québec et nous ont été
fournis au pas de temps de 3 à 5 minutes. Dans le réseau, des limnimètres sont installés
à proximité des ouvrages, notamment des BR. Ces limnimètres sont équipés de sondes de
type sonar permettant de mesurer des hauteurs d’eau, à partir desquelles des débits sont
calculés. Toutefois, dues aux conditions opératoires difficiles, Hafhouf (2019) a montré que
les mesures de débits au niveau de la chambre de contrôle de Saint-Sacrement pouvaient
être erronées, et qu’une validation des données était nécessaire avant leur utilisation.

Au niveau de la StaRRE, différentes mesures de débits sont effectuées :

— À l’entrée des dégrilleurs, l’affluent passe à travers des plaques à orifices où une me-
sure de hauteur d’eau permet de calculer le débit entrant dans la StaRRE.

— À l’entrée des décanteurs primaires, trois mesures de hauteurs d’eau utilisant un sys-
tème bulle-à-bulle sont disposées le long du canal d’alimentation des décanteurs pri-
maires. Lorsque tous les décanteurs fonctionnent normalement, la valeur moyenne de
ces trois signaux est utilisée pour calculer le débit en ce point. Lorsqu’une intervention
a lieu sur une unité de traitement (par exemple, décolmatage d’un décanteur ou vi-
dange pour entretien annuel), la mesure de niveau à proximité de l’ouvrage est retirée
pour le calcul du débit.

— Les débits de boues soutirées des dessableurs et des décanteurs primaires sont mesu-
rés par des débitmètres électromagnétiques installés directement sur les conduites de
soutirage des boues.

— À la sortie des décanteurs primaires, l’eau est amenée vers les biofiltres par des vis
d’Archimède. Le débit est calculé en fonction de la hauteur d’eau mesurée au bas des
vis et du nombre de vis d’Archimède en fonction.

La réglementation prévoit une vérification annuelle des instruments de mesure de débits,
lors de laquelle ils doivent présenter une marge d’erreur inférieure à 15% de la valeur réelle
(MELCC, 2015). Pour cette étude, aucune incertitude sur les mesures de débits n’a été consi-
dérée. Après un rapprochement des données pour écarter les données aberrantes, notam-
ment lorsqu’un capteur fait défaut, les données de débit validées ont été utilisées pour la
modélisation.

3.4.3 Pollution particulaire

La pollution particulaire des eaux résiduaires urbaines est habituellement quantifiée par sa
concentration en MeS, mesurée en laboratoire sur des échantillons d’eau prélevés de manière
à être représentatifs du point que l’on souhaite caractériser. Cette méthode, utilisée comme
référence, présente deux principaux inconvénients :
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— L’analyse en laboratoire nécessite un certain nombre de manipulations. Le résultat ne
peut donc être obtenu que plusieurs heures après la prise d’échantillon, ce qui allonge
le délai d’action si on souhaite l’utiliser comme variable de contrôle.

— Chaque mesure nécessite un investissement de temps important. Pour des questions
pratiques, il est difficile d’obtenir une fréquence de mesure élevée. Le risque est donc
de manquer des pointes de pollution, ou de les moyenner (dans le cas d’un échantillon-
nage composite à haute fréquence).

Pour pallier ces inconvénients, cette étude utilise un capteur de turbidité comme substitut
pour évaluer la concentration en MeS des eaux. En effet, des études ont montré qu’une corré-
lation acceptable peut être obtenue entre les deux variables, qui présentent des dynamiques
similaires (Lemieux et Lessard, 1993; Aumond et Joannis, 2006; Bertrand-Krajewski et al.,
2008; Ruban et al., 2008; Hannouche et al., 2017).

Bertrand-Krajewski (2004) montre ainsi qu’une conversion entre la turbidité d’une eau et sa
concentration en MeS, prenant en compte les incertitudes sur les deux mesures, est possible
dans des conditions expérimentales précises. La relation MeS-turbidité est alors spécifique
au site d’expérimentation et au capteur utilisé.

Méthode de référence : Analyse en laboratoire des MeS

Selon la réglementation, le suivi de la qualité des eaux doit être effectué sur des échantillons
prélevés à une fréquence définie selon la capacité de l’ouvrage de traitement et les échan-
tillons doivent être analysés dans un laboratoire suivant des méthodes certifiées (MELCC,
2015). Ainsi la Ville de Québec effectue un échantillonnage composite, dépendant du débit,
sur une durée de 24h, donnant des concentrations moyennes journalières à différents points
de sa filière de traitement, notamment à l’entrée et à la sortie des décanteurs primaires (les
points 3 et 4 identifiés précédemment).

Pour cette étude, les mesures de concentration en MeS ont été effectuées en adéquation avec
un protocole interne de l’Université Laval (SOP-005-TSS) qui suit les recommandations de
l’American Public Health Association (APHA et al., 2005). Les analyses de MeS sont habituelle-
ment (sauf exception, lorsque les contraintes matérielles ou de temps ne le permettaient pas)
effectuées en triple pour réduire le risque d’erreur expérimentale. Si une des trois mesures
n’est pas du même ordre de grandeur que les deux autres, elle est retirée, la moyenne des
valeurs restantes est alors utilisée comme la concentration en MeS de l’échantillon.

Échantillonnage. L’échantillonnage est soit effectué manuellement à l’aide d’une perche
ou de manière automatisée. Pour des considérations pratiques, l’installation d’échantillon-
neurs automatiques est privilégiée lorsque la campagne d’échantillonnage s’étire sur de
longues périodes. Les échantillonneurs automatiques permettent d’effectuer, à des instants
prédéterminés, les prélèvements grâce à leur pompe péristaltique programmable et peuvent
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contenir jusqu’à 24 échantillons d’un litre dans un milieu réfrigéré (Figure 3.7). La crépine
d’échantillonnage est placée à une hauteur correspondant au milieu de la colonne d’eau
lorsque le débit est minimal.

FIGURE 3.7 – Échantillonneur automatique réfrigéré de type SIGMA SD 900, installé à l’en-
trée des décanteurs primaires à la StaRRE Est de la Ville de Québec.

Pour bien représenter la dynamique du système étudié, un équilibre doit être établi entre la
fréquence d’échantillonnage et le nombre d’échantillons prélevés selon la capacité d’analyse
en laboratoire. Les échantillons sont analysés dès que possible. Ils sont parfois conservés à
4°C pour un maximum de 24h.

On distingue deux types d’échantillonnage :

— l’échantillonnage ponctuel ("grab"), au cours duquel l’eau à analyser est prélevée sur
un court laps de temps ; et

— l’échantillonnage composite, qui consiste à mélanger plusieurs échantillons ponctuels
dans la même bouteille.

Conception expérimentale. La fréquence d’échantillonnage est souvent déterminée par la
dynamique des variations du système, elle peut être déterminée de manière proportionnelle
au débit ou au temps. L’échantillonnage doit être réalisé à une fréquence suffisamment éle-
vée pour garantir l’observation d’éventuelles pointes de pollution. Un équilibre doit donc
être trouvé entre le nombre d’échantillons nécessaire pour caractériser un évènement et la
capacité d’effectuer les analyses dans un délai acceptable.

L’échantillonnage ponctuel est considéré comme le plus représentatif du moment d’échan-
tillonnage. Cependant, ce type d’échantillonnage risque de générer un grand nombre d’échan-
tillons individuels, qui nécessiteront un temps d’analyse plus grand que celui nécessaire à
l’analyse d’un échantillon composite prélevé à la même fréquence. Conséquemment, l’échan-
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tillonnage composite permet de conserver la fréquence d’échantillonnage désirée tout en ré-
duisant le nombre d’échantillons à analyser et donc éventuellement d’allonger la durée de
la campagne d’échantillonnage. Cependant, les variations des paramètres considérés seront
moyennés sur la durée de la prise d’échantillon pour former le composite. Le choix de la
méthode d’échantillonnage est fait en fonction des objectifs de chaque campagne d’échan-
tillonnage, selon les informations que l’on souhaite recueillir.

Méthode alternative : mesure de la turbidité

La turbidité, mesurée en UTN (Unité de Turbidité Néphélométrique), d’une eau est la carac-
téristique optique qui détermine sa capacité à diffuser la lumière. Dans les eaux résiduaires
urbaines, les particules en suspension peuvent absorber et réfléchir la lumière et donc al-
térer la diffusion de la lumière par rapport à une eau claire. Ces particules en suspension
influenceront la turbidité de l’eau.

En laboratoire. Un turbidimètre 2100N de Hach® (Figure 3.8) a été utilisé pour les mesures
de turbidité lors des jar-tests (cf. Section 3.6.2). Il s’agit d’un appareil de laboratoire muni
d’un réceptacle dans lequel on place une fiole en verre contenant l’échantillon que l’on veut
analyser. Sa précision est de ± 2% pour des valeurs de turbidité entre 0,01 et 1 000 UTN.
L’échantillon est homogénéisé par agitation avant son insertion dans l’appareil. Cependant,
puisque la prise de mesure peut prendre jusqu’à 40 secondes, la mesure de turbidité peut
être faussée par la décantation rapide de certaines particules.

FIGURE 3.8 – Turbidimètre de laboratoire 2100N de Hach® (Loveland, CO, USA).

In situ. Des capteurs en ligne utilisant le principe néphélométrique ont été utilisés (cf. Sec-
tion 3.5.1 Station de mesure in situ). Ces capteurs permettent d’obtenir une valeur de tur-
bidité en UTN, cette valeur est ensuite convertie en concentration de MeS à l’aide d’une
corrélation établie à partir de mesures de concentration de MeS effectuées en laboratoire.
Ces corrélations sont spécifiques au point d’échantillonnage et aux capteurs utilisés.
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Le capteur de turbidité installé à la sortie des décanteurs primaires est utilisé de manière
opérationnelle par la Ville de Québec. Pour faciliter l’interprétation des mesures, la fonction
interne du capteur permettant d’utiliser une corrélation entre la turbidité et la concentration
en MeS a été activée. Les valeurs mesurées par le capteur sont ainsi directement traduites et
affichées en mg/L de MeS.

3.5 Dynamique de la pollution particulaire

Cette étude nécessite de comprendre les variations dynamiques du système à l’échelle d’un
évènement pluvieux. Le temps de concentration du bassin versant de Saint-Sacrement est
de l’ordre de 26 min (Wipliez, 2011). Il est donc nécessaire d’avoir une fréquence d’échan-
tillonnage de cet ordre de grandeur. Pour respecter un équilibre entre l’information nécessaire
(haute fréquence) et le coût (basse fréquence), des échantillons sont prélevés aux 5 min pour
former un composite aux 15 min. Les pluies sont également mesurées par la Ville de Québec
au pas de temps de 5 min.

Pour le suivi opérationnel de ses StaRRE, la Ville de Québec effectue des échantillonnages,
composites sur 24h, proportionnels au débit et effectués par des échantillonneurs automa-
tiques à différents points de sa filière de traitement. Les échantillons quotidiens sont envoyés
à un laboratoire certifié pour effectuer les analyses nécessaires aux besoins opérationnels de
la StaRRE. La concentration de MeS fait partie des données analysées.

Ces données fournissent une précieuse information sur le fonctionnement global de la StaRRE,
mais ne sont pas suffisantes pour en comprendre la dynamique journalière.

3.5.1 Station de mesure in situ

Des stations de mesure RSM30 (Primodal, Hamilton, ON, Canada) ont été installées et équi-
pées de capteurs permettant de mesurer la qualité des eaux, dont la turbidité (Figure 3.9).

FIGURE 3.9 – Station de mesure RSM30 de Primodal.
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Turbidité

Deux types de capteurs ont été utilisés :

— Solitax® (Hach, Loveland, CO, USA), équipé d’un essuie-glace, permettant un net-
toyage physique automatique à haute fréquence (Figure 3.10, Hach (2015)).

— Visoturb® 700 IQ de la compagnie WTW, utilisant un système de nettoyage à ultrason
(Figure 3.11).

FIGURE 3.10 – Schéma de l’optique d’un capteur de turbidité Solitax®

FIGURE 3.11 – Schéma de l’optique d’un capteur de turbidité Visioturb®

Un étalonnage des turbidimètres est effectué avec des solutions étalons de formazine à 200
et 800 UTN et des campagnes de mesure avec échantillonnages ponctuels ont été menées
pour établir les courbe d’étalonnage et permettre une conversion UTN-mg/L en MeS.

Les caractéristiques des capteurs sont présentées dans les Tableaux 3.2 et 3.3.
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TABLEAU 3.2 – Caractéristiques du capteur de turbidité Solitax® (Hach, 2015)

Méthode de mesure Mesure basée sur l’absorption et le rayonnement in-
frarouge double pour la mesure de turbidité indépen-
damment de la coloration. Mesure de turbidité selon
la norme allemande DIN EN 27027 / Mesure de MeS,
équivalent DIN 38414

Plages de mesure Turbidité : 0,001...4000 FNU
MeS : 0,001 – 50 g/l

Reproductibilité Turbidité < 1%
MeS < 3%

Exactitude de mesure Turbidité atteignant 1000 FNU/UTN :
sans étalonnage < 5% de la mesure ± 0,01 FNU/UTN
avec étalonnage < 1% de la mesure ± 0,01 FNU/UTN

TABLEAU 3.3 – Caractéristiques du capteur de turbidité Visioturb® 700 IQ

Méthode de mesure Le VisoTurb® utilise le principe de la néphélométrie.
La lumière diffusée à un angle de 90 degrés est mesu-
rée. Conformément aux normes EN 27027 et ISO 7027,
une lumière infrarouge de longueur d’onde 860 nm est
utilisée. Cette longueur d’onde étant hors de la plage
du visible, la coloration de l’échantillon n’affecte pas
les mesures.

Plages de mesure Turbidité : 0,05...4000 FNU
Répétabilité < 0,015 % ou minimum 0,006 FNU

Remarque sur les avantages et inconvénients de chaque capteur.

On notera que le capteur Visoturb® 700 IQ, installé à la sortie des dessableurs, présentait
un encrassement plus rapide que celui installé à l’entrée des dessableurs. Une hypothèse est
que l’abrasion due à la présence de sable à l’entrée des dessableurs freinait probablement la
création d’un biofilm sur la lentille, par rapport au capteur situé à la sortie des dessableurs.
D’autre part, le capteur Solitax® installé à la sortie des dessableurs présentait également un
encrassement moindre, grâce probablement au nettoyage mécanique de l’essuie-glace. Par
contre, l’essuie-glace peut constituer un inconvénient dans un milieu où la présence de gros
débris est fréquente, le balais retenant ces débris devant la lentille.

Un capteur spectro::lyser™ (S::CAN, Vienne, Autriche) a également été installé dans le ré-
seau unitaire. Malgré un nettoyage automatique à air comprimé à haute fréquence, il n’a pas
été possible d’obtenir un signal exploitable. Il est probable que la largeur de cellule utilisée
n’ait pas été adaptée aux conditions. D’autre part, il était fréquent que des débris/papiers
empêchaient un accès convenable à la cellule de mesure (Figure 3.12)
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(a) Capteur à l’installation (b) Capteur avant nettoyage

FIGURE 3.12 – Capteur spectro::lyser™ installé dans le RE.

Installation des capteurs

Plusieurs critères doivent être pris en compte pour l’installation des capteurs. Tout d’abord,
le lieu d’échantillonnage est souvent déterminé par des critères pratiques (disponibilité d’un
point d’accès sécuritaire au système, présence d’électricité, éventuellement d’eau courante).
On cherche de plus à placer les capteurs à un endroit représentatif du point que l’on souhaite
étudier, et permettant d’y effectuer un échantillonnage automatique et/ou manuel pour la
validation des capteurs. Dans les emplacements où le niveau d’eau présente de grandes
variations, notamment dans le RE, on s’assure que les capteurs restent submergés en tout
temps. Ils sont généralement placés vers le milieu de la colonne d’eau moyenne en temps
sec.

Les expériences de terrain mènent à la recommandation de fixer les capteurs sur un support
amovible aisément manipulable pour faciliter leur vérification et leur maintenance et pour
éviter les risques d’accident. L’utilisation d’un treuil fixe (Figure 3.13a) a facilité les opéra-
tions d’entretien, tandis que le support à capteurs amovible, actionné par un monte-charge
(Figure 3.13b), a considérablement augmenté le temps nécessaire à la maintenance hebdo-
madaire des capteurs. Dans le cas du treuil, une période de 15-20 min était habituellement
suffisante pour le nettoyage des capteurs (du retrait des capteurs à leur remise à l’eau), tan-
dis que 45 min étaient nécessaires dans le cas du monte-charge. Ces considérations ne sont
pas anodines, plus particulièrement pour la pérennité de l’installation et l’acceptabilité de la
charge de travail supplémentaire pour les opérateurs.
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(a) Support à capteurs installé sur un treuil (b) Support à capteurs relié à un monte charge

FIGURE 3.13 – Comparaison de deux installations de supports à capteurs.

3.5.2 Campagne d’échantillonnage traditionnelle

Des campagnes de mesure traditionnelles, mettant en œuvre des échantillonneurs automa-
tiques (cf. Section 3.4.3) et des analyses de MeS en laboratoire (cf. Section 3.4.3), ont été réa-
lisées.

Ces campagnes avaient pour but de :

1. valider les résultats des capteurs de turbidité.

2. caractériser le comportement des dessableurs et des décanteurs primaires de la StaRRE
Est de la Ville de Québec.

Les campagnes se sont généralement déroulées sur 24h, pour capturer les variations dyna-
miques journalières de la pollution particulaire. La mobilisation de nombreux stagiaires était
nécessaire sur plusieurs journées, de la préparation de l’équipement à l’analyse des échan-
tillons. Les délais à respecter entre l’échantillonnage et l’analyse des échantillons ont été un
défi logistique de taille.

Le déroulement d’une campagne d’échantillonnage typique comprend :

— le nettoyage et la calibration des capteurs

— la préparation des bouteilles et la programmation des échantillonneurs

— la récolte des échantillons, leur transport et conservation en chambre froide (si néces-
saire)

— l’analyse des échantillons

Le nombre d’échantillons prélevés et analysés a été établi en cherchant un équilibre entre le
niveau de détail nécessaire pour capturer la dynamique journalière du système et le person-
nel disponible pour mettre en œuvre la campagne.

Pour l’objectif 1, des échantillons ponctuels ("grab") (cf. Section 3.4.3) ont été prélevés toutes
les heures aux points d’échantillonnage 1, 2 et 3 (cf. Section 3.3 Localisation détaillée des
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points d’échantillonnage). De retour au laboratoire, une sélection visuelle de 10 échantillons
sur les 24 prélevés à chacun des trois points d’échantillonnage a été réalisée. Les 30 échan-
tillons ont été analysés pour différents paramètres, dont les MeS. Les analyses ont été effec-
tuées en triplicata.

Pour l’objectif 2, une représentation détaillée de la dynamique journalière était nécessaire.
Des échantillons de 60 mL ont été prélevés toutes les 6 min et assemblés en un échantillon
composite sur 1h. L’échantillonnage a eu lieu aux points d’échantillonnage 2, 3 et 4 du sys-
tème (cf. Section 3.3 Localisation détaillée des points d’échantillonnage). Les 72 échantillons
ont été analysés pour déterminer leur concentration en MeS. Une seule analyse de MeS par
échantillon a été effectuée.

3.6 Caractérisation de la pollution particulaire

La pollution particulaire que l’on retrouve dans les réseaux d’égouts unitaire provient majo-
ritairement de deux sources : les eaux usées sanitaires et les eaux issues du ruissellement en
temps de pluie. La génération de la pollution particulaire au niveau du bassin versant dé-
pend de nombreux facteurs, ce qui la rend particulièrement difficile à prédire (Gaborit et al.,
2013).

La teneur en pollution particulaire d’une eau est mesurée à partir de sa concentration en
MeS. Cependant, cette donnée n’est pas suffisante pour comprendre et prédire son compor-
tement. De sa génération à son cheminement dans les réseaux d’égouts jusqu’à son traite-
ment à la StaRRE et finalement son retour au milieu récepteur, la pollution particulaire subit
de nombreuses transformations.

Berrouard (2010) a montré que la méthode ViCAs (acronyme pour Vitesse de Chute en Assai-
nissement, cf. Section 3.6.1 Protocole ViCAs) était adaptée pour évaluer les caractéristiques
de la pollution particulaire pour étudier le processus de décantation. Ce protocole a déjà été
utilisé avec succès à plusieurs reprises, aussi bien pour caractériser des eaux de ruissellement
(Vallet et al., 2014) que des eaux usées (Maruéjouls et al., 2013b; Bachis et al., 2015).

3.6.1 Détermination de la vitesse de chute des particules

Protocole ViCAs

Le protocole ViCAs, développé par Chebbo et Gromaire (2009), a été utilisé avec des eaux
usées prélevées en réseau unitaire, ainsi qu’à différentes étapes de traitement au sein de la
StaRRE. Le test consiste à remplir une colonne avec un échantillon d’eau homogène et à
suivre la décantation statique des particules. Ainsi, à des pas de temps déterminés, les parti-
cules qui décantent sont récupérées dans des coupelles glissées sous la colonne (Figure 3.14).
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FIGURE 3.14 – Colonne de décantation utilisée pour les tests ViCAs.

Distribution des Vitesses de Chute des Particules (DVCP). Chancelier et al. (1998) ont
déterminé expérimentalement que la masse de particules décantées au cours du temps M(t)

peut être décrite par l’Équation 3.1.

M(t) =
b

1 + ( c
t )

2 (3.1)

Les valeurs des paramètres b, c et d sont déterminées par la méthode des moindres carrés
(Figure 3.15).

FIGURE 3.15 – Exemple d’un ajustement de l’Équation 3.1 sur les résultats expérimentaux.
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En appliquant la méthode de calcul proposée par Chebbo et Gromaire (2009), F(Vc), la frac-
tion de la masse de particules ayant une vitesse de chute inférieure à Vc, est déterminée
(Figure 3.16). Cette courbe est appelée la Distribution de la Vitesse de Chute des Particules
(DVCP) de l’échantillon d’eau analysé.

FIGURE 3.16 – Exemple d’une courbe représentant la distribution de la vitesse de chute des
Particules (DVCP) d’un échantillon d’eau.

Avantages et inconvénients de la méthode Il s’agit d’un test d’une durée relativement
courte (décantation pendant 4h pour caractériser l’affluent du décanteur primaire) et deman-
dant uniquement du matériel de laboratoire basique (en plus de la colonne de décantation,
seul du matériel pour l’analyse des MeS est nécessaire). Le test s’apprend facilement et des
résultats de bonne qualité sont généralement obtenus après 2 ou 3 essais lorsque la personne
en charge de la manipulation fait preuve de rigueur et de minutie pour minimiser les erreurs
expérimentales. Un avantage majeur de cette méthode est que les erreurs d’analyse peuvent
être détectées facilement à partir d’un bilan de masse. La masse de particules initialement
présente dans l’échantillon est calculée à partir de la concentration en MeS initiale et du vo-
lume. Cette masse est comparée à la masse des particules récupérées dans les coupelles, ainsi
qu’à celle des particules restantes dans la colonne à la fin du test. Une erreur sur le bilan de
masse inférieure à 20% est jugée acceptable. Il faut également s’assurer que le volume d’eau
dans la colonne ne varie pas au cours de l’expérience.

3.6.2 Caractérisation de la coagulation-floculation

Généralités

La pollution particulaire est composée des MeS et des matières dites colloïdales. On identifie
les colloïdes par leur taille de l’ordre du nanomètre au micromètre, ce qui limite la possibilité
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pour ces particules d’être traité par décantation simple. Selon les caractéristiques des parti-
cules en suspension, une décantation simple ne permet parfois pas d’enlever suffisamment
de MeS pour assurer un bon fonctionnement du reste de la chaine de traitement. La mise en
place d’un système de coagulation-floculation à l’aide de produits chimiques peut alors per-
mettre d’améliorer la décantation, retirant ainsi une fraction plus importante de la pollution
particulaire et des polluants (organiques, minéraux et bactériologiques) liés à ces particules.

Dans la matrice des eaux usées, une formation naturelle de flocs peut avoir lieu. Celle-ci peut
aussi être aidée par l’ajout d’un coagulant, dont le rôle est de déstabiliser les suspensions
particulaires et colloïdales en neutralisant les charges de surface des particules (les parti-
cules des eaux usées sont généralement chargées négativement). Ce coagulant réduit ainsi
les forces répulsives interparticulaires pour les aider à s’agglomérer. Pour bien disperser le
coagulant, une force de mélange élevée est nécessaire durant cette phase.

Une fois que la solution de particules en suspension a été déstabilisée par le coagulant, la
formation de flocs par collision des particules est facilitée. Ainsi, la floculation consiste en
l’agglomération des particules précédemment déstabilisées grâce au mouvement brownien
et aidé par agitation mécanique. Les floculants utilisés sont des polymères classés selon leur
caractère ionique (non ionique, anionique ou cationique). Ce sont des molécules de masse
molaire élevée dont le rôle est d’adsorber les particules en suspension pour former des flocs
plus facilement décantables. Il est nécessaire de mélanger l’échantillon lors de cette phase de
l’expérience pour favoriser la rencontre des particules. Cependant, une intensité de mélange
trop élevée peut également détruire les flocs nouvellement formés et altérer tout le processus.
L’intensité de mélange doit être choisie pour atteindre une vitesse de cisaillement permettant
une décantation optimale.

Lorsque le processus de coagulation-floculation est ajouté à une StaRRE existante, comme
c’est le cas pour la Ville de Québec, il est parfois impossible d’ajouter les équipements de
contrôle de la vitesse de mélange à chaque phase. Les points d’injection des produits chi-
miques sont alors installés à un endroit où la turbulence est jugée suffisante pour assurer
le mélange des produits chimiques avec l’eau à traiter, dans les limites des contraintes opé-
rationnelles et d’accessibilité. Ainsi, à la Ville de Québec, l’alun est injecté dans le canal dit
"en épingle" à l’amont des dessableurs et l’injection de polymère (Figure 3.17) se fait dans
les goulottes de sortie des dessableurs avant la chute dans le canal d’amenée aux décanteurs
primaires (Figure 3.5).
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FIGURE 3.17 – Système d’injection du polymère, photographie d’un des cinq points d’injec-
tion situé à la sortie d’un dessableur.

Pour comprendre et modéliser le phénomène de décantation physico-chimique, des tests de
laboratoire (cf. Section 3.6.2) et à échelle réelle (cf. Section 3.6.2) ont été réalisés.

Produits chimiques utilisés Pour cette étude, les produits chimiques utilisés ont été four-
nis par la Ville de Québec. Il s’agit des produits utilisés sur une base régulière pour le trai-
tement des eaux de lavage des biofiltres et ponctuellement pour améliorer la décantation
primaire en périodes critiques.

Le coagulant était sous forme de solution de sulfate d’aluminium (alun) dont les caractéris-
tiques sont données dans le Tableau 3.4. La gamme de concentrations étudiée s’étend de 0 à
70 mg/L d’aluminium en masse sèche (Lajoie et Collin, 2008), ce qui représente des volumes
très faibles à injecter dans les béchers de 1L du jar-test (0,1081 mL/L pour 70 mg/L). Des
tests préliminaires ont montré que la dilution de la solution d’alun dans de l’eau potable
changeait son pH. Ce changement de pH peut altérer l’efficacité de la solution d’alun. En
effet, un bon contrôle du pH est nécessaire pour rester dans le zone où la solubilité de l’ion
métallique du coagulant, ici Al3+, est minimale (entre 6 et 7.4). La solution non diluée a donc
été utilisée à l’aide d’une micropipette et de pastilles en plastique inerte (septa).
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TABLEAU 3.4 – Caractéristiques de la solution de sulfate d’aluminium (alun) utilisée.

Formule de la solution Al2(SO4)3, 14H2O

Pourcentage massique de sulfate d’alu-
minium

48,5

pH 3,5
Densité 1,335

Le floculant utilisé dans cette étude est le polymère cationique commercial Zetag® 4110 pro-
duit par la société BASF, sous forme de poudre. Un protocole similaire à celui utilisé par la
Ville de Québec a été suivi pour produire une solution à 0,01% avant chaque expérience.
La poudre de polymère est pesée et dissoute dans de l’eau du robinet dans un bécher muni
d’un agitateur magnétique. Une attention particulière est portée lors de la dissolution de la
poudre car la solution présente une viscosité élevée. La solution est ensuite laissée en phase
de maturation pour au moins 1h30 avant d’être utilisée. Elle n’est jamais conservée plus de
24h car son efficacité serait alors diminuée.

Tests en laboratoire

La coagulation-floculation est un processus complexe qui dépend d’un grand nombre de pa-
ramètres, notamment des conditions opératoires, mais aussi des nombreuses caractéristiques
de l’eau à traiter. Il est ainsi difficile de calculer théoriquement la dose optimale de produits
chimiques à injecter. En pratique, celle-ci est déterminée par des tests réalisés directement
avec l’eau à traiter à l’échelle pilote ou en laboratoire (Tchobanoglous et al., 2003).

Principe du jar-test En laboratoire, un banc de jar-tests permet de réaliser un processus de
coagulation-floculation sur plusieurs échantillons simultanément en faisant varier les para-
mètres qu’on souhaite évaluer. Pour cette étude, deux équipements de jar-tests ont été utili-
sés (Figure 3.18). Un banc de jar-tests dont les mélangeurs peuvent être contrôlés indépen-
damment (Figure 3.18 en haut) a permis de déterminer les paramètres de mélange les plus
importants pour établir un protocole de jar-tests utilisé lors de cette étude (cf. Annexe A).
Une fois le protocole établi, un banc à jar-tests dont tous les mélangeurs sont contrôlés par
un même moteur, donc moins flexible, mais dont la manipulation est plus aisée, a été utilisé
(Figure 3.18 en bas). On notera que les béchers et les pales des mélangeurs des deux équipe-
ments étant différents, les paramètres de mélange ne sont pas tout à fait transposables. Cette
différence a toutefois été jugée négligeable.
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FIGURE 3.18 – Équipements à jar-tests équipé de six béchers. Le banc dans la photo du haut
est muni de mélangeurs indépendants pour chaque bécher, tandis que celui de la photo du
bas dispose d’un moteur unique contrôlant les six mélangeurs.

En pratique, les jar-tests sont essentiellement utilisés pour déterminer les concentrations op-
timales de produits chimiques à utiliser en regard de la concentration en MeS dans le sur-
nageant après décantation. La coagulation-floculation est ainsi réalisée simultanément sur
un même échantillon d’eau usée distribué dans les six béchers, avec des concentrations de
coagulant et/ou floculant différentes dans chaque bécher. Un des béchers est utilisé comme
témoin, c’est-à-dire qu’aucun produit chimique n’y est injecté. Le témoin permet également
d’évaluer l’impact des conditions de laboratoire sur le processus par comparaison avec les
résultats du traitement réel. Des paramètres quantitatifs et qualitatifs sont évalués au cours
de l’expérience (cf. Section 3.6.2 Développement d’un protocole jar-test).

Développement d’un protocole jar-test La particularité de chaque cas d’étude empêche
l’existence d’un protocole standard pour la réalisation d’un jar-test. En effet, lors de cette
expérience, on cherche à établir, à l’échelle d’un laboratoire, les conditions qui représen-
teront au mieux les observations à l’échelle réelle. Or certaines conditions expérimentales,
notamment la décantation statique, font en sorte que les résultats des jar-tests ne sont pas
comparables aux résultats obtenus en station.
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Cependant, bien que les taux d’enlèvement des MeS obtenus au cours des jar-tests sont systé-
matiquement plus élevés que ceux observés en conditions réelles, les tendances de variation
entre les différentes concentrations de produits chimiques permettent de déterminer une
gamme de concentrations optimales.

Lors de l’établissement d’un protocole de jar-test, face aux limites imposées par les condi-
tions en laboratoire, on tente de trouver un équilibre entre l’effort requis pour reproduire la
réalité et les besoins réels de la démonstration.

Les paramètres pouvant affecter l’essai sont :

— la vitesse de mélange lors de la coagulation

— le temps de coagulation

— la concentration d’alun

— le temps d’ajout du polymère

— la concentration du polymère

— la vitesse de mélange lors de la floculation

— le temps de floculation

— le temps de décantation

— les caractéristiques de l’eau

Ainsi, on a tenté de représenter autant que possible les contraintes et les conditions réelles
de l’injection d’alun à pleine échelle. Dans le cas d’étude, on tente de reproduire la réalité en
adaptant les temps de chaque phase avec les temps de rétention hydraulique moyen dans
les ouvrages. Ainsi, il a été déterminé que :

— Le mélange à haute vitesse du coagulant correspondait au passage dans la zone aérée
des dessableurs et durait en moyenne 1 min, la vitesse des mélangeurs a été fixée à 120
rpm.

— La coagulation se poursuivait dans la partie non aérée des dessableurs, et durait envi-
ron 15 min, la vitesse des mélangeurs étant à 50 rpm

— La floculation correspondait au passage entre la sortie des dessableurs (où le floculant
est injecté) et l’arrivée au décanteurs primaires, environ 3 min à 50 rpm.

— Pour la décantation, les mélangeurs sont arrêtés et retirés des béchers. On se limite à
15 min car aucune différence notable n’est observée sur le surnageant passé ce temps
de décantation.

L’étude réalisée par Mujawamariya (2011) a montré que le temps d’injection du polymère
avait peu d’influence sur le résultat final. Il a été fixé à 30 secondes avant la phase de flocu-
lation.
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Au cours de l’expérience, le nombre et la taille des particules formées, ainsi que leur décan-
tabilité, sont évalués de manière qualitative. Après la décantation, le surnageant de chaque
bécher est prélevé pour analyser leur turbidité, leur concentration en MeS et leur pH. La
feuille d’évaluation des jar-tests est présentée à l’Annexe A.

Dans le cas de la Ville de Québec, le coagulant (l’alun) représente 95% du budget d’approvi-
sionnement en produits chimiques. Il a donc été décidé de concentrer les tests pour optimiser
principalement la dose de coagulant, tandis que le polymère, utilisé comme floculant, a été
fixé à 0,15 mg/L, qui était le dosage préconisé par Lajoie et Collin (2008). Ce dosage a été
vérifié par des tests préliminaires et, bien qu’il semblait être légèrement excessif, donnait les
meilleurs résultats sur une large gamme de concentrations en alun (de 0 à 70 mg/L d’alun).

Test ViCAs sur un échantillon d’eau floculé Pour déterminer l’évolution de la DVCP due
à l’ajout de produits chimiques, la phase de décantation a été étudiée plus en détails avec
des tests ViCAs qui ont été réalisés sur un même échantillon d’eau soumis au processus
de coagulation-floculation à différentes concentrations d’alun. Chaque protocole a nécessité
des adaptations mineures. Les particularités de l’essai sont expliquées à l’Annexe B et les
résultats sont présentés à l’Annexe C Section C.5.

Tests à l’échelle réelle

Défis des essais à pleine échelle Des essais à pleine échelle ont été réalisés pour caracté-
riser le processus de coagulation-floculation ayant effectivement lieu au sein de la StaRRE
Est de la Ville de Québec. Ces essais ont dû être méticuleusement planifiés au vu de l’effort
humain (avec la participation active de plusieurs techniciens de la Ville de Québec) mais
également économique qu’ils engendrent (un essai de 6h pouvant consommer 1/6ème d’une
cuve d’alun, cf. Figure 3.19).

Planification des essais Les résultats des tests traceurs (cf. Annexe D) ont montré que l’ef-
fet de l’ajout d’alun n’est visible qu’environ 15 min à 30 min après le démarrage du système,
ceci étant dû au délai hydraulique du passage dans les dessableurs. Ainsi pour observer l’ef-
fet d’un dosage d’alun après stabilisation, des plages de 3 h d’injection à concentration d’alun
constante ont été choisies. Les échelons de concentration d’alun de 45, 25, 0 et 70 mg/L ont
été appliqués.

Deux essais ont été réalisés :

— un essai en temps sec à un débit d’environ 10 000 m³/h.

— un essai en temps de pluie à un débit d’environ 15 000 m³/h.

Lors de ces essais, des échantillonneurs automatiques ont été installés aux points 2 et 3
(entrée et sortie des décanteurs primaires, cf. Section 3.3 Localisation détaillée des points
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(a) Alun (b) Contrôle (c) Polymère

FIGURE 3.19 – Équipements de la décantation primaire physico-chimique à la StaRRE Est
de la Ville de Québec. (a) Cuves de stockage de l’alun (2x64 m³). (b) À gauche, tableau de
contrôle de l’installation et équipement pour la préparation du polymère. (c) Cuves de ma-
turation et de stockage du polymère (2x3 m³).

d’échantillonnage). Des échantillons de 200 mL ont été prélevés toutes les 5 min pour réali-
ser un échantillon composite aux 15 min. Ces pas de temps réduits étaient nécessaires pour
capturer les dynamiques rapides ayant lieu lors de l’ajout d’alun. Des échantillons ont été
analysés en triplicat pour déterminer leur concentration en MeS.

Problèmes rencontrés Lors de l’essai à un dosage d’alun de 70 mg/L (dosage conseillé
par Lajoie et Collin (2008)), une importante formation de mousse dans les équipements a
été constatée (Figure 3.20), pouvant causer des problèmes opérationnels. Pour cette étude, le
dosage maximal conseillé a ainsi été réduit à 60 mg/L, ce qui a aussi été appliqué pour les
tests en laboratoire.

(a) Dessableur (b) Biofiltration

FIGURE 3.20 – Accumulation de mousse lors d’un test d’ajout d’alun à pleine station.

64



3.7 Caractérisation de l’hydraulique au sein de la StaRRE

Le parcours théorique de l’eau dans les ouvrages et les temps de résidence moyens, géné-
ralement utilisés pour déterminer les efficacités de traitement, sont relativement faciles à
calculer mais ces calculs impliquent de recourir à diverses hypothèses, notamment sur les
mélanges parfaits et la conception des ouvrages. Or il arrive que des flux préférentiels ou
des court-circuits se produisent dans les ouvrages réels.

Pour permettre une bonne représentation de l’hydraulique dans les ouvrages de traitement
réel, il est conseillé d’appliquer une méthode expérimentale : le test traceur (Gujer, 2008).
Au cours de cette étude, plusieurs tests traceurs ont été réalisés (Tableau 3.5). Les résultats
détaillés de chacun de ces tests sont présentés dans l’Annexe D.

3.7.1 Principe du test traceur

Pour comprendre le comportement hydraulique des ouvrages, on utilise un traceur qui est
suivi le long du chemin hydraulique. Dans cette étude, la rhodamine WT est utilisée comme
traceur. Il s’agit d’une substance inerte et non nocive, présentant une grande solubilité dans
l’eau et pouvant être mesurée par fluorimétrie. On considère que la substance n’est pas pré-
sente dans les eaux usées à l’état naturel, donc aucune concentration de fond ne doit être
prise en compte. Son adsorption sur les particules présentes dans les eaux usées a été jugée
négligeable (De Clercq et al., 1999).

Le traceur est injecté de manière ponctuelle et aussi rapidement que possible dans le but
d’être modélisé par une distribution de Dirac, ou pulse de Dirac. On fait l’hypothèse que le
traceur se distribue instantanément de manière homogène au point d’injection. Un échan-
tillonnage à la sortie du système que l’on désire étudier est effectué. La fréquence d’échan-
tillonnage doit être suffisamment élevée pour capturer la pointe de concentration en traceur.
La durée d’échantillonnage est d’environ 3 fois le temps de séjour moyen dans le système
ou jusqu’à ce que le traceur ne soit plus détectable au point d’échantillonnage. Dans l’idéal,
des tests traceurs à différents débits devraient être réalisés.

L’analyse de la distribution du traceur obtenue à la sortie du système permet de calculer un
temps de résidence moyen expérimental et de déterminer le nombre de réacteurs complète-
ment mélangés (RCM) qui permettrait de représenter le même comportement (Gujer, 2008).
Le cas d’un système théorique simple sans recirculation est représenté à la Figure 3.21.
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FIGURE 3.21 – Représentation des résultats d’un test traceur (reproduit de Gujer (2008))

3.7.2 Mise en œuvre des tests traceurs

Dans le cas de la StaRRE Est de la Ville de Québec, le chemin hydraulique théorique est
présenté à la Figure 3.22. L’affluent de la StaRRE passe par les dégrilleurs et arrive dans un
canal dit "en épingle" : un mur est placé perpendiculairement au flux d’eau, obligeant celui-
ci à le contourner en se séparant en deux flux dans chacun desquels a lieu l’injection d’alun
(points rouges sur la Figure 3.22). La configuration de ce canal provoque un certain mélange
de l’affluent avant sa distribution dans les cinq unités de dessablage. À la sortie de chacun de
ces ouvrages a lieu l’injection du polymère. L’eau est ensuite acheminée dans les sept unités
de décantation primaire.

FIGURE 3.22 – Parcours hydraulique théorique dans la StaRRE Est de la Ville de Québec.
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Injection du traceur

Le traceur est injecté au milieu de la colonne d’eau à l’aide d’un entonnoir fixé au bout d’un
tube. L’entonnoir et le tube sont rincés immédiatement pour garantir que tout le traceur a
bien été injecté. Le point d’injection choisi doit présenter suffisamment de turbulence pour
permettre un bon mélange et éviter qu’une partie du traceur ne stagne sur place.

Échantillonnage

Les points d’échantillonnage choisis doivent être représentatifs de leur position dans le sys-
tème. L’échantillonnage est effectué manuellement à l’aide d’un contenant fixé au bout d’une
perche. Pour éviter qu’il ne soit contaminé par l’échantillon précédent, dont la concentration
en traceur peut être différente, le contenant est rincé avec l’eau du lieu de prélèvement im-
médiatement avant la prise d’échantillon. À des pas de temps prédéterminés, un échantillon
d’environ 50 mL est récupéré dans des tubes et conservé dans un carton à l’abri de la lu-
mière (Figure 3.23) jusqu’à son analyse par fluorimétrie (cf. Section 3.7.2). Ces analyses sont
effectuées au cours de la même journée que l’échantillonnage.

FIGURE 3.23 – Échantillons collectés lors du test traceur du 29 octobre 2015.

Fluorimétrie

La fluorimétrie est la mesure de l’intensité de fluorescence d’une molécule. Un faisceau lu-
mineux de longueur d’onde spécifique permet d’exciter le traceur (536 nm pour la rhoda-
mine WT). Les molécules de traceur vont passer à un état supérieur. En retournant à leur
état fondamental, elles émettent de la lumière de fluorescence à une longueur d’onde dite
d’émission spécifique (580 nm pour la rhodamine WT). Un photo-détecteur à gain réglable
mesure alors l’intensité de la fluorescence émise (au pic ou maximum d’intensité). Celle-ci
est directement liée à la concentration en traceur de l’échantillon analysé. La fluorescence est
généralement mesurée à 90° pour ne pas avoir le faisceau incident dans l’axe de la mesure.
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L’instrumentation d’un fluorimètre classique comporte cinq parties (Figure 3.24) :

— Source lumineuse : généralement une lampe à arc xénon

— Monochromateur ou filtre

— Compartiment à échantillon

— Monochromateur ou filtre

— Détecteur : photomultiplicateur ou photodiode

FIGURE 3.24 – Schéma de principe d’un fluorimètre.

Les mesures de fluorimétrie ont été réalisées avec le Fluorimètre Éclipse de la compagnie
Varian (Figure 3.25).

FIGURE 3.25 – Fluorimètre de type Eclipse commercialisé par l’entreprise Varian.
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Courbe de calibration

La rhodamine WT est une substance photosensible. Elle peut se dégrader lors de chaque
manipulation qui peut l’exposer à la lumière, ainsi que lors des périodes de conservation.
Une courbe de calibration est donc tracée à chaque fois qu’un test au traceur est réalisé.
Ainsi, la concentration de référence est celle du produit au moment de son utilisation.

Le fluorimètre Eclipse peut analyser les échantillons à différents voltages, selon les concen-
trations en traceur à mesurer. Si le voltage est trop élevé, on observe une saturation du signal,
si il est trop faible, le pic d’émission n’est pas détecté. Une courbe de calibration doit être
réalisée pour tous les voltages pour lesquels les échantillons ont été analysés. L’échantillon
ayant la concentration la plus élevée (pouvant être choisi visuellement lorsque la concentra-
tion est suffisante pour observer une coloration de l’échantillon, cf. Figure 3.23) est utilisé
pour déterminer le voltage maximal à utiliser. Il peut être nécessaire d’analyser les échan-
tillons à plus faible concentration avec un voltage plus élevé. Une courbe de calibration à ce
voltage est alors également tracée.

Des tests de répétabilité de la lecture ont été effectués. Douze échantillons ont été analysés
deux fois de suite. Un écart de moins de 3% a été observé entre les deux lectures. Il a donc
été conclu qu’une seule lecture était suffisante pour ces analyses.

Débits

Les mesures de débits utilisées pour analyser les résultats des tests traceurs ont été fournies
par la Ville de Québec. Les données suivantes sont disponibles :

— aux postes de pompage qui alimentent la StaRRE (somme des débits des postes de
pompage de Saint-Pascal et de Limoilou) ;

— à l’entrée des dégrilleurs ; et

— à l’entrée des décanteurs primaires.

Ces débits devraient théoriquement présenter de grandes similitudes, permettant ainsi d’iden-
tifier d’éventuels problèmes sur une mesure spécifique. Pour des raisons opérationnelles, il
arrive que les valeurs mesurées ne soient pas toujours cohérentes entre elles. Le débit de
référence de l’affluent de la station est généralement le débit mesuré aux dégrilleurs, les re-
tours d’eaux de lavage des sables (évalués à 200 m³/h) ayant lieu dans le canal en épingle
sont ajoutés pour estimer le débit arrivant aux décanteurs primaires.
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TABLEAU 3.5 – Récapitulatif des tests traceurs réalisés à la StaRRE Est de la Ville de Québec.

Date Points
d’injection

Points
d’échantillonnage

Objectif du test

12 mai 2011 aux deux
points dans le
système de
distribution
d’alun, dans le
canal en
épingle

- à l’entrée du
décanteur 5
- à la sortie du
décanteur 5
(goulotte
centrale)

Déterminer l’arrivée de l’alun
et son temps de séjour dans le
décanteur 5. Débit moyen lors
du test : 11 000 m³/h.

30 juin 2011 à l’entrée du
décanteur 5
(dans le canal
d’alimentation)

à la sortie du
décanteur 5
(goulotte
centrale)

Déterminer l’hydraulique au
sein du décanteur 5 et tester les
points d’injection et
d’échantillonnage. Débit
moyen : 10 000 m³/h.

11 juillet 2011 à l’entrée du
décanteur 5 (en
face de la
vanne)

à la sortie du
décanteur 5
(goulotte
centrale et de
droite)

Déterminer l’hydraulique au
sein du décanteur 5 et tester les
points d’injection et
d’échantillonnage, notamment
les différentes goulottes de
sortie. Débit moyen :
9 000 m³/h.

22 juillet 2011 aux deux
points
d’injection
d’alun, dans le
canal en
épingle (dans
les trappes)

- à l’entrée du
décanteur 1
- à l’entrée du
décanteur 5
-à la sortie de
l’ensemble des
décanteurs

Déterminer si la répartition de
l’alun parmi les sept unités de
décantation primaire présente
une grande différence. Débit
moyen : 13 000 m³/h.

23 septembre
2011

à l’entrée des
sept décanteurs
(en face des
vannes
d’alimentation
des décanteurs)

- à la sortie des
sept décanteurs
(goulotte
centrale)
- à la sortie de
l’ensemble des
décanteurs

Déterminer la distribution des
débits parmi les sept unités de
décantation primaire. Débit
moyen : 10 000 m³/h.

29 octobre
2015

dans le point
d’injection
d’alun du côté
des dessableurs
1 et 2

- à la sortie des 5
dessableurs
- à l’entrée des 7
décanteurs
- au point de
dérivation à
l’amont des
décanteurs
- à la sortie de
l’ensemble des
décanteurs

Comprendre la distribution de
l’alun au sein des dessableurs
et des décanteurs et tester la
possibilité d’ajouter de l’alun
d’un côté en période de
dérivation à l’amont des
décanteurs primaires. Débit
d’affluent moyen 21 000 m³/h,
avec une dérivation d’environ
6 500 m³/h à l’amont des
décanteurs primaires.
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Chapitre 4

Modélisation

Ce chapitre explique les choix et les développements de modèles effectués dans le cadre de
cette thèse, ainsi que les conséquences, avantages et limitations qui en découlent.

4.1 Choix du logiciel et implications

Le logiciel WEST® a été choisi pour effectuer la partie modélisation de ce projet de recherche.
Ce logiciel présente l’avantage de regrouper tous les modèles nécessaires à la présente étude
sous une même plateforme. Initialement conçu pour la modélisation du traitement biolo-
gique des eaux usées (Vanhooren et al., 2003), une banque de modèles représentant l’état de
l’art dans le domaine est inclue dans WEST®. Par la suite, des modèles de réseau d’égouts et
de rivière ont été ajoutés par Solvi (2006).

Un autre avantage de cet environnement est que la banque de modèles, utilisant le langage
de programmation MSL (Model Specification Language), est totalement accessible à l’uti-
lisateur. Il est ainsi possible d’ajouter de nouveaux modèles ou de modifier des modèles
existants pour répondre aux objectifs de l’étude.

4.2 Modélisation de la pollution particulaire

4.2.1 Caractérisation

La pollution particulaire de l’eau usée est caractérisée par sa concentration de MeS, qui peut
être facilement mesurée avec du matériel basique de laboratoire. De plus, la concentration en
MeS peut être corrélée à la turbidité de l’échantillon (cf. Section 3.4.3 Pollution particulaire),
permettant ainsi une mesure in situ rapide de ce paramètre de la qualité de l’eau.

Cependant, la composition de la pollution particulaire retrouvée en réseau d’assainissement
est très complexe et évolue dans le temps (cf. Section 1.1.1 Pollution particulaire : disponibi-
lité et besoins en données), lui conférant des caractéristiques qu’il est difficile d’appréhender.
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Des DVCP ont été mesurées en différents points du système (cf. Section 3.6.1). Un nombre
important d’expériences a permis de déterminer des zones de DVCP caractéristiques à chaque
localisation dans le système (cf. Annexe C). Ces zones rendent compte de la dynamique de
la DVCP au cours du temps.

La Figure 4.1 présente les limites de la zone typique des DVCP observées dans le réseau
d’égouts unitaire.

FIGURE 4.1 – Zone typique de DVCP observée dans le RE unitaire.

Une corrélation entre la concentration en MeS de l’échantillon et la position de sa DVCP
dans la zone a été observée par Bel Hadj (2013). Ainsi, plus la concentration en MeS est
élevée, plus la courbe de DVCP est basse, ce qui signifie que l’échantillon analysé présente
une forte proportion de particules à forte vitesse de chute (Figure 4.2).

FIGURE 4.2 – Position des courbes ViCAs selon la concentration en MeS des échantillons
(reproduit de Bel Hadj (2013))
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Cette observation est utilisée par le modèle de fractionnement de la pollution particulaire
présenté ci-dessous (cf. Section 4.2.2 Modèle de fractionnement de la pollution particulaire)
par une corrélation linéaire entre la DVCP et la concentration en MeS. La pollution particu-
laire générée sous forme de MeS à la sortie du modèle de bassin versant est ainsi fractionnée
en classes de particules, ayant chacune une vitesse de chute caractéristique, en utilisant une
DVCP interpolée en fonction de la concentration en MeS de l’eau.

4.2.2 Modèle de fractionnement de la pollution particulaire

À partir de la DVCP, fonction continue qui caractérise la pollution particulaire d’un échan-
tillon, une discrétisation en plusieurs classes est effectuée. Chaque classe de particule est
modélisée par une variable d’état, à laquelle une vitesse de chute moyenne est associée.

Maruéjouls et al. (2014) ont développé un modèle de bassin de rétention utilisant 3 classes
de particules définies à partir de deux DVCP : une DVCP moyenne représentant le premier
flot d’orage ("wash-off") et une DVCP pour les eaux diluées. Bachis et al. (2015) ont détaillé
le modèle de décanteur primaire en 5 classes de particules. Pour chaque classe, la fraction de
MeS est calculée par une interpolation linéaire, dépendant de la concentration en MeS, basée
sur l’ensemble des données de DVCP recueillies à l’entrée des décanteurs primaires.

Ce concept est repris et généralisé dans la présente étude, où le modèle de fractionnement
est défini par deux DVCP au sein desquelles l’interpolation linéaire est effectuée. Le choix
d’un fractionnement de la pollution particulaire en 10 classes de particules a été fait pour
permettre une flexibilité de représentation du comportement des MeS dans les ouvrages,
tout en restant acceptable en terme de temps de calcul. Les caractéristiques des classes de
particules utilisées sont présentées au Tableau 4.1. La Figure 4.3 illustre le fractionnement de
la masse de MeS en n classes de particule à partir d’une courbe ViCAs.

TABLEAU 4.1 – Vitesses de décantation des 10 classes de particules utilisées dans le modèle.
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FIGURE 4.3 – Fractionnement de la pollution particulaire en n classes de particules.

L’affluent, caractérisé par sa concentration de MeS, est fractionné en classes de particules,
chaque classe étant associée à une vitesse de décantation. Pour effectuer ce fractionnement,
le modèle attribue à cet affluent une DVCP interpolée dans sa zone typique, en fonction de sa
concentration en MeS (CMeS). Dans le présent cas d’étude, la localisation du point d’échan-
tillonnage le plus à l’amont du système, où des tests ViCAs ont été réalisés, est située dans le
réseau unitaire. Les DVCP obtenues par ces expériences définissent une "zone typique" du
point d’échantillonnage. Le modèle est paramétré par les deux DVCP de la Figure 4.1 :

— une DVCP lorsque CMeS > MeSélevée (en vert sur la Figure 4.4) ;
— une DVCP lorsque CMeS < MeSfaible (en bleu sur la Figure 4.4).

Lorsque la concentration en MeS est comprise entre MeSfaible et MeSélevée, une interpolation
linéaire permet de calculer la DVCP (en pointillés orange sur la Figure 4.4).

FIGURE 4.4 – Modèle de fractionnement de la pollution particulaire en classes de particules
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4.3 Simplification de la résolution spatiale du cas d’étude

Le modèle utilisé dans cette étude a été initialement développé par Maruéjouls et al. (2015)
dans le but d’établir une preuve de principe des possibilités d’un modèle intégré basé sur des
DVCP. Malgré les hypothèses et les raccourcis choisis, cette version préliminaire du modèle
présentait des performances satisfaisantes (Maruéjouls et al., 2015). Ce premier développe-
ment a malheureusement été peu documenté et il a été nécessaire de réévaluer les choix de
modélisation effectués. Ainsi, en se basant sur les données de terrain rassemblées par BPR
(1985), Harlé (2006), et Wipliez (2011), ainsi que sur les informations fournies par la Ville de
Québec, le modèle a été réévalué par Farcette (2015). En accord avec les objectifs de modéli-
sation de ce projet, une grande partie de la configuration choisie par Maruéjouls et al. (2015)
a été conservée. Suite à l’étude de Farcette (2015), des adaptations ont été apportées pour
mieux refléter les données de terrain.

Ainsi, les bassins versants (BV) réels équipés d’un bassin de rétention (BR) ont été regroupés
en trois BV fictifs (nommés BV1, BV2 et BV3), chacun disposant du volume de rétention total
des BV réels. Le regroupement a été effectué sur la base des temps de parcours entre les BR
et la StaRRE. Ces temps de parcours ont été évalués par Wipliez (2011), en considérant une
vitesse d’écoulement de 1 m/s (Figure 4.5). La Figure 4.6 représente le regroupement des
BV : BV1 en jaune, BV2 en vert et BV3 en bleu.

FIGURE 4.5 – Schéma SWMM simplifié du réseau Est de la Ville de Québec et temps de
parcours entre les BR et la StaRRE Est (Wipliez, 2011).

FIGURE 4.6 – Carte des BV de la Ville de Québec (Farcette, 2015)
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De plus, un quatrième BV sans volume de rétention a été ajouté au modèle. Nommé BV4,
il correspond géographiquement aux zones de Beauport et Charlesbourg et représente un
apport d’environ 55% du débit arrivant à la StaRRE Est.

Cette configuration permet de représenter les flux mesurés à l’entrée de la StaRRE et elle
est suffisamment flexible pour tester différentes stratégies de contrôle. D’autre part, Farcette
(2015) a montré qu’un modèle décrivant plus finement le cas d’étude, donc plus complexe,
ne peut pas être mieux validé dû au nombre limité de données de terrain disponible. Les
caractéristiques des BV modélisés sont présentées au Tableau 4.2.

TABLEAU 4.2 – Caractéristiques des BV modélisés.

4.4 Bassins versants (BV)

Dans cette étude, les BV incluent les RE locaux avant l’arrivée dans l’intercepteur principal.
Pour décrire les regroupements de BV sélectionnés, le modèle de BV sans volume de réten-
tion proposé par Solvi (2006) a été utilisé. Ce modèle est composé d’un générateur de flux en
temps sec et en temps de pluie, suivi de fonctions de routage, permettant de reproduire le
comportement des réseaux d’égout mineurs. On peut ainsi calibrer le modèle comme étant
l’entrée du collecteur principal, où ont été effectués les campagnes d’échantillonnage. Pour
les besoins du cas d’étude, une autre fonction de routage (lent) des eaux de ruissellement a
été ajoutée. Les différents processus mis en œuvre par le modèle sont détaillés ci-après.

FIGURE 4.7 – Schéma du modèle de bassin versant adapté de Solvi (2006). La possibilité d’un
ruissellement lent (encadré rouge) a été ajoutée.
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4.4.1 Flux en temps sec

Le flux journalier de temps sec est généré à partir des caractéristiques des BV. Les données
utilisées sont issues d’un rapport technique commandé par la Ville de Québec (BPR, 1985).
Un profil journalier provenant des campagnes d’échantillonnage (cf. Section 3.5) a été appli-
qué pour représenter la variation dynamique du flux sur la journée. Dans le cadre de cette
étude, les journées de semaine et de fin de semaine ne sont pas différentiées et aucun apport
industriel n’est considéré.

Débit. La densité de population, considérée constante sur l’ensemble du territoire étudié,
a été estimée à 8 200 équivalent-habitants (EH) par km². La quantité journalière d’eau usée
générée par EH est estimée à 450 L/j/EH, ce qui donne les débits moyens par BV calculés
dans le Tableau 4.3. Le patron journalier, représenté à la Figure 4.8, est appliqué à tous les
BV. Pour représenter le débit nocturne, une infiltration d’eau claire parasite constante de
0,2 L/s/ha est prise en compte sur l’ensemble du territoire, ce qui représente environ 50%
du débit sanitaire moyen journalier de temps sec.

TABLEAU 4.3 – Nombre d’équivalent-habitants (EH) et débit journalier de temps sec par BV.

FIGURE 4.8 – Évolution journalière du débit.
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Pollution particulaire. La dynamique journalière de la pollution particulaire a été mesurée
au BV de Saint-Sacrement (cf. Section 3.5). Une série de mesures de turbidité dans la chambre
de contrôle du BR de Saint-Sacrement est présentée à la Figure 4.9.

FIGURE 4.9 – Données brutes de turbidité mesurée dans le réseau unitaire de la Ville de
Québec (chambre de contrôle du BR de Saint-Sacrement).

Les données ont été filtrées en utilisant la méthode du modèle autorégressif présentée par
Alferes et al. (2013b). Les mesures de turbidité ont été comparées aux données recueillies
lors de la campagne d’échantillonnage du 13 octobre 2019 (Figure 4.10), qui était une journée
de temps sec. La programmation de l’échantillonneur et le nettoyage des capteurs ont été
effectués la veille de la campagne d’échantillonnage. Cependant, le signal du capteur de tur-
bidité entre 8h et 12h semble fautif. Un nettoyage des capteurs a eu lieu vers 13h, impactant
significativement le signal de turbidité. On observe une concordance raisonnable entre les
valeurs de turbidité et de MeS, qui ne nécessiteront donc pas de calibration. Les données de
six journées de temps sec (soient du 24/09 au 27/09 et du 10/10 au 13/10, cf. Figure 4.9) ont
été utilisées pour déterminer le patron journalier des concentrations en MeS (Figure 4.11).
Malgré la filtration des données, le signal de turbidité semble contenir beaucoup d’interfé-
rence, notamment pour les journées du 10/10 au 13/10. Le patron journalier a été sélectionné
visuellement.

La concentration en MeS moyenne des eaux usées d’origine sanitaire est estimée à 250 mg/L.
Cette valeur a été déterminée en calibrant le modèle des BV sur une série de données de
turbidité mesurée à l’entrée de la StaRRE. Cette valeur, plus élevée que les valeurs observées
lors des campagnes de mesure (Figure 4.10), permet de compenser pour l’hypothèse que les
eaux claires parasites sont exemptes de polluants.
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FIGURE 4.10 – Comparaison de la mesure de turbidité (ligne continue) avec la concentration
en MeS issue d’une campagne d’échantillonnage (croix rouges).

(a) Turbidité mesurée. (b) Patron.

FIGURE 4.11 – Détermination du patron journalier de la pollution particulaire

4.4.2 Flux en temps de pluie

Ruissellement effectif. Le modèle est alimenté par des intensités de pluie fournies en
mm/5 min. Le modèle utilisé, basé sur KOSIM (Paulsen, 1987; Solvi, 2006), reprend des
phénomènes généralement acceptés dans la littérature pour le calcul d’un ruissellement ef-
fectif. Celui-ci est généré en utilisant un paramètre de mouillage du sol (wetting loss) et un
paramètre de retenue d’eau (depression loss). Ces paramètres permettent de représenter la
capacité d’un sol sec à retenir une quantité d’eau qui ne sera pas ruisselée. Cette capacité
de rétention est récupérée par un processus d’évaporation. Pour la surface perméable, une
capacité d’infiltration du sol est également considérée. Ces paramètres peuvent être fixés ou
suivre une variation saisonnière. Dans le cadre de cette étude, étant donnée la courte du-
rée de la période d’évaluation et l’absence de données de terrain, ces valeurs ont été gardées
constantes et égales à la valeur par défaut proposée par Solvi (2006).La Figure 4.12 représente
le ruissellement effectif calculé à partir d’une pluie bloc (intensité de pluie constante).
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FIGURE 4.12 – Ruissellement effectif calculé à partir d’une pluie bloc sur une surface per-
méable (reproduit de Solvi (2006)).

Évaporation. Le processus d’évaporation est activé en temps sec et permet de vider les
volumes de mouillage et d’infiltration dans le sol. Il est possible de moduler l’évaporation
selon la saison et suivant une dynamique journalière (Solvi, 2006). Cependant, comme nous
ne disposons pas de données expérimentales pour valider ce processus, la valeur par défaut
de 650 mm/an, ainsi que la dynamique journalière d’évaporation proposée par Solvi (2006),
sont utilisées (Figure 4.13).

FIGURE 4.13 – Évolution de l’évaporation pendant une journée.

Infiltration indirecte. On observe que le débit après une pluie prend un certain temps
avant de revenir au débit moyen de temps sec. Ce phénomène peut s’expliquer par de l’in-
filtration plus lente dans les réseaux d’égouts, appelé également ressuyage (ou RDI/I pour
Rainfall-Derived Infiltration/Inflow) (Cyr et al., 1990; Breil et al., 1993). Cette restitution de l’eau
de pluie au réseau peut se faire pendant une période relativement longue pouvant aller jus-
qu’à quelques jours. Ce phénomène est modélisé ici en ajoutant un volume de pluie à rou-
tage lent, par des réservoirs en série de plus grand volume, avant son rejet dans le collecteur
principal (Figure 4.7).
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Ce volume de ressuyage est supposé proportionnel à la surface des BV. Il a été déterminé
pour reproduire le débit mesuré à l’entrée de la StaRRE lors des jours suivants un évènement
pluvieux (Figure 4.14).

(a) Sans ressuyage (b) Avec ressuyage

FIGURE 4.14 – Comparaison de simulations du débit à l’entrée de la StaRRE (a) sans le phé-
nomène de ressuyage sur les BV (b) avec ressuyage.

Accumulation et lessivage des particules. Un phénomène d’accumulation de particules à
la surface des BV (et leur lessivage, selon l’intensité de la pluie) est considéré pour représen-
ter le premier flot d’orage (ou first flush) parfois observé au début d’un évènement pluvieux.
Solvi (2006) propose deux méthodes :

— l’utilisation de données d’accumulation mesurées expérimentalement ;

— ou une fonction d’accumulation (linéaire).

Pour le cas d’étude de la Ville de Québec, aucune donnée expérimentale n’était disponible
et l’utilisation d’une fonction d’accumulation a été privilégiée. L’étude effectuée par BPR
(1985) a montré qu’au cours de leur période d’échantillonnage, tous les évènements plu-
vieux, même très rapprochés, avaient produit un premier flot d’orage. Une accumulation
rapide est donc considérée. Cependant, pour ne pas permettre une accumulation exagérée
de particules pendant une longue période de temps sec, un paramètre d’accumulation maxi-
mum, Macc,max, est ajouté menant à une fonction d’accumulation asymptotique, telle que
décrite par Muschalla et al. (2014).
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Ainsi, le bilan de masse des particules accumulées sur le BV est calculé selon l’Équation 4.1.

dMacc

dt
= Racc ∗ (A ∗ Macc,max − Macc)

︸ ︷︷ ︸

accumulation

−Ke ∗ Rain ∗ Macc
︸ ︷︷ ︸

lessivage

(4.1)

où

— Macc est la masse de particules accumulées (g)
— t est le temps (j)
— Racc est le taux d’accumulation des particules sur le BV (1/j)
— A est la surface du BV (m²)
— Macc,max est l’accumulation surfacique maximale (g/m²)
— Ke est le coefficient de lessivage dépendant de l’intensité de la pluie (1/j/(mm/5 min))
— Rain représente l’intensité de la pluie (mm/5 min)

Les mêmes valeurs d’accumulation surfacique maximale, Macc,max, et de coefficient de les-
sivage, Ke, ont été appliquées à tous les BV. Ces valeurs ont été choisies pour reproduire
l’ordre de grandeur des concentrations de MeS observées dans le réseau unitaire.

4.5 Réseau d’égouts (RE)

4.5.1 Modèle hydrologique

Dans le cadre de cette étude, les exigences liées à la modélisation intégrée et à la nécessité
d’un temps de calcul relativement court ont amené à choisir un modèle conceptuel à base
hydrologique pour modéliser le RE. À partir de l’outils de modélisation KOSIM (Paulsen,
1987) et des travaux initiaux de Meirlaen (2002), Solvi (2006) a développé la base de modèles
KOSIM-WEST, dans laquelle les RE sont représentés par des séries de réservoirs linéaires.
Dans chaque réservoir, une relation linéaire est établie entre le volume d’eau du réservoir V

(m³) et son débit sortant Qout (m³/j) (Équation 4.2).

Qout =
1
k
∗ V (4.2)

où k est la constante de rétention du réservoir (j).

Le volume d’eau V est défini par le bilan de masse de l’Equation 4.3.

dV
dt

= Qin − Qout (4.3)

où

— V est le volume d’eau dans le réservoir (en m³)
— Qin est le débit entrant dans le réservoir (en m³/j)
— Qout est le débit sortant du réservoir (en m³/j)
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D’après Solvi (2006), il s’agit d’un choix raisonnable lorsqu’on tient compte des limitations
de ce type de modèle, notamment celles dues à l’hypothèse que l’écoulement est stationnaire
par section, puisqu’on utilise des réservoirs linéaires. Vanrolleghem et al. (2009) ont déve-
loppé une méthode pour pouvoir prendre en compte les effets de refoulement. Cependant,
cette méthode ne sera pas utilisée dans cette étude car selon BPR (1985), les RE de la Ville
de Québec présentent une pente relativement élevée, ainsi qu’un autocurage suffisamment
efficace, et ne devraient donc pas être soumis à ce phénomène.

4.5.2 Calibration hydraulique du modèle

Seul un collecteur principal du RE Est de la Ville de Québec a été modélisé. Farcette (2015)
s’est basé sur le modèle SWMM simplifié développé par Wipliez (2011) pour déterminer les
dimensions et les pentes des conduites. La méthode de Kalinin-Miljukov décrite par Solvi
(2006) a été appliquée pour déterminer le nombre de réservoirs linéaires en série nécessaires
et la constante de rétention pour chaque tronçon considéré.

Le Tableau 4.4 présente les caractéristiques des tronçons de RE modélisés pour ce projet.

TABLEAU 4.4 – Caractéristiques du modèle conceptuel du réseau unitaire.

4.5.3 Comportement de la pollution particulaire

Advection

Les polluants (solubles et particulaires) présents dans l’eau sont soumis au phénomène de
transport par advection, fonction du débit dans les conduites. Dans chaque réservoir linéaire
du réseau, le bilan de masse pour le polluant j est décrit par l’Équation 4.4.

dMj

dt
= Cin,j ∗ Qin − Cj ∗ Qout (4.4)

où

— Mj est la masse de polluant j dans le réservoir (g)
— Cin,j est la concentration du polluant j entrant dans le réservoir (g/m³)
— Cj est la concentration du polluant j dans le réservoir (g/m³)
— Qin est le débit entrant dans le réservoir (m³/j)
— Qout est le débit sortant du réservoir (m³/j)
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Décantation et remise en suspension

La pollution particulaire, modélisée par des classes de particules ayant chacune une vitesse
de chute particulière, est soumise à des processus de décantation et de remise en suspension.
Pour représenter ce phénomène, chaque réservoir linéaire possède un compartiment d’eau
clarifiée et un compartiment à sédiments dont le volume est négligeable (Figure 4.16). Seuls
les sédiments qui se trouvent dans le compartiment d’eau clarifiée sont transportés au ré-
servoir suivant par advection, tandis qu’un transfert de sédiments entre les compartiments
d’eau clarifiée et de sédiments a lieu dans chaque réservoir.

Décantation. Dans chaque réservoir et pour chaque classe de particules i, un flux massique
de sédiments Fdec,i (g/j), défini par l’Équation 4.5, décante du compartiment d’eau clarifiée
vers le compartiment de sédiments.

Fdec,i =
Mclar,j

V
∗ A ∗ vc,i (4.5)

où

— Mclar,i est la masse de particules de classe i dans le compartiment d’eau clarifiée (g)
— V est le volume du compartiment d’eau clarifiée (m³)
— A est la surface du compartiment d’eau clarifiée (m²)
— vc,i est la vitesse de chute des particules de la classe i (m/j)

Remise en suspension. Dans chaque réservoir et pour chaque classe de particules j, un
flux massique de sédiments Fresus,j, défini par l’Équation 4.6, retourne du compartiment de
sédiments vers le compartiment d’eau clarifiée. Cette remise en suspension a lieu à un taux
rresus, définie par l’Équation 4.7, qui décrit la dépendance de la resuspension au débit avec
un débit seuil Qseuil et un paramètre n représentant l’acuité de la variation autour du seuil
(Figure 4.15).

(a) n faible (b) n élevé

FIGURE 4.15 – Variation du taux de remise en suspension rresus, décrit par l’Équation 4.7 en
fonction du débit Qin avec (a) une valeur de n faible (b) une valeur de n élevée
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Fresus,j = rresus ∗ Msed,j (4.6)

rresus = rsat ∗
Qn

in

Qn
in + Qn

seuil
(4.7)

où

— Fresus,j est le flux massique de particules de la classe j remis en suspension (g/j)
— Msed,j est la masse de particules de classe j dans le compartiment de sédiments (g)
— rresus est le taux de resuspension (1/j)
— rsat est le taux maximal de resuspension atteint à fort débit (1/j)
— Qin est le débit entrant dans le compartiment d’eau clarifiée (m³/j)
— Qseuil (m³/j) et n (sans dimension) sont des paramètres de calibration de l’augmenta-

tion sigmoïdale du taux de resuspension, dépendant du débit entrant Qin.

Les différents phénomènes mis en œuvre dans le RE sont schématisés sur la Figure 4.16.

FIGURE 4.16 – Schéma du modèle de réseau d’égouts (reproduit de Ledergerber et al. (2019c)).

Le paramètre Qseuil représente le débit pour lequel le taux de resuspension atteint 50% du
taux de resuspension maximal dans le réseau. Il a été fixé à la valeur du débit moyen de
temps sec de chaque tronçon, provoquant ainsi un dépôt de particules dans le compartiment
de sédiments pendant les périodes de faible débit et une remise en suspension pendant les
pointes de débit de temps sec. Les paramètres rsat et n ont été choisis pour qu’une légère
accumulation de sédiments ait lieu pendant les journées de temps sec et que cette accumu-
lation soit éliminée par un débit de temps de pluie.
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Le Tableau 4.5 présente les caractéristiques du modèle de décantation et remise en suspen-
sion des particules dans les trois tronçons de RE unitaire modélisés.

TABLEAU 4.5 – Caractéristiques de la décantation et de la remise en suspension des particules
dans le RE unitaire.

4.6 Bassin de rétention (BR)

4.6.1 Modèle utilisé

Certains des BR du cas d’étude sont de type gravitaire. Cependant, dû au manque de don-
nées détaillées sur le comportement de ces ouvrages, le modèle de BR proposé par Marué-
jouls et al. (2012) a été utilisé sur l’ensemble du cas d’étude. Ce modèle a été développé pour
le BR de Saint-Sacrement (cf. Section 3.3.1), sur lequel des campagnes d’échantillonnage in-
tensives ont été menées.

Le BR de Saint-Sacrement est équipé d’un puits de pompage (PP), à partir duquel la vidange
du bassin est effectuée (Figure 4.17).

FIGURE 4.17 – Schéma de la configuration du BR.

Maruéjouls et al. (2012) ont proposé un modèle représentant le BR par deux compartiments :
un compartiment d’eau clarifiée et un compartiment des boues dont le volume est négligé
(Figure 4.18). Comme dans le modèle de RE, la pollution particulaire décante dans le bas-
sin, suivant l’Équation 4.5, pendant toute la durée de l’évènement. Cependant, compte tenu
du grand volume du bassin, on considère que les débits entrant et/ou sortant du volume
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d’eau clarifiée n’influencent pas toujours le compartiment des boues. Ainsi, la remise en sus-
pension n’est activée que lorsque le volume d’eau à l’intérieur du bassin est inférieur à une
certaine valeur, qui a été déterminée expérimentalement pour le bassin de Saint-Sacrement
à 20% du volume total du bassin.

Le PP est quant à lui décrit par trois couches complètement mélangées, nommées "up", "mix"
et "down" (Figure 4.18). L’alimentation du PP a lieu soit dans la couche "up" ou la couche
"mix" selon le niveau d’eau dans le BR. La décantation de la pollution particulaire a lieu
pendant toute la durée de l’évènement tandis que la remise en suspension est activée sur
une base temporelle. Maruéjouls et al. (2014) ont déterminé qu’elle avait lieu pendant les
deux premières heures de la vidange du BR, d’après les expériences menées sur le BR de
Saint-Sacrement. La vidange est effectuée par pompage à partir de la couche "down" du PP.
Lorsque les pompes de vidange sont activées, une remise en suspension des particules a lieu
entre les couches "down" et "mix".

FIGURE 4.18 – Schéma du modèle de BR (adapté de Maruéjouls et al. (2012)).

La vidange est arrêtée lorsqu’un niveau d’eau minimum (Vmin) est atteint. Ainsi, une certaine
quantité de particules reste présente dans le PP après l’évènement pluvieux et impactera le
suivant. Il est à noter que le modèle de Maruéjouls et al. (2012) a été conçu pour des si-
mulations d’évènements individuels et ce phénomène de rétention de particules entre deux
évènements, qui aura une influence sur les simulations à long terme, n’a pas été documenté.
D’autre part, Maruéjouls et al. (2012) a considéré l’ajout d’une couche d’accumulation sans
volume dans le PP, dans laquelle les particules sédimentent selon leur vitesse de décantation
et ne sont jamais remises en suspension. Ce phénomène n’ayant pas été quantifié, il n’a pas
été pris en compte dans la présente étude.
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4.6.2 Dimensionnement des bassins de rétention (BR) et des puits de pompage
(PP)

Les trois regroupements de BV ayant des BR sont représentés à la Figure 4.6. Les volumes
des BR réels ont été répertoriés par Farcette (2015). Ces volumes ont également été regroupés
pour équiper les BV modélisés par un unique BR représentant le volume de stockage total
disponible. Les volumes des PP, ainsi que des différents éléments du modèle, ont été ajustés
en utilisant la même proportion que pour le BR de Saint-Sacrement. Les caractéristiques des
BR et de leur PP sont présentées aux Tableaux 4.6 et 4.7.

TABLEAU 4.6 – Caractéristiques des BR modélisés.

TABLEAU 4.7 – Caractéristiques des PP modélisés.

4.7 Station de récupération des ressources de l’eau (StaRRE)

Cette partie présente les modèles utilisés pour représenter le traitement de la pollution par-
ticulaire au sein de la StaRRE. Trois procédés de traitement sont considérés :

— Dessableur aéré
— Décanteur primaire physico-chimique
— Biofiltres

4.7.1 Dessableur

Hydraulique

La StaRRE Est de la Ville de Québec dispose de cinq unités de dessablage en parallèle, en
amont desquelles a lieu l’injection d’alun en temps de pluie, dans un canal dit "en épingle"
qui assure un certain mélange avant d’alimenter les dessableurs (Figure 3.5 dans la Sec-
tion 3.3).

Les tests traceurs effectués sur les dessableurs (cf. Annexe D) montrent qu’ils peuvent être
modélisés par 4 réacteurs complètement mélangés (RCM) en série (Figure 4.19). Il est parti-
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culièrement important de bien représenter le comportement hydraulique des dessableurs car
l’alun, utilisé pour améliorer la décantation primaire, est injecté en amont des dessableurs
(cf. Section 4.7.2 Décantation primaire physico-chimique). Ce délai entre l’injection d’alun et
l’effet observable sur la décantation, qui peut causer des défis pour le bon fonctionnement
d’un contrôleur, doit donc être adéquatement reproduit.

FIGURE 4.19 – Résultats du test traceur du 12 mai réalisé sur les dessableurs de la StaRRE Est
de la Ville de Québec. En vert, données expérimentales. En orange, données simulées avec 4
RCM.

Modèle de dessableur aéré

Le modèle de dessableur utilisé est similaire au modèle de décanteur primaire proposé par
Bachis et al. (2015). Le phénomène d’advection est représenté par l’utilisation de couches
complètement mélangées autour desquelles un bilan de masse est calculé (Figure 4.20). Quatre
RCM sont utilisés pour représenter le comportement hydraulique déterminé par le test tra-
ceur et une couche de fond est utilisée pour reproduire le soutirage des boues. Cette couche
étant située en dessous de la couche d’alimentation du dessableur, elle ne change pas son
temps de rétention hydraulique. Le volume d’eau dans le dessableur est considéré constant,
ce qui permet de calculer le débit de l’effluent par l’Équation 4.8.

Qe f f luent = Qa f f luent − Qboues (4.8)

où Qe f f luent, Qa f f luent et Qboues représentent des débits aux points correspondants (m³/j).
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FIGURE 4.20 – Schéma du modèle de dessableur aéré où les flèches représentent les flux de
particules : Jup,air dus à l’aération, JDc dus à la décantation, Jup et Jdown dus à l’advection.

Pour chaque classe de particules, les bilans de masse sont décrits par les équations suivantes.
Pour la couche de surface (couche 1) (Équation 4.9) :

dM(1)
dt

= A ∗ {Jup(2)− Jdc(1) + Jup,air(2)− Je f f luent} (4.9)

Dans la couche intermédiaire j, entre la couche de surface et la couche d’alimentation (Équa-
tion 4.10).

dM(j)
dt

= A ∗ {Jup(j + 1)− Jup(j) + Jdc(j − 1)− Jdc(j)

+ Jup,air(j + 1)− Jup,air(j)}
(4.10)

Dans la couche d’alimentation (Équation 4.11).

dM(alim)

dt
= A ∗ {Jup(alim + 1)− Jup(alim) + Jdown(alim − 1)− Jdown(alim)

+ Jdc(alim − 1)− Jdc(alim) + Jup,air(alim + 1)− Jup,air(alim)

+ Ja f f luent}

(4.11)

Dans la couche intermédiaire j, située entre la couche d’alimentation et la couche de fond
(Équation 4.12).

dM(j)
dt

= A ∗ {Jdown(j − 1)− Jdown(j) + Jdc(j − 1)− Jdc(j)

+ Jup,air(j + 1)− Jup,air(j)}
(4.12)
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Dans la couche de fond (Équation 4.13).

dM(Fond)
dt

= A ∗ Jdown(Fond − 1) + Jdc(Fond − 1)− Jup,air(Fond)− Jboues (4.13)

où

— M est la masse de la classe de particules considérée (g)
— A est la surface du dessableur (m²)
— Jup et Jdown sont les flux de particules dus à l’advection (g/d)
— Jup,air est le flux de particules dû à l’aération (g/d)
— Jdc est le flux de particules dû à la décantation (g/d)

Les flux de particules de la classe i dus aux débits sont décrits par les Équations 4.14, 4.15 et
4.16.

Ja f f luent(i) =
Qa f f luent

A
∗ Concin(i) (4.14)

Je f f luent(i) =
Qe f f luent

A
∗ Concin(i) (4.15)

Jboues(i) =
Qboues

A
∗ Conc(i)(Fond) (4.16)

où

— A est la surface du dessableur (m²)
— Concin(i) est la concentration de l’affluent en particules de classe i (g/m³)

Pour représenter la performance d’enlèvement des MeS observée lors des campagnes d’échan-
tillonnage (cf. Section 3.5 Dynamique de la pollution particulaire), l’effet de l’aération pré-
sente dans les dessableurs a été modélisé. Un flux vertical ascendant de particules de la
couche de fond vers la couche de sortie du dessableur est modélisé (Figure 4.20). Ce flux est
dépendant de la position de la couche dans le dessableur : la couche de fond présente un flux
maximal, celui-ci est décroissant lorsque l’on progresse vers la couche de sortie. Une atténua-
tion linéaire, représentée par kd,air, est utilisée. Les Équations 4.17, 4.18 et 4.19 modélisent ce
processus.

La vitesse ascensionnelle des particules de la couche du fond à la couche subséquente, due
à l’aération, est représentée par l’Équation 4.17 :

Vup,air(Fond) =
Qair

A
(4.17)

Dans les couches supérieures, une atténuation du phénomène d’aération est considérée et
la vitesse des particules est représentée par l’Équation 4.18. L’atténuation est supposée indé-
pendante de la classe de particules.

Vup,air(j) = Vup,air(j + 1) ∗ kd,air (4.18)
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Le flux de particules de classe i entre la couche j et j − 1 est représenté par l’Équation 4.19 :

Jup,air(i)(j) = Vup,air(j) ∗ Conc(i)(j) (4.19)

où

— Qair est un paramètre à calibrer représentant le débit d’air de la couche du fond (m³/j)
— A est la surface du dessableur (m²)
— kd,air est le paramètre d’atténuation de l’effet de l’aération (-)
— Conc(i)(j) est la concentration des particules i dans la couche j (mg/L)

Calibration et validation du modèle de dessableur

La calibration du modèle est effectuée à partir des données de MeS des campagnes d’échan-
tillonnage (cf. Section 3.5.2). Les MeS de l’affluent ont été fractionnées en utilisant la zone
typique établie à l’entrée des dessableurs (cf. Annexe C). L’outil d’estimation de paramètres
de WEST® a été utilisé pour minimiser l’erreur quadratique moyenne (EQM) en calibrant
les paramètres Qair et kd,air. Les résultats de calibration et de validation sont présentés à
la Figure 4.21. L’EQM en calibration est de 28 mg/L et de 35 mg/L en validation, ce qui
représente entre 14% et 17% de la concentration moyenne en MeS de l’effluent d’environ
200 mg/L. Le Tableau 4.8 présente les paramètres calibrés du modèle de dessableur.

(a) Calibration (EQM = 28 mg/L) (b) Validation (EQM = 35 mg/L)

FIGURE 4.21 – (a) Calibration et (b) validation du modèle de dessableur aéré, sur les données
datant respectivement du 21 et du 27 avril 2010

TABLEAU 4.8 – Paramètres du modèle de dessableur.
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4.7.2 Décantation primaire physico-chimique

La décantation primaire à la StaRRE Est de la Ville de Québec est réalisée par sept décanteurs
primaires lamellaires fonctionnant en parallèle. L’effluent de ces décanteurs est déversé dans
un canal au bout duquel se trouve un point d’échantillonnage. C’est également à ce point
qu’a lieu la mesure de turbidité de l’effluent des décanteurs primaires.

Hydraulique

Le test traceur du 23 septembre montre que les sept unités de décantation présentent le
même comportement hydraulique (Figure 4.22). La répartition hydraulique entre les sept
unités de décantation est ainsi suffisamment égale pour que l’ensemble soit modélisé en un
bloc. Les tests traceurs concordent sur le fait que l’ensemble des décanteurs peut être mo-
délisé par 7 RCM en série (Figure 4.23a), ce qui est confirmé par les autres tests traceurs
effectués à différents débits (cf. Annexe D Résultats des tests traceur). D’autre part, l’échan-
tillonnage au niveau de la sonde de turbidité (point appelé "ensemble des décanteurs" sur la
Figure 4.22), montre que le canal entre la sortie des décanteurs et la sonde de turbidité peut
être modélisé par 1 RCM de 795 m³ (Figure 4.23).

FIGURE 4.22 – Résultats des tests traceurs du 23 septembre 2011 sur les 7 décanteurs pri-
maires de la StaRRE Est de la Ville de Québec.

(a) sortie des décanteurs (7 RCM) (b) au niveau de la sonde de turbidité (8 RCM)

FIGURE 4.23 – Résultats du test traceur du 23 septembre 2011, (a) sortie des décanteurs. (b)
au niveau de la sonde de turbidité. En vert, données expérimentales. En orange, données
simulées.

93



Les décanteurs sont alimentés par des trappes d’alimentation situées à environ 1/3 de la hau-
teur à partir du fond du décanteur (Figure 4.24 et 4.25). La partie inférieure aux trappes d’ali-
mentation est ainsi modélisée par 4 RCM. Cette hypothèse permet également une meilleure
fermeture du bilan de masse du test traceur (cf. Annexe D Résultats des tests traceur).

FIGURE 4.24 – Schéma de coupe transversale d’un décanteur primaire lamellaire (courtoisie
de Yves Lanthier de la Ville de Québec).

FIGURE 4.25 – Intérieur d’un décanteur primaire lamellaire. Les flèches rouges désignent les
trappes d’alimentation du décanteur (courtoisie de Yves Lanthier).

Modèle de décanteur primaire

Le modèle de décanteur primaire proposé est similaire au modèle de dessableur aéré pré-
senté précédemment, à l’exclusion du processus d’aération. Il reprend donc les Équations 4.9
à 4.16, à l’exclusion des flux Jup,air (Figure 4.26).

FIGURE 4.26 – Schéma du modèle de décanteur primaire où les flèches représentent les flux
de particules : Jdc dus à la décantation, Jup et Jdown dus à l’advection.
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Les décanteurs étant équipés de lamelles (Figure 4.24 et 4.25), la surface projetée des lamelles
a été calculée pour déterminer une hauteur de décantation, elle a été légèrement réajustée
lors de la calibration (cf. Section 4.7.2).

Le Tableau 4.9 présente les paramètres du modèle de décanteur.

TABLEAU 4.9 – Paramètres du modèle de décanteur primaire.

Calibration et validation du modèle de décanteur primaire

La Figure 4.27 présente les résultats de calibration et de validation du modèle de décanteur
primaire. La surface projetée des lamelles a été réduite de 10 080 m² à 9 545 m², pour réduire
l’EQM à 15 mg/L en calibration et en validation, ce qui représente 20% de la concentration
en MeS de l’effluent du décanteur.

(a) Calibration (EQM = 15 mg/L) (b) Validation (EQM = 15 mg/L)

FIGURE 4.27 – (a) Calibration et (b) validation du modèle de décanteur primaire, sur les
données, respectivement du 21 et du 27 avril 2010

Effet des produits chimiques

En opérant des tests ViCAS sur des échantillons d’eau usée avec et sans l’ajout d’alun (cf. Sec-
tion 3.6.2 Test ViCAs sur un échantillon d’eau floculé), l’impact des produits chimiques sur
la DVCP a été évaluée. Un exemple des résultats produits par Charette (2015) est présenté à
la Figure 4.28. L’ensemble des résultats est présenté à l’Annexe C, Section C.5.
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FIGURE 4.28 – Effet de l’alun sur la DVCP - exemple de tests ViCAs effectués sur le même
échantillon d’eau sans alun (en vert) et et avec différentes concentrations d’alun ajouté (Cha-
rette, 2015)

D’après la Figure 4.28, le traitement chimique tend à abaisser la courbe de DVCP, ce qui
suppose une hausse des fractions de particules à plus grande vitesse de décantation, au
détriment des classes de particules dont la vitesse de décantation est plus faible. Le traite-
ment chimique peut donc être modélisé en rendant le fractionnement des MeS dépendant de
la concentration en produits chimiques. Les résultats expérimentaux montrent qu’une dose
minimale d’alun (Sal,min) est nécessaire pour produire un effet sur la DVCP. En effet, sur la
Figure 4.28, on observe que la DVCP de l’échantillon traité à 25mg/L d’alun est très proche
de la DVCP de l’eau brute. D’autre part, un effet de saturation est également observé : à par-
tir d’une concentration d’alun (Sal,sat), l’augmentation de cette concentration n’a plus d’effet
sur la DVCP.

Ces observations ont mené au développement d’un modèle d’évolution de la DVCP sig-
moïdale selon la concentration de produits chimiques utilisée, décrit par l’Équation 4.20.
Ce modèle permet de représenter la dose minimale nécessaire pour observer un effet sur la
décantabilité de l’échantillon et la dose à saturation (Figure 4.29).

Ainsi, chaque fraction f de la DVCP de l’échantillon d’eau contenant une concentration
d’alun Sal est calculée par l’Équation 4.20.

f = fmax + ( fmax − fmin) ∗
Snal

al

Knal
al + Snal

al

(4.20)

où

— fmax est la fraction de la DVCP sans alun (en bleu sur la Figure 4.29)
— fmin est la fraction de la DVCP à saturation (en rouge sur la Figure 4.29)
— Sal est la concentration d’alun (mg/L)
— Kal (mg/L) et nal (-) sont les paramètres d’évolution de la DVCP à calibrer.
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FIGURE 4.29 – Représentation du changement sigmoïdal de la DVCP dû à l’ajout de pro-
duits chimiques. La DVCP de l’eau brute est présentée en bleu, celle à saturation d’alun est
représentée en rouge.

Le modèle représentant l’ajout d’alun est schématisé à la Figure 4.30.

FIGURE 4.30 – Schéma du modèle d’ajout d’alun.
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Calibration et validation du modèle de décanteur physico-chimique

La calibration du modèle d’ajout d’alun consiste à déterminer la DVCP à saturation et les
paramètres d’évolution Kal et nal . Pour la DVCP à saturation, deux méthodes ont été testées :

1. définir une DVCP à saturation ; et
2. calculer la DVCP à saturation en "abaissant" celle de l’affluent.

La méthode 1 utilise la DVCP la plus basse obtenue par Charette (2015) comme DVCP à
saturation (courbe grise sur la Figure 4.28), tandis que la méthode 2 définit un pourcentage
d’abaissement de la DVCP de l’affluent (sans alun), dépendant de la classe considérée (Fi-
gure 4.31). Pour un modèle à 10 classes de particules, cela représente 10 paramètres à calibrer.

FIGURE 4.31 – Représentation de l’effet de l’alun sur la DVCP - exemple de deux tests ViCAs
effectués sur le même échantillon d’eau avec (en gris) et sans (en vert) ajout d’alun.

Llinàs de Cendra (2015) a comparé les deux méthodes, qui ont montré des performances
similaires en terme d’EQM. De plus, en effectuant une analyse globale de sensibilité, il a
montré que le paramètre le plus sensible du modèle était toujours Kalum.

Au regard des données expérimentales disponibles, et de la performance similaire des deux
méthodes, la méthode 1, utilisant une DVCP fixe à saturation, a été retenue afin de limiter le
nombre de paramètres à calibrer.

La calibration et la validation du modèle ont été réalisées sur des données expérimentales
recueillies lors des tests d’ajout d’alun à pleine échelle à la StaRRE Est de la Ville de Qué-
bec (cf. Section 3.6.2 Tests à l’échelle réelle). Les résultats sont présentés à la Figure 4.32.
L’EQM en calibration est de 8 mg/L et de 28 mg/L en validation, ce qui représente respecti-
vement 16% et 31% des concentrations moyennes en MeS de l’effluent d’environ 60 mg/L et
90 mg/L. On notera cependant que la calibration a été effectuée sur des données de temps
sec (Qa f f luent ≈ 9 000 m³/h) et la validation a été effectuée sur des données de temps de pluie
(Qa f f luent ≈ 15 000 m³/h). Les Tableaux 4.10 et 4.11 présentent les paramètres du modèle de
décanteur primaire physico-chimique.
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(a) Calibration (EQM = 8 mg/L) (b) Validation (EQM = 28 mg/L)

FIGURE 4.32 – (a) Calibration et (b) validation du modèle de décanteur primaire physico-
chimique, sur les données, respectivement, du 25 août 2011 et du 14 janvier 2013

TABLEAU 4.10 – Paramètres du modèle de décanteur primaire physico-chimique.

TABLEAU 4.11 – Paramètres de la DVCP à saturation.

Remarque

Un modèle de décantation physico-chimique simple a également été développé à partir des
données expérimentales présentées précédemment. Ce modèle faisait varier de manière sig-
moïdale la fraction de MeS non décantables et la vitesse de décantation (vitesse moyenne
définie pour toutes les particules) en fonction de la concentration d’alun (cf. Chapitre 5). Il a
servi à configurer un contrôleur régulant la quantité d’alun ajouté à la décantation primaire
en fonction de la turbidité de l’effluent. On notera que le modèle de décantation physico-
chimique utilisant la DVCP présente des performances similaires au modèle simple. Son
avantage repose sur le fait qu’il permet de simuler la DVCP à la sortie de la décantation
primaire. Le contrôleur d’ajout d’alun a été testé sur ce modèle et a donné des résultats simi-
laires à ceux présentés dans le Chapitre 5 (Figure 5.6).
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4.7.3 Biofiltres

Le principe de la biofiltration est de faire passer les eaux à traiter au travers d’une unité
filtrante, constituée d’une colonne verticale dans laquelle se trouve un garnissage, ou média
filtrant (Figure 4.33).

(a) propre (b) avec biofilm

FIGURE 4.33 – Prélèvement de média garnissant les biofiltres (a) propre et (b) avec un excès
de biofilm visible (courtoisie de Denis Dufour de la Ville de Québec).

Le traitement par biofiltration est effectué par les processus suivants :

— les polluants (solubles et particulaires) sont dégradés par les bactéries qui se déve-
loppent sur le média, entraînant ainsi la croissance du biofilm

— les particules sont retenues lors de leur passage à travers le média

Un lavage régulier des biofiltres est effectué pour retirer les particules retenues et le biofilm
accumulé sur le média filtrant. Lorsque la capacité du système de lavage n’est pas suffisante
pour retirer suffisamment de particules retenues, les biofiltres colmatés sont mis en attente de
lavage. Ainsi, le nombre de biofiltres actifs est temporairement réduit, menant à un potentiel
by-pass des eaux à l’amont de la biofiltration.

Pour cette étude, l’objectif de la modélisation des biofiltres est de simuler les concentrations
en MeS allant au milieu naturel à partir des données disponibles à la StaRRE.

Les phénomènes mis en jeu lors du traitement de la pollution particulaire par les biofiltres
nécessitent des études plus poussées (Calmejane, 2015) et la prédiction des MeS en sortie des
biofiltres par les modèles existants manque de fiabilité (Bernier, 2014).

Malgré une étude détaillée des cycles de lavage et de la perte de charge mesurée sur chaque
biofiltre de la StaRRE Est de la Ville de Québec, il n’a pas été possible d’établir une relation
entre les nombreux paramètres mesurés pour l’opération des biofiltres et la concentration en
MeS de leur effluent (Calmejane, 2015).
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Il a donc été décidé d’utiliser un modèle simple représentant la perte de capacité de la biofil-
tration, qui est le principal comportement qui nous intéresse dans cette étude, car il amène à
un by-pass d’une partie de l’eau usée à traiter. Ainsi, en se basant sur les résultats de l’étude
de Calmejane (2015), on fera l’hypothèse que la performance des biofiltres est constante à
90% d’enlèvement des MeS, mais que la capacité de la biofiltration diminue avec la charge
de MeS à traiter, entraînant ainsi une augmentation de la dérivation en amont des biofiltres.

Capacité hydraulique

L’effluent des décanteurs primaires est amené aux biofiltres par un système de trois vis d’Ar-
chimède dont la capacité totale est de 15 000 m³/h (ou 360 000 m³/j), le débit excédentaire
est dérivé au milieu naturel (by-pass capacité hydraulique à la Figure 4.34). Lorsqu’un bio-
filtre est soumis à une charge de MeS élevée, un colmatage peut se produire, ce qui réduit la
capacité de traitement de la biofiltration et provoque une dérivation à l’amont de celle-ci.

La Figure 4.34 présente un schéma modélisant le module de biofiltration. Le modèle repré-
sentant l’évolution de la capacité de la biofiltration en fonction de la charge de MeS entrante
est présenté ci-après.

FIGURE 4.34 – Schéma du modèle de biofiltration.

Modèle de capacité de la biofiltration proposé

Le débit d’eau allant à l’ensemble des unités de biofiltration est défini par l’Équation 4.21 :

Qbio f iltres =

{

Qa f f luent si Qa f f luent < Nacti f ∗ Qmax,BF

Nacti f ∗ Qmax,BF sinon
(4.21)

Le débit dérivé avant la biofiltration, Qbypass, est défini par l’Équation 4.22 :

Qbypass = Qa f f luent − Qbio f iltres (4.22)
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Le débit par biofiltre (actif), QparBF, est défini par l’Équation 4.23 :

QparBF =







Qbio f iltres

Nacti f
si Qbio f iltres < Nacti f ∗ Qmax,BF

Qmax,BF sinon
(4.23)

où

— Qa f f luent est le débit sortant du traitement primaire (m³/j)
— Qbio f iltres est le débit allant vers l’ensemble des unités de biofiltration (m³/j)
— Qbypass est le débit dérivé avant la biofiltration (m³/j)
— Qmax,BF est le débit maximal par biofiltre (m³/j)
— Nacti f est le nombre de biofiltres actifs (-)

Le nombre de biofiltres en opération peut diminuer par colmatage lorsqu’une charge de
MeS supérieure à la capacité de traitement entre dans le système. Les biofiltres colmatés sont
récupérés grâce au processus de lavage. Pour estimer le nombre de biofiltres en opération,
un bilan de masse des MeS accumulées sur l’ensemble des biofiltres, Msurplus, est calculé
selon l’Équation 4.24 :

dMsurplus

dt
= Qbio f iltres ∗ CMeS,a f f luent − Nacti f ∗ CPparBF − Flavage (4.24)

où

— CMeS,a f f luent est la concentration en MeS de l’affluent (g/m³)
— CPparBF est la capacité de traitement d’un biofiltre (g/j)
— Flavage est le flux de MeS retirées par le lavage des biofiltres (g/j)

Le flux de MeS retirées par lavage est défini par l’Équation 4.25, permettant de représenter
un lavage plus fréquent lorsque la masse de MeS accumulées sur les biofiltres est élevée.

Flavage =
1

τlavage
∗ (Msurplus,BF,min + Msurplus ∗ flavage) (4.25)

où

— τlavage est la constante de temps de lavage (j)
— flavage définit une fraction de la masse de MeS accumulée sur les biofiltres qui est enle-

vée par le lavage (-)
— Msurplus,BF,min est la masse de MeS accumulée minimale permettant la réactivation d’un

biofiltre.

Lorsqu’un biofiltre est colmaté par une masse de MeS égale à Msurplus,BF,max, il est mis en
attente de lavage et ne fait plus partie des biofiltres actifs. Ainsi, la masse de MeS accumulée
sur chacun des biofiltres actifs est définie par l’Équation 4.26.

Msurplus,BF =
Msurplus − Msurplus,BF,max ∗ (Nacti f ,max − Nacti f )

Nacti f
(4.26)
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L’évolution du nombre de biofiltres actifs, Nacti f , compris entre 0 et Nacti f ,max, est définie par
l’Équation 4.27, décrivant un processus de colmatage/décolmatage par lavage dépendant
de la masse de MeS accumulée sur les biofiltres (Msurplus) :

Nacti f =







Nacti f − 1 si Msurplus,BF > Msurplus,BF,max

Nacti f + 1 si Msurplus,BF < Msurplus,BF,min

Nacti f sinon

(4.27)

où

— Msurplus,BF est la masse de MeS accumulée sur chaque biofiltre actif (g)
— Msurplus,BF,max est la masse de MeS maximale accumulée sur un biofiltre avant son col-

matage et donc la perte d’un biofiltre actif (g)
— Msurplus,BF,min est la valeur limite de masse de MeS accumulée qui permet la réactiva-

tion d’un biofiltre (g)
— Nacti f est le nombre de biofiltres actifs (-)
— Nacti f ,max est le nombre maximal de biofiltres actifs (-)

Calibration du modèle représentant la capacité de la biofiltration

Ce modèle n’a pas été calibré avec des données quantitatives. Pour certains paramètres, les
valeurs proviennent du cas d’étude, tandis que les autres paramètres (liés au lavage) ont été
choisis pour reproduire le comportement observé en opération, soit le fait que pendant les
pluies de forte intensité la biofiltration pouvait perdre jusqu’à 2/3 de sa capacité (communi-
cation personnelle de Denis Dufour, responsable des StaRRE de la Ville de Québec).

La StaRRE Est de la Ville de Québec dispose de 30 unités de biofiltration. Le débit maxi-
mal par biofiltre est fixé à Qmax,BF = 12 000 m3/j. Basé sur le constat opérationnel que les
biofiltres fonctionnent correctement au débit maximal de conception soit 15 000 m³/h ou
360 000 m³/j lorsque la concentration de MeS à l’affluent est inférieure à 40 mg/L, la capa-
cité de traitement de chaque biofiltre est ainsi estimée à CPparBF = 480kg/j.

Les paramètres de lavage τlavage et flavage ont été choisis de manière qu’en temps sec, une
masse de MeS s’accumule sur les biofiltres en période de pointe et soit en grande partie
retirée pendant les périodes creuses (Figure 4.35). La durée d’un cycle de lavage est de 20 min
et deux lavages peuvent être effectués en parallèle, la constante de temps de lavage est ainsi
fixée à τlavage = 0, 00694 j.

Les paramètres Msurplus,BF,max et Msurplus,BF,min modélisent le déclenchement, respectivement,
de la mise en attente de lavage d’un biofiltre colmaté et de sa remise en fonctionnement
après lavage. Ils ont été choisis pour reproduire qualitativement la perte de capacité de la
biofiltration observée sur le terrain.
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FIGURE 4.35 – Évolution de la masse de MeS accumulée sur les biofiltres Msurplus en temps
sec.

Le comportement du modèle est présenté à la Figure 4.36 : à l’arrivée d’une charge de MeS
importante, le nombre de biofiltres actifs diminue, entraînant une dérivation des eaux à trai-
ter à l’amont des biofiltres. Les cycles de lavage permettent alors la récupération de la capa-
cité de la biofiltration.

FIGURE 4.36 – Évolution de la capacité de la biofiltration lors d’un évènement pluvieux.
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Le Tableau 4.12 présente les paramètres calibrés du modèle représentant la perte de capacité
de la biofiltration.

TABLEAU 4.12 – Paramètres du modèle de perte de capacité de la biofiltration.

4.8 Modèle intégré du SIAU

4.8.1 Description

Les modèles présentés précédemment, calibrés sur les données recueillies localement, ont
été combinés pour former un modèle intégré (Figure 4.37), dont le choix de configuration
est expliqué à la Section 4.3. Le modèle intégré est composé des BV1, BV2 et BV3, qui dis-
posent chacun d’un BR, et du BV4, qui ne dispose pas de volume de stockage. Le RE unitaire
est modélisé en trois tronçons. La StaRRE est composée d’un traitement préliminaire par
dessableurs, d’un traitement primaire physico-chimique, et d’un traitement secondaire par
biofiltration. Le milieu récepteur n’est pas modélisé.

FIGURE 4.37 – Configuration du modèle intégré.

Les données de pluie, fournies en mm/5 min, proviennent de deux pluviomètres, soient :

— le pluviomètre U921 (Beauport) pour les BV1, BV2 et BV3
— le pluviomètre U03A (Nord-Ouest) pour le BV4.
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4.8.2 Capacités hydrauliques

Puisque le modèle de RE conceptuel ne permet pas de reproduire les phénomènes de sur-
charge hydraulique, la possibilité de déversement est représentée et gérée par des seuils
hydrauliques, assurant ainsi que les débits dans les tronçons ne dépassent pas leurs débits
maximaux de conception, limite essentielle au réalisme du modèle. Le Tableau 4.13 présente
les débits maximaux admissibles dans les Tronçons 1, 2 et 3 à l’amont desquels les BV res-
pectivement 1, 2 et 3 sont raccordés.

TABLEAU 4.13 – Débits maximaux dans les tronçons de RE modélisés.

Les capacités hydrauliques de conception de chaque ouvrage de la StaRRE sont présentées
au Tableau 4.14, elles sont modélisées par une possibilité de déversement régulée par un
seuil.

TABLEAU 4.14 – Capacité hydraulique de la StaRRE.

4.8.3 Calibration du modèle intégré

Deux séries de données, collectées au printemps 2012 et à l’automne 2014, ont été utilisées
pour la calibration et la validation du modèle intégré.

L’objectif est de reproduire l’évolution des débits et des concentration de MeS à l’aide du
modèle intégré. Les débits dépassant les seuils de capacité hydraulique des RE sont déversés
et ne sont pas retournés à la StaRRE. Le fonctionnement des BR, qui n’a pas été étudié sur
ces jeux de données, n’est pas représenté.

Les données de turbidité ont été mesurées à l’entrée de la StaRRE Est de la Ville de Québec.
Les données de débits, fournies par la Ville de Québec, sont mesurées aux dégrilleurs, en
amont des dessableurs.

Les patrons journaliers de débits et de MeS ont été réajustés pour mieux représenter leur
dynamique à l’entrée de la StaRRE. Pour utiliser les mêmes patrons sur les quatre BV, il
a été nécessaire d’ajouter un volume de routage pour le BV4. Ce BV générant l’équivalent
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du débit des trois autres BV, son routage est effectué avec les réservoirs en série ayant les
caractéristiques du tronçon 3.

La Figure 4.38 présente la comparaison entre les débits mesurés et simulés à l’entrée de la
StaRRE. La dynamique journalière est représentée, ainsi que celle des pointes de débits dues
aux pluies. Cependant, lors des pluies, les débits de pointe simulés sont plus élevés que les
débits mesurés et la diminution de débit après la pluie est également plus rapide.

FIGURE 4.38 – Débits mesurés (en bleu) et simulés (en orange) à l’entrée de la StaRRE, cali-
bration sur les données de 2012.

La représentation de la concentration de MeS a présenté plus de défis que pour les débits, à
cause du grand nombre de paramètres pouvant l’influencer. En effet, les MeS peuvent être à
la fois dues aux eaux sanitaires, à la remise en suspension dans les RE et au lessivage des BV.
La Figure 4.39 représente la comparaison des concentrations de MeS simulées et mesurées.
On observe que la dilution des MeS après un évènement pluvieux est parfois encore trop
importante (cf. 13/05 sur la Figure 4.39).
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FIGURE 4.39 – MeS mesurées (en bleu) et simulées (en orange) à l’entrée de la StaRRE, cali-
bration sur les données de 2012.

4.8.4 Validation du modèle intégré

Le modèle intégré calibré a été testé sur des données collectées lors d’une campagne de me-
sures menée à l’automne 2014. La comparaison des débits est présentée à la Figure 4.40 et
celle des concentrations de MeS à la Figure 4.41. Le modèle représente relativement conve-
nablement la dynamique des débits, mais prédit une valeur de débits légèrement plus élevée
que la mesure, suggérant que la production d’eau évalué à 450 L/j/EH lors de la calibration
sur les données de 2012 pourrait être ré-évaluée.

FIGURE 4.40 – Débits mesurés (en bleu) et simulés (en orange) à l’entrée de la StaRRE, vali-
dation sur les données de 2014.
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FIGURE 4.41 – MeS mesurées (en bleu) et simulées (en orange) à l’entrée de la StaRRE, vali-
dation sur les données de 2014.

On observe que certaines pointes de MeS mesurées (par exemple le 08/05 sur la Figure 4.39
ou le 21/09 sur la Figure 4.41) ne sont pas reproduites par le modèle. Deux explications
peuvent être avancées :

— la pointe de MeS peut être due à un évènement pluvieux localisé qui n’aurait pas été
capturé par un des deux pluviomètres utilisés par le modèle ;

— de part sa localisation (cf. Section 4.39), le capteur de turbidité à l’entrée de la StaRRE
peut mesurer de la pollution particulaire provenant de retours d’eau internes à la
StaRRE (retour des surnageants des épaississeurs de boues et des laveurs de sable).

Ce travail de modélisation a ainsi été réalisé à plusieurs échelles. Au niveau local, chaque
sous-système a été étudié, autant que possible en se basant sur des données quantitatives.
Tandis qu’à l’échelle du modèle intégré, considéré dans sa globalité, l’objectif est de repré-
senter un SIAU de manière "réaliste".

Le plus grand défi pour l’atteinte de ce réalisme fut de trouver l’équilibre entre le niveau
de détail minimal requis et la performance du modèle. Ainsi, pour les phénomènes suivants,
les paramètres ont été choisis dans l’objectif de reproduire qualitativement un comportement
observé :

— la transformation de la pluie en ruissellement effectif
— l’accumulation et le lessivage des particules sur les BV
— la remise en suspension des particules dans les BR et dans le RE unitaire

Nonobstant ces limitations et leurs conséquences, le modèle intégré a été jugé acceptable
pour représenter de manière suffisamment réaliste le comportement d’un SIAU afin d’étu-
dier des contrôleurs basés sur la mesure de la qualité de l’eau.
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Chapitre 5

Chemically enhancing primary
clarifiers : Model-based development
of a dosing controller and full-scale
implementation

Auteurs : Sovanna Tik et Peter Vanrolleghem. Publié dans Water Science and Technology.

5.1 Préambule

Ce chapitre présente le développement d’un contrôleur ayant pour objectif l’optimisation
d’un système d’injection d’alun à la décantation primaire. Il est le résultat d’un projet de
recherche à visée opérationnelle, réalisé en étroite collaboration avec les Services de traite-
ment des eaux usées de la Ville de Québec. Ce projet de recherche a abouti à l’implantation
à échelle réelle du système de contrôle automatisé. Malgré des tests concluants, le système
de contrôle n’a finalement pas été adopté par les gestionnaires pour une utilisation opéra-
tionnelle, essentiellement à cause de l’effort requis pour assurer un bon fonctionnement du
capteur de turbidité.

Les principaux points à retenir sont :

• Un modèle de décantation physico-chimique, permettant de prédire la turbidité de
l’effluent en fonction de la quantité de coagulant injecté, a été proposé.

• Le modèle a permis le développement d’un contrôleur régulant l’injection. Un régula-
teur PI avec une composante anti-saturation (anti-windup) a été sélectionné.

• L’implantation du contrôleur à échelle réelle a été réalisée avec succès. Un retour d’ex-
périence, insistant sur le besoin de développer des compétences interdisciplinaires, est
exposé.
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5.2 Résumé

L’ajout de produit chimiques au traitement primaire peut être utilisé pour atténuer les ef-
fets nuisibles sur les procédés de traitement des eaux usées des variations de l’affluent lors
d’évènements pluvieux. En particulier, il peut réduire la charge de polluants particulaires
arrivant au traitement secondaire par biofiltration, qui peut souffrir de colmatage par la sur-
charge de matières particulaires. Dans le présent document, un modèle simple de décanta-
tion primaire est présenté. Il permet de prendre en compte les effets de l’ajout de produits
chimiques sur la décantation des particules. Des stratégies de contrôle pour optimiser le pro-
cessus de traitement par l’ajout de produits chimiques ont été élaborées et testées en réalisant
des simulations à partir de ce modèle. La stratégie de contrôle la plus adéquate en termes de
performance du traitement, d’économie de produits chimiques et d’effort d’entretien a été
retenue. La mise en place à l’échelle réelle du contrôleur a été réalisée à l’automne 2015 et
les résultats obtenus ont confirmé le comportement du système de contrôle. Les problèmes
pratiques liés à cette mise en œuvre sont abordés.

Mots-clefs : contrôle de procédés ; fonte des neiges ; gestion en temps de pluie ; modèle ma-
thématique ; réglage de contrôleur ; turbidité

5.3 Abstract

Chemically enhanced primary treatment (CEPT) can be used to mitigate the adverse effect
of wet weather flow on wastewater treatment processes. In particular it can reduce the par-
ticulate pollution load to subsequent secondary unit processes, such as biofiltration, which
may suffer from clogging by an overload of particulate matter. In this paper a simple pri-
mary clarifier model able to take into account the effect of addition of chemicals on particle
settling is presented. Control strategies that optimize the treatment process by chemical ad-
dition were designed and tested by running simulations with this CEPT model. The most
adequate control strategy in terms of treatment performance, chemicals saving, and mainte-
nance effort was selected. Full-scale implementation of the controller was performed during
the autumn of 2015 and the results obtained confirmed the behaviour of the controlled sys-
tem. Practical issues related to the implementation are presented.

Keywords : controller tuning ; mathematical modelling ; process control ; snowmelt ; storm-
water ; turbidity
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5.4 Introduction

For years, the Saint-Charles River in Québec City (Canada) has suffered from around fifty
combined sewer overflows (CSOs) annually. In an effort to regain recreational uses of the
river and re-naturalize the riverbanks, fourteen retention tanks (RT), totalizing a capacity of
over 150,000 m³, were constructed to reduce the CSOs. However, the RT emptying is cur-
rently only controlled on the basis of flow rate. At the end of a rain event, the RT are indeed
emptied at the maximum acceptable flow rate at the inlet of the water resource recovery fa-
cility (WRRF), with the aim of recovering the storage volume as fast as possible in case of a
future rain event.

Two WRRF, named East and West, collect wastewater of the 540,000 inhabitants of Quebec
City. They have respectively been designed to treat a mean flow rate of 9,625 m³/h and
6,540 m³/h, their acceptable peak flow rates being about 15,625 m³/h and 13,125 m³/h. With
the current emptying management rules of the RT, the WRRF have to operate at maximum
capacity for an extended period of time after each major rain event. Such conditions can
deteriorate the treatment process, especially primary clarification, inducing excessive fouling
of the subsequent biofilter-based treatment stage, reducing its performance. The primary
treatment has thus been enhanced by chemical addition on an event basis in order to comply
with the effluent regulation requirements. Figure 5.1 presents a flowsheet of the Québec City
East WRRF.

FIGURE 5.1 – Schematic process flow diagram of the Québec City East WRRF.
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A preliminary study based on lab experiments, confirmed by one full-scale test, recommen-
ded to use 70 mg/L of alum on a dry basis and 0.2 mg/L of polymer (Lajoie et Collin, 2008).
However, other experiments have in the meantime shown that in many cases such alum do-
sage is excessive, resulting in operational problems and economical loss. This study aimed
to increase knowledge on chemically enhanced primary treatment (CEPT), which is a wi-
despread process when the secondary treatment (as in our case the biofilters) needs to be
protected. CEPT is also gaining attention in view of achieving energy neutrality by increa-
sing the capture of carbon to be fed to digesters (Meerburg et al., 2015) or in combination
with novel processes which need low COD/N-ratio influent to perform mainstream deam-
monification (Xu et al., 2015). To maintain good primary effluent quality, despite the marge
influent characteristics variation (rain, snowmelt. . . ), automatic control of the chemical ad-
dition based on effluent quality measurements is proposed in this paper.

After 40 years of actual use, process control of wastewater treatment processes can be consi-
dered state of the art, even though its acceptance is still suffering from reluctance with opera-
tors (Olsson et al., 2014). Also, except for volume/level and flow rate control, the application
of control systems has mainly been used to better operate biological processes and especially
activated sludge systems for carbon and nutrient removal. Next to flow and level meters,
measurement equipment most relevant for primary treatment control consists of turbidity
sensors. These robust sensors have been shown to be reliable since the early 90s (Thomsen
et Nielsen, 1992; Nyberg et al., 1996). Indeed, these optical probes were soon equipped with
autocleaning devices such as wipers, air brushes and now also ultrasonic cleaning systems
to guarantee signal quality (Vanrolleghem et Lee, 2003). Importantly, installation quality,
maintenance procedures and data quality assurance have also improved significantly as ex-
perience was collected with these sensors in a variety of situations (Alferes et al., 2013b).

This study thus takes advantage of the availability of reliable turbidity measurements to
set up an automated chemical dosing system that is able to achieve a certain concentration
of suspended solids (measured as turbidity) in the primary effluent. The objectives of the
control system are to minimize chemical use while maintaining secondary treatment perfor-
mance, especially under wet weather and snowmelt conditions that challenge the primary
treatment stage. To make the development of the controller as efficient as possible, a new
primary clarifier (PC) model taking into account chemical addition was first developed ba-
sed on extensive lab and full-scale experiments. This model was then used to test different
control strategies and tune the optimal controller, which has been selected based on its per-
formance as well as operational constraints. This turbidity-based CEPT controller has finally
been implemented and tested in full-scale.

The experimental work conducted to support the model development and to demonstrate
the performance of the controller is described first. The developed PC model is then presen-
ted, followed by the presentation of the selected controller, its tuning and its performance,
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first in simulation and subsequently in full-scale. Some practical implementation issues that
were encountered are presented to the readers before the conclusions are drawn.

5.5 Data collection and analysis

5.5.1 Turbidity and total suspended solids (TSS) measurements

To get a good understanding of the system’s behaviour and to identify key parameters of
the PC model, extensive field campaigns were carried out. The legislation standards rele-
vant for this study are based on total suspended solids (TSS) concentration data, which are
time-consuming and expensive measurements, even more if high frequency time series are
needed. Using turbidity data recorded by a sensor as a substitute are thus very interesting.
Unlike TSS, turbidity measurements are immediately available, allowing a real-time control-
ler scheme to be considered.

The possibility to monitor influent and effluent quality of the PCs has been evaluated by
the utility (Québec City), resulting in the permanent installation of a turbidimeter (Hach
Solitax®) at the outlet of the PCs. Moreover, for the duration of the controller development
project, a portable measuring station RSM30 (Primodal Systems, ON, Canada ; Rieger et Van-
rolleghem (2008)) equipped with several sensors, in particular with turbidimeters, was ins-
talled at the inlet of the PCs (Alferes et al., 2013b). Figure 5.2 shows typical recorded data of
the daily dynamics in turbidity measurements at the inlet and outlet of the PC and the im-
pact of a small rain event occurring on April 17th. At noon on April 18th the TSS-data indicate
the manual cleaning activity that took place. Calibration tests confirmed that the correlation
between turbidity and TSS can evolve depending on water characteristics and further in-
vestigations may thus be needed in this area. Still, the two measurement dynamics seem
alike (Tik et Vanrolleghem, 2012)), which allows us to conclude that turbidity measurements
provide a suitable assessment of TSS concentration.

From an operational point of view, the long-term in-situ experiments that were conducted
revealed that to ensure proper operation, the sensors’ maintenance can be limited to one
manual cleaning per week. This is an acceptable effort for the utility.

In order to be used as controller inputs, raw data given by the sensors need to be filtered to
eliminate non representative data, such as outliers, which are identified using statistical me-
thods that are tuned on the basis of previously analysed data (Alferes et al., 2013b). Moreover,
a kernel smoother has been applied to decrease noise. This data treatment is important to en-
sure the development of a stable controller. With a 5-second measuring interval, the sensor is
recording a large amount of data, and a moving average is calculated and stored as 1-minute
interval data. These data were used to perform long-term simulations.
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FIGURE 5.2 – Daily dynamics of flow rate and turbidity at the inlet and at the outlet of the
primary clarifier. On top, the WRRF influent flow rate.

5.5.2 Jar-test

The CEPT-chemicals used are alum as coagulant (added at the inlet of the grit chamber) and
an anionic polymer as flocculent (added at the inlet of the PC). Jar-tests were carried out to
determine the optimal dosage range. Since the main chemical supply cost comes from the
coagulant it was decided to use a relatively high polymer concentration (0.15 mg/L) and
to modulate alum concentration to achieve the desired turbidity in the supernatant. Dosing
between 25 and 65 mg/L of alum on a dry basis was found optimal. Below this concen-
tration range no effect of alum addition could be discerned and adding more alum did not
yield any improvement in settling behaviour. These experiments suggested variation of the
settling characteristics with alum addition following a sigmoidal function. Further experi-
ments could be performed to better understand the effect of the wastewater temperature on
the effectiveness of the alum addition. For instance, it was noticed that an increase of the
alum concentration range could be useful during snowmelt periods.
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5.5.3 Tracer test

Several tracer tests using rhodamine WT, which is an innocuous soluble and inert product
which can be detected down to very low concentrations by fluorimetry, have been perfor-
med to determine the hydraulics of the grit chamber and PC under different incoming flow
rates. The average hydraulic retention time in each process unit has been determined. An ex-
tensive experiment performed simultaneously on the 7 parallel PCs showed a not often seen
agreement between effluent tracer concentrations (Figure 5.3), which indicates an excellent
distribution of the influent flow over the 7 PC units.

FIGURE 5.3 – Tracer concentration profiles collected at the outlet of each of the seven parallel
PCs of the Québec East WRRF. The tracer test was conducted by injecting a pulse of Rho-
damine WT at the inlet of each PC at t=0. The flow rate was maintained constant at about
10,000 m³/h.

5.5.4 Full-scale experiments protocol

Full-scale experiments were conducted for calibration and validation of the model and for
evaluation of the controller’s performance. The calibration/validation experiments consis-
ted of adding a constant dose of polymer and by making step changes in the applied alum
concentration. Each step change was continued for a period of about 40 minutes to ensure
that the PC outlet concentration reached a new steady state. The calibration experiment was
conducted under dry weather conditions, whereas more challenging wet weather conditions
were monitored for the validation experiment. During the whole process turbidity and TSS
concentrations were measured at the inlet and the outlet of the PCs.
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5.6 Model and controller development

5.6.1 New PC model for CEPT

The model used for developing the controller has been set up in the ®WEST modelling soft-
ware (mikebydhi.com). The tracer test results showed that the grit chambers, at the inlet of
which alum is injected, can be modelled by four completely mixed reactors. The primary
clarifiers can be fairly well represented by a reactor composed of homogeneous layers, pro-
viding a 1D vertical profile of the TSS concentrations in the PC. In the present case, the tracer
test indicated eleven layers were needed with the reactor being fed in the sixth layer. Fur-
thermore, since the tracer test was performed simultaneously on the seven parallel primary
clarification units of the East WRRF (Figure 5.3), it was possible to deduce from the very si-
milar tracer outlet profiles that an excellent hydraulic distribution over the seven units was
achieved. This allowed simplifying the model as the seven PCs could thus be modelled as
a single lane with the combined settler surface. Finally, since the turbidity sensor at the pri-
mary clarifiers’ outlet is located after a channel where all PCs flow into, the channel itself
has been modelled by inserting an additional reactor to ensure that the resulting delay is
properly covered. This results in the configuration presented in Figure 5.4.

FIGURE 5.4 – Model configuration of the East WRRF primary clarifier in WEST®.

The proposed PC model was based on the one presented by Gernaey et al. (2001). The effect
of alum addition on sedimentation was modelled by making the fraction of non-settleable
suspended solids ( fns) depend on the alum concentration at the inlet (Figure 5.5a) and by
extending the settling velocity model by a dependency of the settling velocity parameter (V0)
on the local alum concentration in the considered layer (Figure 5.5b). The time evolution of
the alum concentration in the layers thus had to be modelled as an advective model of this
soluble component throughout the different PC-layers.

To describe the above mentioned sigmoidal dependency of the settling characteristics on
the chemical concentration, the following mathematical functions, respectively for the non-
settleable fraction of TSS, fns (Equation 5.1) and the particle settling velocity, V0 (Equa-
tion 5.2) were used :
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fns = fns,max − ( fns,max − fns,min)
Cn

alum,inlet

Kn
al + Cn

alum,inlet
(5.1)

V0 = V0,min + (V0,max − V0,min)
Cn′

alum,inlet

K′n′

al + Cn′

alum,inlet

(5.2)

where :

— fns,max and V0,min are respectively the non-settleable fraction of TSS and the particle
settling velocity, when no alum is added.

— fns−min and V0,max are respectively the non-settleable fraction of TSS and the particle
settling velocity, when the amount of alum added is higher than the value at which a
saturation effect on the improvement of settling characteristics is observed.

— Kal and K′
al are the alum-concentration where the alum-effect is at 50.

— n and n′ are exponents which determine the sharpness of the sigmoidal shape (a larger
n making the transition from minimum to maximum values sharper).

— Calum,inlet and Calum,layer are respectively the concentration of alum at the inlet of the
primary clarifiers and in the layer where the settling velocity is calculated.

(a) Non-settleable fraction of TSS ( fns) (b) Settling velocity (V0)

FIGURE 5.5 – Proposed evolution of (a) the non-settleable fraction of TSS ( fns), and (b) the
settling velocity (V0), depending on the alum concentration at the inlet of the PC and the
local alum concentration in the considered layer, respectively Calum,inlet and Calum,layer.

The hydraulic configuration was reproduced using a series of completely mixed reactors.
It was indeed essential to accurately represent the hydraulic retention time of the system
since the delay between the injection of chemicals and its actual effect has an important
impact on the controller design. Indeed, a delay that is important compared to the process
dynamics negatively affects controllability of a system (Gujer, 2008) and it is thus essential
to accommodate for this by proper controller design and tuning (see below).
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5.6.2 Calibration and validation of the PC model for CEPT

Figure 5.6a demonstrates that the proposed model enhancements allow a good simulation
of the primary clarifiers’ outlet during an experiment of full-scale alum addition with step
alum concentration changes. In fact, the root mean square error between the data and the
model results is only 9 mg/L, which is comparable to typical TSS measurement errors. The
delay between changes in alum addition (located prior to the grit chamber, see Figure 5.4)
and related outlet TSS concentration variations is clearly visible in the data and simulation
results. The three peaks observed on the inlet TSS concentration data are probably due to
operational conditions, as there were concomitant to sudden variations of the flow rate. The
particle load generated with these flow rate changes seems to be captured well by the pri-
mary clarifiers since no evident impact on the outlet TSS concentration is observed.

The validation results are shown in Figure 5.6b. Even at these significantly higher flows
(about 15,000 m³/h), the model is able to predict effluent TSS concentrations on the basis
of flow rates, influent TSS concentrations and alum concentrations. The root mean square
error, at 23 mg/L, is somewhat higher than for calibration but this is still quite acceptable for
a challenging model validation. Most importantly for controller design is that the dynamics
(delay and step response) are well captured by the model. This will allow proper tuning of
the controller’s parameters.

(a) Calibration (b) Validation

FIGURE 5.6 – Inlet and outlet experimental TSS results of full-scale experiments performed
(a) on August 25th during dry weather conditions and used for model calibration and (b) on
January 14th during wet weather conditions and used for model validation. The solid blue
line shows the simulation results. Values of the concentration of alum added are underlined
and the times of the step changes in the alum concentration are marked by the vertical lines.
Graphs on top represent the WRRF influent flow rate measured during the experiments.
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5.6.3 Controller design and tuning

Different control strategies were tested with the model. Due to the fairly low residence time
of the treatment units, a PI-feedback controller based on the PC’s outlet turbidity was dee-
med sufficient, with an anti-windup component to deal with controller saturation. As the
results will show, a relatively low gain controller can handle the relatively slow TSS-load
variations without the need for a feedforward controller component based on an upstream
turbidity sensor that would require an additional investment and much more maintenance
work. Still, a feedforward component is intrinsically present since the actual control action
is the inlet alum concentration and the amount of alum to be added to achieve the requested
alum concentration in the wastewater, is calculated using the measured incoming flow rate.
The model configuration of the controlled system is given in Figure 5.4.

To evaluate the gain of installing this controller, a simulation study was conducted. Three
scenarios were simulated :

1. open loop situation, no alum is added ;
2. a constant alum concentration addition which ensures that the TSS concentration at the

outlet of the primary clarifiers is below a given value most of the time ;
3. a controlled system which aims at respecting the same TSS concentration, defined as

the set-point of the controller.

Figure 5.7 shows that scenario 2 presents over-performance during low-loaded periods,
which means that too much alum is used. Scenario 3 allows about 20% reduction in che-
mical addition while presenting similar performance in terms of the respect of the effluent
TSS concentration objective. This set-point TSS value is based on the operators’ expert know-
ledge in maintaining good secondary treatment efficiency by biofiltration. Hence, the short
effluent TSS peaks due to the controller response delay are known not to jeopardize the sub-
sequent treatment process. They are thus considered insufficient to warrant the burden of
installing a turbidity sensor at the PCs inlet and adding a feedforward component to the
controller.
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FIGURE 5.7 – Primary clarifiers (PC) inlet and outlet TSS concentrations for the 3 simulated
scenarios (no alum dosage, constant dosage and PI-controlled dosage).

5.6.4 Full-scale implementation and testing of the controller

Full-scale implementation of this controller was completed during the winter of 2015 and
supervised tests were conducted during the snowmelt period and during rain events. Under
normal dry weather conditions, CEPT is not currently needed to maintain the treatment
process performance. In order to use the turbidity signal as input for the feedback controller,
a kernel average smoother is used to remove noise (see Figure 5.8).

On Figure 5.8 a demonstration run of the operational controller is presented. During the
first hour, when the turbidity-based controller is switched on, a constant dosage of alum at
45 mg/L is applied (Figure 5.8, red line). The measured turbidity results (green line) clearly
show that it takes some time after the dosing was started (12:30) before the beneficial ef-
fect of alum dosing becomes visible in the effluent turbidity (around 13:00). This delay of
about 30 minutes is due to the retention time in the grit chamber and PC. After 1 hour the
alum addition controller is activated, allowing it to modulate the alum concentration in the
influent within the range of 25 mg/L to 65 mg/L. In case the required dosage would drop
below 25 mg/L the alum dosage is stopped completely as the jar tests have shown that below
25 mg/L no enhancement of settling is to be expected. Similarly, a dosing above 65 mg/L is
not useful since that does not bring about any further improvement in PC performance. The
controller’s action is visible in the slow decrease in alum dosing, which is due to the integral
action of the PI-controller that reacts on the off-set (bias) that exists between the measured
turbidity and the set-point.

The controller performance on two set-point changes at 14:21 and 15:37 respectively (Fi-
gure 5.8, pink dashed line) is illustrated on Figure 5.8. The obtained turbidity results (green
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line) clearly show the ability of the controller to modulate alum injection to reach and main-
tain the set-point despite the considerable time delay in the system. The actual alum pump
flow rate results (Figure 5.8, light blue line) reflect the feedforward of the influent flow rate
variations around 15:10 and 16:00. Noteworthy is that the delay after the second set-point
change is shorter than the first one. This is probably due to the reduced retention time cau-
sed by the increased influent flow rate.

FIGURE 5.8 – Full-scale experiment performed on April 9th 2015. Alum addition is switched
on at 12:30 starting with a 1h-constant dosage of alum; at 13:30, the controller went into ac-
tion and slowly decreased the amount of alum added. Two set-point changes were imposed :
45 mg/L of TSS at 14:21 and 40 mg/L of TSS at 15:37, which are both reached after a delay.

5.6.5 Practical issues of full-scale implementation

During the implementation of the developed controller into the treatment plant’s SCADA
system, two practical issues surfaced that we feel worth sharing. First of all, the turbidity
data that were fed into the controller were data that were filtered using a moving average
with a sample and hold feature updated only every 5 minutes, while the order of magnitude
of the dynamics of the noise observed on the turbidity signal is seconds. Hence, an artificial
delay was observed between the measured turbidity and the value used by the controller.
The controller performance was thus initially very poor. After changing the SCADA filter’s
settings to a faster filtering and updating scheme, the performance anticipated by the model
simulations could be reached. However, this was only possible after another implementation
problem had been solved. A time unit problem was detected after it was observed that the
implemented controller was reacting very slowly to deviations from the set-point. Settings
of the controller’s parameters in hours rather than minutes were the cause of the sluggish
response. We deemed it’s worth mentioning that a careful check of the consistency of the
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data used is a crucial point, all the more in multidisciplinary projects involving automation
and process engineers. Once these two issues were solved, the performance demonstrated
in Figure 5.8 was reached.

5.7 Discussion

An innovative controller based on online turbidity measurements allowing to maintain the
desired turbidity at the outlet of the PC has been presented. To quantify the benefit of the
controller in terms of TSS removal efficiency versus chemical savings, we took advantage
of having a process model to perform a scenario analysis. Simulations using the input data
presented in Figure 5.7 were run with alum addition at different constant concentrations.
For each scenario, the potential adverse effect of a high TSS concentration at the outlet of the
PC was evaluated by calculating the cumulative mass of TSS discharged above the set-point
over the 5-days evaluation period presented in Figure 5.7. The set-point has been defined
to ensure a proper operation of the secondary treatment, so only the excess TSS load is de-
trimental. These cumulative mass of TSS has been plotted against the total amount of alum
used during the evaluation period (Figure 5.9). These indicators have also been calculated
for Scenario 2 and 3 (defined in Section 5.6.3 Controller design and tuning) and have been
indicated on the same graph, showing :

• the gain in terms of water quality when the same amount of alum is used (Figure 5.9,
red vertical arrow)

• the additional amount of alum needed under the constant concentration addition mode
to achieve the same water quality as the controller mode (Figure 5.9, red horizontal ar-
row)

FIGURE 5.9 – Evolution of the cumulative mass of excess TSS, i.e. when the TSS concentra-
tion is higher than the controller set-point over the 5-day evaluation period presented in
Figure 5.7, for different constant alum concentration additions. Scenario 2 (green triangle)
and 3 (blue triangle) have been highlighted.
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A simple PI feedback control was sufficient in this case thanks to the relatively low delay
in the treatment unit. This choice allows to avoid the need of installing a turbidity sensors
at the inlet of the treatment plant, which would have needed a high maintenance effort to
provide reliable data. However, in the case of a CEPT system with a higher residence time,
it may be worth considering a water quality based feedforward component.

Once a critical situation, such as wet weather events or a snowmelt period, is anticipated
by the WRRF staff, this automatic controller can be activated and has been shown both in
simulation and in full-scale application to be able to maintain an efficient primary treatment
process while optimising the chemicals consumption. However, to be effectively used, it has
to be trusted by the operators, the first-line users (Rieger et Olsson, 2012). In this particular
case, the issue of reliability of turbidity sensors, which can be subject to fouling, has been
raised. To address this issue fault-detection methods can be applied to ensure the reliability
of the turbidity measurements (Alferes et al., 2013b), since, when a fault is detected, the sys-
tem can automatically be switched to the less optimal but still useful constant concentration
addition mode that does not rely on the potentially faulty signal.

5.8 Conclusions

A successful collaboration between water utility and university was presented, leading to
both scientific and technical progress in the CEPT field. On the one hand, the large number
of collected operational data supported the development of an innovative simple model of
chemically enhanced primary treatment. On the other hand, operational management ideas
have been tested and evaluated on the model before its full-scale implementation, ultimately
resulting in significant resource and time savings. Finally, with only minimal adjustments,
an operational system was obtained.
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Chapitre 6

Gestion optimale de la vidange des
bassins de rétention en réseau unitaire
à l’aide d’un modèle intégré

Auteurs : Sovanna Tik, Thibaud Maruéjouls, Paul Lessard et Peter Vanrolleghem.

Publié dans La Houille Blanche.

6.1 Préambule

Ce chapitre étudie le potentiel des stratégies de contrôle pour la vidange des BR dans le but
de réduire les rejets d’eau partiellement traitée.

La version du modèle intégré utilisée dans cette étude comporte trois BV identiques (au lieu
des quatre BV au Chapitre 8), équipés de BR dont les caractéristiques ont été proposées par
Maruéjouls (2012). Les débits et la concentration en MeS de ces BV virtuels sont calculés à
partir des données mesurées lors d’une pluie, en y ajoutant des profils de temps sec.

Le comportement des polluants particulaires est modélisé selon l’approche DVCP avec un
fractionnement en cinq classes de particules (au lieu des dix classes dans le Chapitre 8). La
zone typique des courbes DVCP définies pour le réseau unitaire provient uniquement de
tests ViCAs effectués sur des échantillons en temps de pluie (Figure 6.3). Cette zone est plus
basse que celle présentée à l’Annexe C, qui a été utilisée au Chapitre 8.

Les modèles de dessableur et de décanteur primaire ont été adaptés pour garder des pro-
portions compatibles avec la réalité. L’ajout d’alun est modélisé en changeant la DVCP, basé
sur un premier ensemble d’expériences ViCAs. La biofiltration n’a pas été modélisée dans ce
chapitre donc les rejets de MeS sont pris en compte uniquement aux chambres de dérivation
à l’amont des dessableurs, des décanteurs primaires et de la biofiltration.
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Les principaux points à retenir sont :

• Une version préliminaire du modèle intégré a été proposée.

• Le scénario de référence utilise les débits de vidange mesurés et engendre une dériva-
tion à l’amont des dessableurs.

• Des stratégies de vidange, visant respectivement à éviter la dérivation en amont des
dessableurs et des décanteurs primaires, ont été simulées.

• En fin de vidange, un nettoyage des BR à débit élevé, associé à la remise en suspension
des particules, produit un pic de concentration de MeS.

• Dans une optique de contrôle à visée qualité, les vidanges des BR ont été décalées pour
différer l’arrivée des pics de concentration de MeS de fin de vidange à la StaRRE.

• L’ajout d’alun est effectué à concentration constante. Le contrôleur PI, présenté au Cha-
pitre 5, n’a pas été utilisé dans cette étude.
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6.2 Résumé

Cette contribution propose d’évaluer l’impact global de différents modes de vidange des
bassins de rétention en réseau unitaire sur le milieu aquatique. Il s’agit d’une étude en mo-
délisation utilisant un modèle intégré inspiré d’un cas d’étude sur lequel des campagnes
d’échantillonnage ont été menées autour d’un bassin de rétention et d’un décanteur primaire
de la station de récupération des ressources de l’eau (StaRRE). Le modèle intégré, développé
à l’aide du logiciel WEST®, contient trois bassins versants disposant chacun d’un bassin de
rétention, reliés à un réseau unitaire qui aboutit à une StaRRE. La StaRRE est modélisée par
un dessablage et une décantation primaire potentiellement physico-chimique (ajout d’alun).
Tous les modèles décrivent les concentrations en matières en suspension à l’aide d’une ap-
proche par distributions de vitesses de chutes des particules (DVCP). Plusieurs scénarios en
temps de pluie ont été imaginés. Pour chaque scénario, les paramètres de débit de vidange
des bassins de rétention et de dosage d’alun ont été modifiés. Les résultats montrent la possi-
bilité d’une réduction non négligeable des charges de polluants déversées au milieu naturel,
nécessitant une prolongation des durées de vidange des bassins de rétention raisonnable :
pour le cas étudié, des réductions respectivement de 26% et de 43% des charges déversées
sont constatées pour une augmentation du temps de vidange de 65 et 110%. D’autre part,
l’ajout d’alun permet une amélioration significative de l’efficacité de la décantation primaire,
laissant présager la possibilité d’augmenter les débits acceptables en StaRRE, sans dégrader
le traitement.

Mots-clefs : contrôle ; distribution de vitesses de chute ; rejets urbains en temps de pluie ;
traitement primaire physico-chimique.
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6.3 Abstract

In this contribution, the overall impact on the receiving waters of different emptying sce-
narios for combined sewer retention tanks is evaluated. To this end, a modelling study was
conducted with an integrated model inspired by a real case study for which extensive mea-
surement campaigns were conducted at the level of the retention tanks and the primary set-
tler of the water resource recovery facility (WRRF). The integrated model, developed in the
WEST® software, describes three catchments, each equipped with a retention tank, linked
to a combined sewer system that transports the wastewater to the WRRF modelled in terms
of its grit chamber and primary settling tank, with possibility for chemical enhancement by
alum addition. All of the unit process models describe the dynamics of the suspended so-
lids concentration using an approach based on particle settling velocity distributions. Nine
wet weather scenarios were tested. For each scenario, the characteristics of the retention tank
emptying procedure and the alum addition were modified. The results show the significant
reduction in mass of suspended solids discharged to the receiving waters. This came at the
expense of an acceptable increase in emptying times. For the case study the suspended so-
lids discharges were reduced by 26% and 43% for an increase in emptying time of 65% and
110% respectively. The addition of alum allowed improving the primary treatment efficiency,
leading not only to a further decrease in suspended solids discharge, but also suggesting to
allow more water to be sent to the WRRF.

Keywords : chemically enhanced primary treatment ; combined sewer overflow; control ;
settling velocity distribution.
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6.4 Introduction

Les déversements de réseaux unitaires participent de manière non négligeable à la dégra-
dation des milieux aquatiques. Pour limiter leurs impacts sur les milieux récepteurs, une
solution souvent retenue, lorsque la situation le permet, est la construction de bassins de ré-
tention permettant de stocker les volumes d’eau dépassant la capacité des réseaux de collecte
lors des évènements pluvieux. Ces ouvrages, généralement très onéreux, sont cependant ra-
rement exploités à leur pleine capacité. En effet, en règle générale, la vidange des bassins
de rétention est régulée selon le débit maximal admissible à la station de récupération des
ressources de l’eau (StaRRE) en vue de retrouver la capacité de stockage le plus rapidement
possible. Ceci a pour conséquence de prolonger la surcharge hydraulique sur les unités de
traitement et peut nuire à la qualité de l’effluent (Vanrolleghem et al., 1996). Toutefois, si
aucun autre évènement pluvieux n’est prévu, une vidange plus progressive peut être envi-
sagée, permettant de réduire l’impact du temps de pluie sur la StaRRE, et conséquemment,
sur le milieu récepteur. On observe ainsi la nécessité de prendre en compte les prévisions
météorologiques, et également de considérer les différents aspects de la collecte et du trai-
tement des eaux usées de manière simultanée pour évaluer et minimiser l’impact global du
système sur l’environnement.

Ce travail évalue le potentiel d’utilisation de la modélisation intégrée comme outil d’aide à
la décision pour la gestion optimale du système de collecte et de traitement des eaux usées
unitaires en vue de protéger les milieux aquatiques en temps de pluie, en particulier en
modifiant la vidange des bassins de rétention et en améliorant la décantation primaire par
ajout de produits chimiques.

6.5 Contexte

L’étude est effectuée sur un cas virtuel inspiré des infrastructures de la Ville de Québec (Ca-
nada). À la fin des années 90, la Ville de Québec a décidé d’investir dans la construction de
plus d’une dizaine de bassins de rétention sur son territoire pour un volume de stockage
de plus de 100 000 m³. Ces ouvrages ont été intégrés avec succès au système de gestion
des réseaux qui est équipé d’un protocole de contrôle en temps réel permettant de réduire
les déversements de réseau unitaire au milieu naturel (Fradet et al., 2011). De la cinquan-
taine de déversements par saison estivale constatés antérieurement, ceux-ci ont été réduits
de manière conséquente et approchent maintenant les exigences légales qui autorisent un
maximum de deux déversements au niveau de la plage Jacques-Cartier et de quatre déver-
sements dans la rivière Saint-Charles par période estivale (15 mai au 15 septembre). Une
réduction aussi importante du nombre de déversements de réseau unitaire est une réussite
en soi. Cependant, dans un objectif de protection des milieux aquatiques, la prise en compte
de la charge globale de polluants déversée au milieu naturel est essentielle. Le présent do-
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cument propose d’estimer cette dernière à l’aide d’un modèle intégré permettant de prédire
la qualité des eaux en réseau et en StaRRE, et d’évaluer comment réduire davantage ces
impacts par une gestion optimale de la vidange des bassins de rétention.

6.6 Description des modèles

Le modèle intégré du système étudié a été développé avec le logiciel WEST® (mikeby-
dhi.com). Il est composé de trois bassins versants, disposant chacun d’un bassin de rétention,
reliés à un intercepteur qui aboutit à une station de traitement comprenant un dessableur,
un décanteur et trois chambres de dérivation (Figure 6.1). Chaque unité de traitement modé-
lisée décrit le comportement des matières en suspension (MeS) par une approche en classes
de particules, chaque classe ayant une vitesse de chute caractéristique. Une calibration du
modèle intégré est effectuée pour que les concentrations en MeS et les distributions de vi-
tesses de chutes des particules (DVCP) simulées correspondent aux mesures faites dans le
système (Maruéjouls et al., 2013a). Le traitement secondaire – par biofiltration dans le cas de
la Ville de Québec – n’est pas modélisé dans cette étude. La capacité des ouvrages, inspirée
des données de conception fournies par la Ville de Québec, a été adaptée pour obtenir une
certaine représentativité du système réel à échelle réduite.

FIGURE 6.1 – Schéma de la configuration du système intégré comprenant les bassins versants,
la StaRRE (dessableur, décanteur primaire et biofiltration) et le milieu récepteur.

6.7 Bassins versants

Le modèle de bassin versant est inspiré d’une branche du réseau de la Ville de Québec (bas-
sin versant Saint-Sacrement, Québec, Canada) pour laquelle les caractéristiques du réseau
ont été étudiées en détail (Maruéjouls et al., 2013b). Deux autres bassins versants rattachés
au réseau sont des copies de ce bassin versant sur lequel les échantillonnages ont été effec-
tués (cf. Section 6.9 Description des intrants du modèle). Chaque bassin versant est équipé
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d’un bassin de rétention décrivant la décantation et la remise en suspension des polluants
(Maruéjouls et al., 2012). Le réseau unitaire, d’une longueur de 3 km, est modélisé par une
série de dix réservoirs linéaires et a été calibré selon la méthode de Kalinin-Miljukov (Solvi,
2006). Les transformations des polluants dans le réseau ne sont pas considérées, seule leur
advection est décrite.

6.8 Station de récupération des ressources de l’eau

La StaRRE est composée d’un pré-traitement par dessableurs, d’unités de décantation pri-
maire avec possibilité d’amélioration de la décantation par ajout de produits chimiques, en
l’occurrence d’alun, et d’un traitement secondaire par biofiltration. Tous les ouvrages, à l’ex-
ception de la biofiltration, sont modélisés par une approche en classes de particules définies
par leur vitesse de chute moyenne. L’utilisation de cinq classes de particules permet une
bonne prévision des flux de MeS. Le modèle intégré présenté dans cette étude est une adap-
tation du modèle de Maruéjouls et al. (2013a).

6.8.1 Dessableurs et décanteurs primaires

La modélisation des dessableurs et des décanteurs primaires est effectuée de manière simi-
laire par une discrétisation de la colonne d’eau en dix couches. Le décanteur primaire a été
redimensionné car le réseau simulé est de taille réduite par rapport à la réalité. Le dessableur
a été adapté aux caractéristiques de l’affluent pour permettre l’enlèvement des particules aux
vitesses de chute les plus élevées.

6.8.2 Coagulation/floculation

La coagulation/floculation par ajout d’alun aux décanteurs primaires est modélisée en chan-
geant la DVCP à l’entrée des décanteurs primaires. En effet, les données expérimentales ont
montré que la DVCP était généralement plus basse lorsqu’il y a ajout de produits chimiques,
ce qui correspond à des fractions massiques plus importantes pour les classes de particules
à fortes vitesses de chute (Bachis et al., 2015). Pour cette étude, un dosage de produits chi-
miques à concentration constante est considéré pour toute la durée de la simulation.

6.8.3 Biofiltration

Aux StaRRE de la Ville de Québec, le traitement secondaire est effectué par biofiltration.
Il est important de noter qu’une difficulté majeure de la gestion des biofiltres concerne le
colmatage des pores et que la vitesse de colmatage est une conséquence directe de la charge
en MeS entrant dans le biofiltre. Ce dernier n’a pas été modélisé à cette étape de l’étude.
Cependant, la charge en MeS à l’effluent des décanteurs primaires est simulée à l’aide des
modèles présentés précédemment, permettant une estimation des contraintes exercées sur
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les biofiltres, et dans un second temps, l’évaluation de la probabilité de déversement en
amont des biofiltres.

6.9 Description des intrants du modèle

Les fichiers d’entrée du modèle sont issus de données recueillies lors de campagnes d’échan-
tillonnage effectuées en réseau à l’été 2009, au niveau d’un bassin de rétention réel. Celui-ci
se trouve à l’exutoire d’un bassin versant d’environ 1,46 km² caractérisé par un taux d’imper-
méabilisation moyen de 51%. L’occupation des sols y est principalement résidentielle pour
une population totale estimée à 5200 habitants. Les données recueillies ont permis de créer
une journée de temps sec synthétique sur laquelle les données de temps de pluie ont été
greffées. La concentration en MeS durant la pluie a été ajustée pour rester cohérente avec la
charge de temps sec.

6.9.1 Temps sec

En temps sec, les débits et concentrations de polluants observés dans les réseaux décrivent
essentiellement une dynamique journalière. Au cours de l’été 2009, des échantillonnages
ponctuels ont été réalisés à différents moments de la journée et différentes journées de la
semaine, permettant d’établir une variation journalière type des concentrations en MeS. Les
dynamiques différentes observées le week-end n’ont pas été considérées dans cette étude.
On obtient ainsi un hydrogramme et un pollutogramme typique d’une journée de temps sec
(Figure 6.4, deuxième journée représentée).

6.9.2 Pluie

Pour caractériser les évènements pluvieux, des échantillonneurs automatiques ont été pla-
cés pour échantillonner le déversement vers le bassin de rétention en phase de remplissage,
associé à une mesure de hauteur d’eau au niveau du seuil pour estimer le débit (Figure 6.2).
Lors de la phase de vidange, le refoulement au réseau a également été échantillonné ; les
débits sont fournis par des limnimètres à ultrason (Figure 6.2). L’évènement pluvieux sélec-
tionné, dont le pluviogramme est reproduit à la Figure 6.2, d’une durée approximative de
1h a produit un déversement très rapide au bassin de rétention pour un volume de remplis-
sage de 4050 m³ (environ 50% du volume total). Il s’agit d’une pluie typique observée dans
la région de Québec, de courte durée et de forte intensité dont une importante fraction de
polluants est concentrée dans les premiers volumes d’eau écoulés (Figure 6.2). Concernant
la vidange, il est important de noter la forme caractéristique en « U » des concentrations en
MeS à l’effluent du bassin (Maruéjouls et al., 2013b). En effet, le premier pic de MeS est dû à
la resuspension des sédiments par les pompes de vidange et le dernier pic correspond à la
resuspension des sédiments par le système de curage des bassins. La Figure 6.2 présente une
autre caractéristique typique de la vidange des bassins avec une augmentation du débit en
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fin de vidange. Cette augmentation est voulue, et sert à extraire les particules restées au fond
du puisard en fin de vidange. La comparaison des mesures observées (points) et simulées
(courbe en trait plein) sur la Figure 6.2 montre que le modèle reproduit bien chacun de ces
phénomènes (Maruéjouls et al., 2013a).

FIGURE 6.2 – À gauche, pluviogramme et caractéristiques de l’affluent du bassin de rétention
de Saint-Sacrement (remplissage). À droite, caractéristiques de l’effluent du bassin de Saint-
Sacrement (vidange). En vidange, le trait plein correspond aux MeS simulés (Maruéjouls
et al., 2013a). Évènement du 27 juillet 2009 à Québec, Canada.

6.9.3 Distribution des vitesses de chute des particules (DVCP)

Les DVCP, déterminées à l’aide du protocole ViCAs (Vitesse de Chute en Assainissement)
(Chebbo et Gromaire, 2009), ont été mesurées en différents points du système. Un nombre
important d’expériences a permis de déterminer des zones de DVCP caractéristiques à chaque
localisation dans le système. Ces zones rendent compte de la dynamique de la DVCP au
cours du temps. La Figure 6.3 présente la zone typique observée en réseau (en grisé). Une
corrélation entre la position de la DVCP dans la zone et la concentration en MeS a été établie
(Bachis et al., 2015). Ainsi, plus la concentration en MeS est élevée, plus la courbe de DVCP
est basse (forte proportion de particules à forte vitesse de chute). Cette propriété est repré-
sentée par une corrélation linéaire entre la DVCP et la concentration en MeS (Figure 6.3). Le
fractionnement de la MeS en cinq classes de particules varie donc au cours du temps en fonc-
tion de la concentration en MeS de l’affluent. Un exemple de fractionnement est présenté à
la Figure 6.3.
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FIGURE 6.3 – Zone typique de DVCP observée dans le réseau (en gris). Un exemple de frac-
tionnement de la MeS en cinq classes de particules est illustré. Chaque classe de particules,
caractérisée par une vitesse de chute moyenne (Vc1 à Vc5), est associée à sa fraction massique
de MeS (f1 à f5), donnée par les accolades.

6.10 Scénarios simulés

Pour chaque scénario, une séquence de trois jours (un jour de temps sec, un jour de temps
de pluie puis un jour de temps sec) est simulée. L’évaluation des scénarios est effectuée sur
une période de 24h incluant l’effet du temps de pluie (Figure 6.4).

6.10.1 Scénario de référence

Le scénario de référence consiste à vidanger les trois bassins de rétention simultanément en
utilisant les débits de vidange mesurés pour l’évènement de la Figure 6.2 (scénarios 0 du
Tableau 6.1). On considère alors que cette caractéristique de vidange est celle qui permet
de récupérer la capacité de stockage au plus vite. On notera qu’elle engendre un déverse-
ment à la StaRRE. Il s’agit donc d’un cas défavorable extrême. Cependant, cette situation
peut parfois se présenter du fait des spécificités du cas de la Ville de Québec. En effet, au
niveau de la StaRRE, le déversement se fait dans le fleuve Saint-Laurent, qui possède une
capacité de dilution très importante, tandis que les bassins de rétention situés le long du
réseau déversent pour la plupart dans la rivière Saint-Charles, cours d’eau de moindre im-
portance situé en zone urbanisée, donc beaucoup plus sensible. Ainsi, lorsque les prévisions
météorologiques sont incertaines, le principe de précaution prévoit de vidanger les bassins
de rétention au plus vite pour éviter un éventuel déversement très dommageable dans la
Saint-Charles, quitte à déverser en tête de la StaRRE directement dans le Saint-Laurent.
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FIGURE 6.4 – Intrants correspondant à chaque bassin versant. La première journée, servant
à définir les conditions initiales, n’est pas représentée. En gris, le débit généré par le bassin
versant et en tacheté, le débit de vidange du bassin de rétention (BR) pour le scénario de
référence. En trait plein, la concentration en MeS à l’entrée du réseau.

6.10.2 Scénarios alternatifs de vidange des bassins de rétention

Dans l’hypothèse où aucun autre évènement pluvieux ne serait prévu pendant un laps de
temps suffisant, les vidanges des trois bassins de rétention sont diminuées afin d’éviter un
débordement :

1. en amont de la StaRRE (scénarios 3, 4 et 5 du Tableau 6.1) ;

2. en amont des décanteurs primaires (scénarios 6, 7 et 8 du Tableau 6.1).

De plus, les vidanges sont différées de manière à ce que les pics de débit en fin de vidange
(Figure 6.2, à droite) n’arrivent pas simultanément à la StaRRE. La Figure 6.5 représente les
débits et MeS arrivant à la StaRRE selon le scénario de vidange.

6.10.3 Traitement physico-chimique

Pour cette étude, un dosage continu d’alun est considéré (scénarios 1, 2, 4, 5, 7 et 8 du Ta-
bleau 6.1). L’effet de l’injection d’alun est exprimé par l’utilisation d’une DVCP adaptée pour
lesquelles les fractions de MeS à vitesse de chute élevée sont plus importantes. Ceci permet
une augmentation du rendement à la décantation primaire dans les proportions rencontrées
lors d’études antérieures (Tik et Vanrolleghem, 2012).
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6.10.4 Capacité du traitement secondaire

En temps de pluie, les contraintes exercées sur les décanteurs primaires augmentent ce qui
engendre une augmentation des MeS en sortie, à l’origine d’un colmatage des biofiltres plus
important. Il est alors nécessaire d’accroître la fréquence des lavages des biofiltres. La capa-
cité hydraulique de la biofiltration est donc amoindrie ce qui engendre des déversements
en amont des biofiltres. Pour simplifier, le débit admissible à la biofiltration est fixé à 60 000
m³/d, ce qui correspondrait à 75% du débit de conception. Cette règle est inspirée d’obser-
vations pratiques. Lorsque de l’alun est ajouté, la charge de MeS en sortie des décanteurs
primaires est diminuée, ce qui permet d’envisager l’augmentation du débit admissible à la
biofiltration. Il est donc augmenté à 70 000 m³/d pour les scénarios 2, 5 et 8 (Tableau 6.1).

TABLEAU 6.1 – Description des scénarios.

6.11 Résultats et discussion

L’évaluation de l’impact de chaque scénario est effectuée en calculant la charge de MeS dé-
versée au milieu récepteur par les chambres de dérivation a, b et c (Figure 6.1) sur une pé-
riode de 24h qui prend en compte le temps de pluie et son effet sur la StaRRE (Figure 6.4).
Les résultats sont rassemblés au Tableau 6.2.

6.11.1 Impact global sur le milieu naturel

Les réductions successives des débits de vidange des bassins de rétention en vue de ne pas
déverser en amont des dessableurs (scénario 3 du Tableau 6.2) et en amont des décanteurs
primaires (scénario 6 du Tableau 6.2) permettent de diminuer la charge totale de MeS déver-
sée au milieu naturel respectivement de 26% et 43% par rapport au scénario de référence,
noté 0 dans le Tableau 6.2.
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TABLEAU 6.2 – Volumes d’eau et charges de MeS déversés aux chambres de dérivation a, b
et c (Figure 6.1) pour chacun des scénarios.

6.11.2 Temps de vidange

La vidange mesurée lors de la campagne d’échantillonnage, utilisée pour le scénario de ré-
férence, est d’une durée de 4h20 (scénarios 0, 1 et 2 du Tableau 6.2). Pour obtenir une sé-
quence de vidange des bassins de rétention qui permette de ne pas déverser en amont des
dessableurs, il a été nécessaire d’augmenter la durée de vidange de 2h50, soit un temps de
vidange 65% plus long (scénarios 3, 4 et 5 du Tableau 6.2). Pour qu’aucun débordement ne
soit observé en amont des décanteurs primaires, il a été nécessaire d’augmenter la durée de
vidange d’environ 110%, soit une durée de 9h10 pour vidanger les trois bassins de rétention
au complet (scénarios 6, 7 et 8 du Tableau 6.2). L’augmentation de la durée d’indisponibilité
d’une partie des bassins de rétention est raisonnable pour ce cas d’étude, si on considère la
relative bonne fiabilité des prévisions météorologiques pour un horizon allant de 12 à 24h.
La Figure 6.5 (b et c) montre l’impact sur la StaRRE de l’augmentation du temps de vidange,
par rapport au scénario de référence (a).

6.11.3 Traitement physico-chimique

Lorsque les prévisions météorologiques sont défavorables à l’établissement de séquences
de vidange prolongée des bassins de rétention, l’amélioration de la décantation primaire
par ajout d’alun peut être envisagée pour permettre d’augmenter le débit traité. En effet, la
comparaison des scénarios 0 avec 1, 3 avec 4 et 6 avec 7, montre une diminution de charge si-
gnificative à la chambre de dérivation c, tandis que le volume déversé est identique, révélant
ainsi l’amélioration de la décantation primaire. De plus, la diminution de charge la plus im-
portante est observée pour la classe de particule à vitesse de chute la plus élevée, classe que
l’on peut de prime abord associée aux plus grosses particules, qui auront tendance à jouer un
rôle important pour le colmatage des biofiltres. Cette classe étant plus efficacement éliminée,
il est probable que le traitement secondaire par biofiltration soit également amélioré. Ceci est
représenté par l’augmentation du débit admissible à la biofiltration de 60 000 m³/d à 70 000
m³/d (scénarios 2, 5 et 8 du Tableau 6.2). L’impact sur le milieu récepteur est ainsi amoindri,
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correspondant à une diminution de la charge totale déversée au milieu récepteur allant de
11% à 51%.

FIGURE 6.5 – Débits et MeS arrivant à la StaRRE : (a) pour les scénarios 0, 1 et 2 ; (b) pour les
scénarios 3, 4 et 5 ; (c) pour les scénarios 6, 7 et 8.

6.11.4 Perspectives

Le modèle intégré présenté dans ce texte permet de prédire l’évolution des concentrations
en MeS tout au long du système grâce à l’utilisation de l’approche en DVCP. Une gestion
prédictive prenant en compte simultanément la qualité des effluents et la probabilité d’un
prochain évènement pluvieux afin de réduire la charge globale de polluants déversée au
milieu naturel est envisageable. L’établissement de scénarios simulant plusieurs séquences
de pluies est prévu pour une évaluation comparative des impacts, d’un côté d’une gestion
prévoyant des vidanges de réservoirs de rétention trop rapide créant un débordement en
amont des dessableurs, et de l’autre d’un mode de gestion prévoyant des vidanges trop
longues, pour lequel la survenue d’une pluie pourrait causer des déversements en réseau.

L’amélioration de la décantation primaire par ajout de produits chimiques, simulée ici à
dosage constant, pourrait être intégrée à la gestion globale du système, par l’intermédiaire
d’un contrôleur dynamique, ce qui permettrait d’optimiser le procédé d’un point de vue
bénéfices/coûts (Tik et al., 2013).
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6.12 Conclusions

Cette étude, effectuée en modélisation sur un cas virtuel mais réaliste, permet d’appréhen-
der l’intérêt d’une gestion des vidanges des bassins de rétention prenant en compte les pré-
visions météorologiques pour l’optimisation simultanée des temps de vidange et des vo-
lumes d’eau bénéficiant d’un traitement complet. Les résultats de l’étude de cas présentés
ici montrent que l’augmentation du temps d’indisponibilité des bassins de rétention est rai-
sonnable, tandis que le bénéfice pour l’environnement, en termes de réduction de charges
de polluants déversées, est substantiel.

Le traitement physico-chimique par ajout d’alun s’avère une aide efficace pour faire face
aux contraintes importantes auxquelles sont soumis les décanteurs primaires en cas d’évè-
nements pluvieux. La possibilité d’augmenter le débit admissible aux décanteurs primaires
en gardant un rendement acceptable est envisagée.
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Chapitre 7

Water quality-based control evaluation
by means of an integrated urban
wastewater model

Auteurs : Sovanna Tik, Thibaud Maruéjouls, Paul Lessard et Peter Vanrolleghem. Publié dans
Proceedings of the 10th International Conference on Urban Drainage Modelling (UDM2015).

7.1 Préambule

Ce chapitre présente les résultats préliminaires qui ont fait l’objet d’une présentation orale à
la conférence UDM2015.

La version du modèle utilisée dans ce chapitre est composée de quatre BV dont trois équipés
de BR. Le modèle de BV proposé par Solvi (2006) a été utilisé avec une masse de particules
constante pouvant être lessivée à chaque évènement pluvieux. La StaRRE est représentée par
ses dessableurs et ses décanteurs primaires. La biofiltration n’avait pas encoré été modélisée,
ce qui empêchait de quantifier la masse totale de MeS rejeté par la StaRRE.

Les stratégies de contrôle présentées dans ce chapitre ont été simulées sur plusieurs évè-
nements pluvieux. Seuls les résultats d’un évènement de "moyenne" intensité, nécessitant
l’utilisation des BR mais ne provoquant pas de déversements du RE unitaire vers le milieu
naturel, ont été publié dans les Proceedings de la conférence. Cependant, il est intéressant
de noter que pour un évènement pluvieux de plus grande intensité, provoquant un déver-
sement au milieu naturel, la stratégie de contrôle basée sur la mesure de la qualité de l’eau
entraîne le rejet d’un plus grand volume d’eau non traité, mais les BR retiennent une masse
de MeS plus élevée qu’avec la stratégie de contrôle utilisant uniquement des mesures de
débits.
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Les principaux points à retenir sont :

• Une stratégie de contrôle du remplissage des BR utilisant une mesure de concentration
de MeS est proposée.

• La vidange des BR est effectuée à débit réduit et de manière à différer l’arrivée des pics
de concentration de MeS dus au nettoyage des BR.

• Le contrôleur présenté au Chapitre 5 est utilisé pour l’injection d’alun.
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7.2 Résumé

Dans cette contribution, un modèle intégré du SIAU, incluant le réseau d’égouts et la StaRRE
(dessableurs et décanteur primaires physico-chimiques), est utilisé pour évaluer des straté-
gies de contrôle utilisant des paramètres de qualité de l’eau. Lors d’un évènement pluvieux,
lorsque le débit dépasse 1,5 fois le débit maximal de temps sec et que la concentration de
MeS dépasse un seuil de 50 mg/L, ce qui correspond au premier flot d’orage, le débit en-
voyé à la StaRRE est réduit. La capture du premier flot d’orage nécessite une plus grande
utilisation du volume de rétention que lorsque le remplissage est uniquement contrôlé par
des consignes hydrauliques. Les vidanges des BR sont effectuées à débit réduit pour ne pas
dépasser la capacité hydraulique du traitement primaire. Les simulations montrent que pour
une pluie de 20 mm sur une période 12 h, l’utilisation de la capacité de rétention en réseau
passe de 42% à 58% en moyenne. Cependant, cela permet une réduction du déversement
d’eau usée sans traitement primaire de 35% et une réduction de la masse de MeS rejetées de
40%. Par contre, la vidange prolongée induit une augmentation de 35% de la consommation
d’alun.

Mots-clefs : contrôle en temps réel (CTR) ; distribution de la vitesse de chute des particules
(DVCP) ; gestion du temps de pluie ; système intégré d’assainissement urbain (SIAU) ; traite-
ment primaire physico-chimique.

7.3 Abstract

In this contribution, an integrated model including the sewer and the WRRF (grit chamber
and CEPT) is used to evaluate the impact of water quality-based control. During wet weather
conditions, when the flow rate exceeds 1.5 times the maximum dry weather flow rate and
the TSS concentration exceeds 50 mg/L, corresponding to first flush conditions, the flow
rate sent to the WRRF is reduced. A more important use of the sewer storage capacity is
needed in order to capture the first flush, compared to the water quantity-based control of
the retention time (RT) filling. RT emptying is performed at reduced flow rate to comply
with the primary treatment’s hydraulic capacity. Simulations of a 20 mm rain event over
12 h show that the average storage capacity used in the RT increased from 42% to 58%, while
the volume of water discharged without primary treatment is reduced by 32% and the TSS
load discharged by 40%. However, alum consumption increased by 35% due to the longer
emptying process.

Keywords : chemically enhanced primary treatment (CETP) ; integrated urban wastewa-
ter system (IUWS) ; particle settling velocity distribution (PSVD) ; real-time control (RTC) ;
stormwater management.
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7.4 Introduction

Combined sewer overflows (CSO) are a major source of urban river pollution, causing eco-
logical degradation (eutrophication, discharge of toxic compounds, reduction of dissolved
oxygen, etc.) as well as endangering surrounding population safety by pathogen exposure.
To reduce CSO, a widespread solution is to add storage volume to the sewer networks by
building combined sewer retention tanks (RT).

In the late 90’s, in an effort to regain recreational use of the St-Charles River, Québec City in-
vested in more than 100,000 m³ of RT, equipped with water quantity-based real-time control
(Fradet et al., 2011). From about fifty CSO events per summer season (from May 15th to Sep-
tember 15th), the RT made that the number of CSO could be reduced to comply with the
regulations, which allow a maximum of four CSO events in the St-Charles River and a maxi-
mum of two in the St-Lawrence River, near the municipal beach. This significant reduction
of CSO is already a great achievement. However, in view of improving wet weather mana-
gement to alleviate their environmental impact, not only the number of CSO is important :
the total loads of pollutants discharged should be the main concern. Also, although CSO
reduction in sewers is an undeniable local environmental benefit, the impact of this addi-
tional load on the wastewater resource recovery facility (WRRF), which often discharges in
the same receiving water, should not be neglected when quantifying the overall effect on
the environment (Lindholm, 1985). This contribution focuses on the particulate pollution,
using an integrated urban wastewater model able to predict the total suspended solids (TSS)
concentration along the system using particle settling velocity distribution (PSVD). Different
wet weather control strategies are evaluated in terms of their overall environmental impact.

7.5 Materials and methods

7.5.1 Model description

The integrated urban wastewater model used in this study has been described by Marué-
jouls et al. (2015). Some minor modifications to the grit chamber and the primary settler
model were made to model the chemically enhanced primary treatment (CEPT). The model
is based on Québec City’s East network and was implemented in the WEST® modelling and
simulation platform (mikebydhi.com). The model is able to predict TSS concentrations along
the system using a PSVD approach, which discretizes the TSS in five particle classes, each
class characterized by its settling velocity (Bachis et al., 2015).

Catchment and combined sewers

The sewer network has been simplified to four catchments connected to a main interceptor
leading to a WRRF. Combined sewage is generated using only household and runoff charac-
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teristics and rainfall data ; spatial heterogeneity of the rain was taken into account by using
different rain gauges. Three of the four catchments are equipped with a RT and the model
used describes settling and resuspension of particulate pollutants (Maruéjouls et al., 2014).
The combined sewer is modelled by a series of linear reservoirs, calibrated using the Kalinin-
Miljukov method (Solvi, 2006). No pollutant transformations were considered in the sewer
system.

Wastewater resource recovery facility

The WRRF consists of a grit chamber, a primary clarifier and three bypasses (Figure 7.1). Se-
dimentation is again modelled by the PSVD approach (Bachis et al., 2015). In the grit chamber
an upward flux has been added to account for aeration. The hydraulic behaviour of these set-
tling units has been explored by several tracer tests, showing that they can be modelled by
discretizing the water column in respectively four and eleven layers (Tik et al., 2013). An
appropriate hydraulics model is important to adequately represent the delay between alum
addition and its actual effect on TSS removal. The possibility to perform chemically enhan-
ced primary treatment (CEPT) is modelled by making the settling velocities depend on the
alum concentration in the unit. To optimize chemical dosage, a water quality based control-
ler using the primary clarifier outlet turbidity signal is used (Tik et al., 2014b). Québec City’s
WRRF performs secondary treatment by biofiltration (not modelled at this stage). It should
be noted that a major difficulty of biofilter management is the occurrence of clogging due to
increased incoming TSS loads. Research to evaluate the evolution of the biofiltration capacity
and its clogging rate during a rain event is ongoing.

FIGURE 7.1 – Schematic of the modelled integrated urban wastewater system. Four catch-
ments, three equipped with a retention tank (RT), a WRRF (grit chamber, primary clarifier
(PC), biofiltration and three possible bypasses) and the receiving water.
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7.6 Control strategies

7.6.1 Control variables

Wet weather management is generally based on water quantity variables (flow rate, water le-
vel). With the development of reliable water quality sensors, new information becomes more
and more available. In this study, TSS concentration data are used to manipulate controlled
variables during different phases of a rain event.

Retention tank filling

At the beginning of a rain event, the WRRF is subject to an abrupt increase of flow, which
could go with an increase in TSS concentration, i.e. a first flush. By controlling the filling of
the RT on the basis of on-line water quality data at its inlet, the first flush can be captured.
In this study, the tested water quality based control strategy uses the RT inlet TSS concentra-
tion to manipulate a valve that diverts water to the RT. During a rain event, when the TSS
concentration is higher than a TSS threshold concentration, the flow to the WRRF is reduced
to fill the RT with the first flush flow. When the TSS concentration decreases due to dilu-
tion, a higher flow rate can be sent to the WRRF, of course limited by the sewer’s maximum
hydraulic capacity.

Retention tank emptying

A previous study (cf. Chapter 6), using a similar integrated model, showed that water quantity-
based control of the RT’s emptying rate can reduce discharges of untreated (or partially trea-
ted) wastewater to the environment, in terms of volume of water, and to a larger extent and
more importantly, in terms of load of TSS discharged to the receiving water. In this contribu-
tion, RT emptying is performed sequentially ; after a rain event, when the flow rate is back
to dry weather flow, the RT emptying process starts by RT3, then RT2 and finally RT1. The
emptying flow rates are set so that the flow rate at the inlet of the WRRF does not exceed a
maximum flow rate value, set by the controller.

Chemically enhanced primary treatment

Inside the WRRF, application of CEPT during wet weather conditions helps to ensure proper
operation of the biofiltration process, particularly subject to clogging. Alum addition could
be performed either at constant alum concentration in the influent or could be controlled
based on the primary clarifier outlet TSS concentration (Tik et al., 2013).
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7.7 Results and discussion

Water quality-based control allows distributing the incoming pollution load over time by
capturing a higher proportion of the first flush and sending it to treatment when the hydrau-
lic loading has decreased. Figure 7.2 shows (a) the flow rate and (b) TSS load reduction at
the inlet of the WRRF thanks to the water quality-based control for a medium intensity rain
event (about 20 mm of rain over 12 h). For this event, the results for the RT of catchment 3
(Figure 7.1) are :

• With quantity-based control only, meaning that the RT is filled when the hydraulic
capacity of the sewer is reached, the RT stored 930 m³ of water corresponding to 41 kg
of TSS.

• When quality-based control is added (RT filling starts when the TSS concentration is
higher than 50 mg/L and the flow rate is higher than 1.5 times the peak dry weather
flow rate), the RT stored 16,630 m³ of water corresponding to 3,200 kg of TSS.

With the last control setup the RT retained 77 times more TSS and only 17 times more water
than without quality control, and this retained pollution could be returned afterwards to
the WRRF at a controlled emptying rate, alleviating the hydraulic stress on the WRRF and
permitting full biological treatment. Of course, to reduce the risk of undesired overflow due
to a longer use of the storage capacity of the sewer, a weather forecast component is advised.
Control strategies will then move into different modes depending on the probability of a
subsequent rain event.

For this rain event, by adding the water quality control variable, the mean storage capacity
used in the RT increased from 42% to 58%, taking about 35.5 h to recover full storage capacity
instead of about 32h with only water quantity-based control. However, this permits to reduce
the volume of water discharged without primary treatment by about 32% and to reduce
the load of TSS discharged to the environment by 40%. The longer emptying process and
higher TSS concentration returned to the WRRF caused the use of an additional 35% of alum
compared to the constant alum dosage.

The minor accumulation of TSS in the RT, observed on the field, is also described by the
model. Operationnaly, a manual cleaning of the pump chamber to remove the accumulated
sludge has to be performed annually. The water quality-based control strategy seems to in-
crease somehow the phenomenon, an impact on operational work and cost will thus have to
be estimated.
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FIGURE 7.2 – (a) Flow rate and (b) TSS load at the WRRF inlet with only water quantity-
based control (dash line) and with water quantity- and quality-based control of RT filling
(solid line). QmaxPC = 15,000 m³/h and Qmaxbio = 13,000 m³/h are the maximum flow
rates respectively to the primary clarifier and the maximum flow rate to the biofiltration. On
top, the rainfall intensity.
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7.8 Conclusion

An integrated urban wastewater system model has been presented and used to develop a
control strategy for optimal management under wet weather conditions. In several studies,
water quantity-based control was shown to be worth the investment. However, with the de-
velopment of reliable water quality sensors, water quality-based control is the next step that
is being explored. As the simulations show, a better use of the infrastructures can be achie-
ved, delaying the need to build additional facilities to meet the environmental requirements.
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Chapitre 8

Vers des stratégies de contrôle tolérant
aux fautes

8.1 Motivation

Les chapitres 5, 6 et 7 illustrent les bénéfices potentiels de la mise en œuvre de stratégies de
contrôle utilisant des mesures de la qualité des eaux pour la gestion du SIAU. Ainsi, l’utili-
sation des mesures en ligne de concentration de MeS pour contrôler le remplissage des BR
permet de capturer une plus grande partie du premier flot d’orage pour soulager la StaRRE,
dont les performances sont souvent amoindries par l’arrivée d’une grande quantité d’eau et
de polluants lors des temps de pluie. Dans le même objectif, par le contrôle des vidanges
des BR, il est possible de répartir les pointes de pollution particulaire envoyée à la StaRRE.
D’autre part, au sein de la StaRRE, l’injection d’alun à la décantation primaire permet d’aug-
menter la capacité de traitement, tandis que l’utilisation d’un contrôleur permet une réduc-
tion conséquente de la quantité d’alun ajoutée sans nuire à la qualité de traitement. Toutes
ces actions visent à réduire les charges de polluants émises globalement par le SIAU.

Ces études ont été faites en utilisant des modèles déterministes. Les contrôleurs supposaient
ainsi une connaissance parfaite de la qualité de l’eau. Or, en pratique, les mesures de qualité
des eaux, notamment de turbidité, présentent toujours des incertitudes (Bertrand-Krajewski
et al., 2011; Alferes et al., 2013a). Lorsque l’erreur entre la mesure et la vraie valeur de la
variable mesurée dépasse les incertitudes acceptables, on parle alors de faute. Malgré les
efforts déployés, tant en nombre de personnes impliquées dans les campagnes de mesure
qu’en temps de maintenance, de vérification et de calibration des capteurs, la survenue de
fautes n’a pu être évitée. Les séries de données utilisées dans la présente étude témoignent
de ces problèmes.

Dans des conditions opérationnelles, il n’est probablement pas envisageable de prévoir une
maintenance hebdomadaire pour chaque capteur, d’autant plus s’ils sont répartis sur un ter-
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ritoire étendu. Il est donc probable que, de temps à autres, les capteurs envoient des signaux
fautifs. Ainsi, ce chapitre est dédié à l’évaluation des impacts des défaillances de capteurs
mesurant la qualité des eaux sur les performances des contrôleurs qui les utilisent et d’éva-
luer la possibilité de réduire les pertes de performance dues à ces fautes. Les erreurs sur les
capteurs de débit ne sont pas considérées dans cette étude.

8.2 Description et limitations du cas d’étude

Dans cette partie, le modèle présenté au Chapitre 4 Section 4.8, dont la configuration est
rappelée à la Figure 8.1, a été utilisé. À la différence des versions du modèle intégré utilisées
aux Chapitres 6 et 7, l’ajout d’un modèle simulant la perte de capacité de la biofiltration
permet ici d’évaluer l’ensemble des rejets de MeS du SIAU. Le Tableau 8.1 présente les débits
moyens et maximaux en temps secs, au niveau de chaque BV et à l’entrée de la StaRRE.

FIGURE 8.1 – Configuration du modèle intégré.

TABLEAU 8.1 – Débits moyens et maximaux de temps sec de chaque BV et à l’entrée de la
StaRRE.
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8.3 Description des stratégies de contrôle

8.3.1 Objectifs et critères d’évaluation

Les objectifs de la mise en place des stratégies de CTR pour ce cas d’étude sont, par ordre de
priorité décroissante :

1. limiter les déversements d’eaux usées des RE unitaires en temps de pluie ;
2. limiter la charge totale de MeS rejetées au milieu naturel ; et
3. optimiser le dosage d’alun (réduction des coûts de traitement).

Dans cette étude, des stratégies de contrôle pour le remplissage et la vidange des BR, ainsi
que pour la gestion de la décantation primaire physico-chimique sont proposées et évaluées
selon les critères suivants :

— Volumes d’eau non ou partiellement traitée rejetés dans le milieu récepteur (m³)
— Masses de MeS rejetées au milieu récepteur (kg)
— Temps de biofiltration perdu, défini par le nombre de biofiltres inactifs multiplié par

leur temps d’inactivité (hb f )
— Pourcentage du volume de remplissage maximal des BR (%)
— Temps d’utilisation des BR (h)
— Masses de MeS captées par les BR (kg)
— Quantité d’alun utilisé à la décantation primaire (kg)

Les volumes d’eau et les charges de MeS rejetés au milieu récepteur devront être minimisés
pour répondre aux objectifs. Le temps de biofiltration perdu représente la perte de capa-
cité de la biofiltration et devra être minimisé. Le pourcentage du volume de remplissage
des BR et leur temps d’utilisation représentent le risque qu’un évènement de pluie subsé-
quent vienne provoquer un débordement du RE unitaire et devront donc être minimisés.
Les charges de MeS captées par les BR représentent l’atténuation de l’impact du temps de
pluie sur la StaRRE et devront donc être maximisées. La quantité d’alun utilisé représente
un coût opérationnel et devra donc être minimisée.

8.3.2 Modes de gestion

Dans le but d’évaluer le potentiel, et les risques, de l’utilisation de données de qualité des
eaux pour des stratégies de contrôle du SIAU, deux modes de gestions sont comparés :

— Contrôle quantité : les stratégies de contrôle reposent uniquement sur des mesures de
débits. Ceci sera le scénario de référence.

— Contrôle qualité : les stratégies de contrôle utilisent des mesures de débits et de qualité
des eaux.

Pour le mode de gestion Contrôle qualité, des fautes courantes observées sur les capteurs de
qualité des eaux, telles que décrites à la Section 8.6, ont été simulées.
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Pour les deux modes de gestion, un contrôleur de supervision calcule les capacités hydrau-
liques pour les BV disposant d’un volume de rétention, pour le contrôle du remplissage et de
la vidange de leur BR. L’objectif du contrôleur de supervision est de limiter le débit arrivant
à la StaRRE (Figure 8.2). Ainsi, il mesure le débit arrivant du BV4, non contrôlé, et calcule
une capacité hydraulique restante qui sera répartie aux BV1, BV2 et BV3, qui en reçoivent
respectivement 20%, 30% et 50%. Ces proportions correspondent à celles de leur débit de
temps sec (cf. Tableau 8.1). En mode contrôle quantité, les capacités hydrauliques attribuées à
chaque BV contrôlé correspondent au seuil hydraulique à partir duquel leur BR est utilisé.

Pour cette étude, le débit maximal à l’entrée de la StaRRE est fixé à 360 000 m3/j, ce qui
correspond normalement à un traitement secondaire complet. Le BV4 ne dispose pas de
volume de rétention et un seuil de déversement fixé à 200 000 m3/j est considéré.

FIGURE 8.2 – Schéma du contrôle de supervision de la répartition des capacités hydrauliques
aux BV contrôlés.

8.3.3 Choix des évènements pluvieux illustrant cette étude

Le mode de gestion contrôle qualité repose sur le principe d’une plus grande utilisation des
volumes de stockage en réseau pour atténuer l’effet du temps de pluie sur la StaRRE. Pour
répondre à l’objectif 1 des stratégies de CTR, ce mode de gestion n’est donc pas conseillé lors
d’évènements de pluie pouvant engendrer des déversements au milieu naturel.

Ainsi, pour cette étude, des données d’évènements de pluie réels, ayant nécessité l’utilisation
des BR, mais n’ayant pas engendré de débordements vers le milieu récepteur, ont été utili-
sées. Les caractéristiques des deux évènements de pluie sélectionnés sont présentées dans
le Tableau 8.2 et les débits et concentrations de MeS qu’ils engendrent sont présentés à la
Figure 8.3. La Pluie 3 présente une intensité plus faible et se déroule sur une plus courte pé-
riode que la Pluie 8. D’autre part, la pointe de concentration de MeS du premier flot d’orage
de la Pluie 3 arrive avant la pointe de débit (Figure 8.3a), tandis qu’ils sont concomitants
pour la Pluie 8 (Figure 8.3b).
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TABLEAU 8.2 – Caractéristiques des pluies simulées.

(a) Pluie 3 (b) Pluie 8

FIGURE 8.3 – Concentrations de MeS et débits engendrés par les pluies sélectionnées au BV3

Les pourcentages de remplissage maximaux de BR pour le mode de gestion contrôle quantité

sont présentés au Tableau 8.3.

TABLEAU 8.3 – Pourcentage de remplissage maximal des BR.

Les périodes d’évaluation pour chaque évènement pluvieux commencent 2 h avant le début
de la pluie et s’étendent à environ 2 h après la fin des vidanges de l’ensemble des BR, pour
tous les scénarios. Les périodes d’évaluation durent 12 h pour la Pluie 3 et 15 h la Pluie 8.
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8.3.4 Description des scénarios simulés

Pour établir les conditions initiales, notamment les masses de particules initialement pré-
sentes dans les BR et leur PP, l’évènement de Pluie 3 a été simulé en contrôle quantité, suivi
de trois jours de temps sec. Ces conditions initiales ont été utilisées pour tous les scénarios
présentés par la suite.

Les Sections 8.4.1, 8.4.2 et 8.4.3 évaluent l’impact du mode de gestion contrôle qualité appliqué
respectivement, et uniquement, aux contrôleurs locaux gérant :

— le remplissage des BR
— la vidange des BR
— l’injection d’alun à la décantation primaire.

Pour chaque Section, les autres contrôleurs locaux sont en mode contrôle quantité.

Dans la Section 8.5, une comparaison des scénarios où l’ensemble des contrôleurs locaux est
en mode de gestion contrôle quantité ou en contrôle qualité est présentée.

8.4 Comparaison des modes de gestion sur les contrôleurs locaux

8.4.1 Remplissage des bassins de rétention

Dans le mode contrôle quantité, le débit seuil Qseuil , au-delà duquel un déversement vers le
BR a lieu, est fixé par le contrôleur de supervision à Qmax,BV .

Dans le mode contrôle qualité, ce débit seuil peut être abaissé lorsque des concentrations de
MeS élevées sont mesurées, dans le but de capturer les eaux les plus polluées. L’Équation 8.1
décrit la variation du débit seuil en fonction de la concentration de MeS. Au lieu d’utili-
ser une instruction "if-then-else", une fonction sigmoïdale raide a été choisie principalement
pour faciliter la solution numérique du modèle.

Qseuil = Qmax,BV − (Qmax,BV − Qmoy,TS) ∗
MeSn

MeSn + MeSn
seuil

(8.1)

où

— Qmax,BV est le débit maximum attribué par le contrôleur de supervision (m³/j)
— Qmoy,TS est le débit moyen de temps sec du BV (m³/j)
— MeS est la concentration de MeS mesurée dans le RE unitaire (mg/L)
— MeSseuil est la concentration de MeS de changement de seuil, fixée à 75 mg/L.
— n est le paramètre de raideur du changement, fixé à 10.

La comparaison des deux modes de gestion du remplissage, simulés sur la Pluie 8, est pré-
sentée à la Figure 8.4. On observe une variation du débit allant vers la StaRRE durant la pluie,
notamment pour capturer le premier flot d’orage, ainsi qu’à la fin de la deuxième pointe de
débit vers 8.15 j (en rouge sur la Figure 8.4b).
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(a) Contrôle quantité (b) Contrôle qualité

FIGURE 8.4 – Comparaison des modes de gestion (a) contrôle quantité et (b) contrôle qualité
lors du remplissage du BR3, simulation pour la pluie 8

Impact sur la StaRRE. Le mode contrôle qualité pour le remplissage des BR permet de rete-
nir une plus grande proportion des eaux les plus chargées en MeS dans les BR.

Avec injection d’alun. En répartissant les charges de MeS arrivant à la StaRRE dans le temps,
la stratégie contrôle qualité du remplissage des BR permet de réduire la consommation d’alun
tout en réduisant la quantité de MeS relâchées au milieu récepteur. Cet impact est particuliè-
rement important pour la Pluie 8 pendant laquelle la pointe de MeS du premier flot d’orage
coïncide avec la pointe de débit. Pour cette pluie, le contrôle qualité pour le remplissage des
BR permet d’éviter la dérivation d’eau partiellement traitée à l’amont de la biofiltration ce
qui réduit le rejet de MES de 48%, tout en réduisant de 7% la consommation d’alun, par
rapport à la stratégie contrôle quantité.

TABLEAU 8.4 – Impact des modes de gestion de remplissage des BR sur la StaRRE - MeS
rejetées lorsque le système d’injection d’alun est inactif.

Sans injection d’alun. Lorsque le système d’injection d’alun n’est pas disponible, l’intérêt
de retenir une plus grande partie des MeS du premier flot d’orage est encore plus important.
En effet, le colmatage des biofiltres dû à la charge de MeS provoque une dérivation à l’amont
de la biofiltration pour les deux pluies. Le contrôle qualité du remplissage des BR permet de
réduire la perte des heures de biofiltration de 10 hb f pour la Pluie 3 et de 3 hb f pour la Pluie 8.
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Ce qui a pour conséquence de réduire de 14% et 21%, respectivement pour les Pluies 3 et 8,
la quantité de MeS rejetées au milieu récepteur (Tableau 8.5).

TABLEAU 8.5 – Impact des modes de gestion de remplissage des BR sur la StaRRE - MeS
rejetées lorsque le système d’injection d’alun est inactif.

Impact sur les BR. Les Tableaux 8.6 et 8.7 présentent une comparaison des taux de rem-
plissage des BR selon les modes de gestion. On observe que le contrôle qualité permet de
récupérer une plus grande quantité de MeS dans les BR, mais utilise également un plus
grand volume de stockage. Pour la Pluie 8, le BR1 passe de 72% à 99% de remplissage, ce qui
augmente le risque de déversement vers le milieu récepteur.

TABLEAU 8.6 – Impact des modes de gestion appliqués au remplissage des BR sur le volume
des BR utilisé lors de la Pluie 3.

TABLEAU 8.7 – Impact des modes de gestion appliqués au remplissage des BR sur le volume
des BR utilisé lors de la Pluie 8.

8.4.2 Vidange des bassins de rétention

La phase de vidange des BR peut démarrer lorsqu’il n’y a plus de pluie enregistrée pendant
les 10 dernières minutes. Le débit de vidange est déterminé selon le mode de gestion utilisé.

Dans le mode contrôle quantité, le débit attribué au BV est fixé par le contrôleur de supervision
à Qseuil,BV et le débit de vidange utilisé est le débit de vidange maximal Qvidange,max, calculé
par l’Équation 8.2.

Qvidange,max = Qseuil,BV − QBV (8.2)

160



Dans le mode contrôle qualité, le même principe que pour le remplissage est utilisé (cf. Sec-
tion 8.4.1) : le débit de vidange peut être abaissé jusqu’à un débit de vidange Qvidange,reduit en
fonction de la concentration de MeS mesurées dans le PP selon l’Équation 8.3. Ceci permet
de répartir la charge de MeS retournée à la StaRRE sur une plus longue période.

Qvidange,qualit = Qvidange,max − (Qvidange,max − Qvidange,reduit) ∗
MeSn

MeSn + MeSn
seuil

(8.3)

où

— Qvidange,max est le débit de vidange en mode contrôle quantité (m³/j)
— MeS est la concentration de MeS mesurée dans le PP (mg/L)
— MeSseuil est la concentration de MeS de changement de seuil, fixée à 200 mg/L d’après

les observations expérimentales (cf. Figure 8.5)
— n est le paramètre de raideur du changement, fixé à 10
— Qvidange,reduit est le débit de vidange lorsque la concentration en MeS dans le puits de

pompage est élevée (m³/j)

Deux facteurs doivent être pris en compte pour le choix du débit de vidange réduit, la durée
estimée de la vidange et le flux de MeS vidangées. Pour cette étude, le débit de vidange
réduit a été fixé à la moitié du débit maximal de vidange, utilisé en mode contrôle quantité.

Cette stratégie de vidange repose sur les résultats de Maruéjouls et al. (2012), qui ont dé-
terminé expérimentalement une variation de la concentration de MeS dans le PP lors de la
vidange du BR. En début de vidange, l’eau relâchée contient une concentration de MeS éle-
vée, qui était restée dans le PP lors de la dernière pluie. Puis, le milieu de la vidange est
essentiellement composé d’une eau peu concentrée en MeS. Enfin, en fin de vidange, les
MeS décantées dans le BR sont remises en suspension ce qui produit à nouveau une eau
plus chargée en MeS (Figure 8.5)

FIGURE 8.5 – Évolution de la concentration de MeS dans le PP, simulée par le modèle de BR
(en bleu). En orange, volume d’eau retenu dans le BR
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La comparaison des deux modes de gestion de la vidange des BR, simulés sur la Pluie 8, est
présentée à la Figure 8.6. Sur la Figure 8.6b, on observe une augmentation plus lente du débit
de vidange vers 8,2 j et une réduction du débit de vidange vers la période 8,35 j par rapport
à la Figure 8.6a.

(a) Contrôle quantité (b) Contrôle qualité

FIGURE 8.6 – Comparaison des modes de gestion (a) contrôle quantité et (b) contrôle qualité
lors de la vidange du BR3, simulation pour la Pluie 8

Impact sur la StaRRE. Le mode de gestion contrôle qualité appliqué à la vidange des BR
permet de répartir sur une plus longue période les débits d’eau et de charges de MeS retour-
nés à la StaRRE. Sur la Figure 8.7b, on observe que le débit à l’entrée de la StaRRE est plus
faible que sur la Figure 8.7a autour de 8.4 j.

(a) Contrôle quantité (b) Contrôle qualité

FIGURE 8.7 – Débits et concentration de MeS à l’entrée de la StaRRE lors des modes de
gestion (a) contrôle quantité et (b) contrôle qualité appliqués aux vidanges des BR, simulation
pour la Pluie 8. En pointillé rouge, la limite de débit admissible à la StaRRE.
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Avec injection d’alun. En étalant la charge de MeS provenant des BR dans le temps, le
contrôle qualité de la vidange des BR peut réduire l’utilisation d’alun à la décantation pri-
maire. Cependant, pour les évènements pluvieux choisis, l’impact de cette stratégie est mi-
nime en terme de diminution de la quantité d’alun utilisé et de rejet de MeS (Tableau 8.8).

TABLEAU 8.8 – Impact des modes de gestion de la vidange des BR sur la StaRRE - MeS
rejetées et consommation d’alun lorsque le contrôleur d’injection d’alun est en mode contrôle
quantité.

Sans injection d’alun. Lorsque le système d’injection d’alun n’est pas disponible, le mode
de gestion contrôle qualité de la vidange des BR peut éventuellement aider à une récupération
plus rapide de la capacité de traitement de la biofiltration. Cependant, dans les scénarios étu-
diés, cet effet est négligeable. La diminution de la charge de MeS rejetées au milieu récepteur
est également très faible (Tableau 8.9).

TABLEAU 8.9 – Impact des modes de gestion de la vidange sur la StaRRE - MeS rejetées
lorsque le système d’injection d’alun est inactif.

Impact sur les BR. L’augmentation de la durée de la vidange des BR est inférieure à 20 min
pour tous les BR. L’impact sur le risque de déversement au milieu naturel peut donc être
considéré comme négligeable, car la plus grande partie du volume de rétention est déjà ré-
cupérée lorsque le débit de vidange est réduit à cause de l’augmentation de la concentration
de MeS dans le PP.

Cependant, une quantité de MeS plus importante est retenue dans les BR à la fin de la vi-
dange (Tableau 8.10) et aura donc un impact sur le prochain évènement pluvieux. L’augmen-
tation en pourcentage (de 8% à 235%) peut paraître élevée, mais reste faible en comparaison
aux charges de MeS mises en jeu lors des évènements pluvieux (Tableau 8.11). Des masses de
MeS initialement présentes dans les BR sont également à prendre en compte (Tableau 8.12).
Au final, la différence d’accumulation de MeS entre les deux modes de gestion représente
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3% et 2% des masses de MeS de la période d’évaluation, respectivement pour la Pluie 8 et la
Pluie 3.

D’autre part, il est important de préciser que ce phénomène n’avait pas été quantifié lors de
l’élaboration du modèle de BR (Maruéjouls et al., 2012), son ampleur reste donc à valider.

TABLEAU 8.10 – MeS retenues dans les BR à la fin de la vidange (kg).

TABLEAU 8.11 – Masses de MeS engendrées par les BV pendant la période d’évaluation (kg).

TABLEAU 8.12 – Masses de MeS initialement présentes dans les BR (kg).

8.4.3 Injection d’alun à la décantation primaire

Le système d’injection d’alun est activé lors des évènements pluvieux, jusqu’à la fin des
vidanges des BR. Le critère de début d’un évènement pluvieux est défini sur le débit à
Qa f f luent,StaRRE > 252 000 m3/j, soit 2 000 m3/j au-dessus du débit maximal de temps sec.

Dans le mode contrôle quantité, l’alun est ajouté à une concentration constante de 45 mg/L,
ce qui implique un ajout de la solution d’alun proportionnel au débit d’entrée.

Dans le mode contrôle qualité, la quantité d’alun ajoutée est modulée en fonction de la tur-
bidité de l’effluent des décanteurs primaires. Pour cela, un contrôleur à rétroaction de type
PI avec une composante anti-saturation est utilisé (cf. Chapitre 5, Section 5.6.3). Le point
de consigne sur la concentration de MeS à l’effluent des décanteurs primaires est fixé à
40 mg/L. Cette valeur correspond aux observations des gestionnaires de la StaRRE pour
un bon fonctionnement des biofiltres (communication personnelle de Denis Dufour, respon-
sable des StaRRE de la Ville de Québec).
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Le Tableau 8.13 présente une comparaison des modes de gestion de l’injection d’alun pour
les deux évènements pluvieux. La remplissage et la vidange des BR étaient en mode contrôle

quantité. Pour la Pluie 8, le mode contrôle qualité appliqué à l’injection d’alun permet d’éviter
le colmatage des biofiltres et ainsi de réduire de 39% la masse de MeS rejetées au milieu
récepteur, tout en réduisant la quantité d’alun utilisé de 8%. Pour la Pluie 3, la réduction de
masse de MeS rejetées est de 3%, mais a nécessité une augmentation de la consommation
d’alun de 10%.

La Pluie 8 est de plus forte intensité que la Pluie 3 et la vidange des BR s’étend sur une
période plus longue. Il s’avère qu’en mode contrôle qualité, le contrôleur a permis de réduire
l’utilisation d’alun sur cette période à plus faible charge de MeS. Pour la Pluie 3, le contrôle
qualité a permis de réduire la charge de MeS rejetées au milieu récepteur, au prix d’une plus
grande quantité d’alun utilisé (augmentation de 10%).

TABLEAU 8.13 – Quantité d’alun utilisé selon les modes de gestions.

On notera que l’augmentation de la consigne de turbidité du contrôleur d’alun permettrait
de réduire la quantité d’alun utilisé. Ainsi, un essai a été effectué pour la simulation de la
Pluie 3 en mode de gestion contrôle qualité pour le remplissage et la vidange des BR, de
même que pour l’injection d’alun. L’augmentation de la consigne de concentration de MeS à
l’effluent de la décantation primaire de 40 à 50 mg/L, a permis de réduire l’utilisation d’alun
de 29% (4679 kg au lieu de 6618 kg), pour une légère augmentation de la charge de MeS
rejetées à l’effluent des biofiltres, passant de 685 kg à 879 kg, sans déclencher de dérivation
à l’amont de la biofiltration.
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8.5 Comparaison des modes de gestion sur le SIAU

Les modes de gestion contrôle quantité et contrôle qualité ont été appliqués à l’ensemble des
contrôleurs locaux du SIAU.

Impact sur la StaRRE. La Figure 8.8 compare les débits et concentration de MeS à l’entrée
de la StaRRE de ces deux modes de gestion pour la Pluie 8.

En répartissant sur une plus longue période l’arrivée des charges de MeS à la StaRRE, l’aug-
mentation de la quantité d’alun utilisé pour la Pluie 3 est de 8%, comparativement à 10%
(lorsque le remplissage et la vidange des BR sont en mode contrôle quantité). Pour la Pluie 8,
la quantité d’alun utilisé est réduite de 15%, tout en évitant une dérivation des eaux partiel-
lement traitées à l’amont de la biofiltration (Tableau 8.14).

(a) Contrôle quantité (b) Contrôle qualité

FIGURE 8.8 – Débits et concentration de MeS à l’entrée de la StaRRE lors des modes de
gestion (a) contrôle quantité et (b) contrôle qualité appliqués à l’ensemble du SIAU, simulation
pour la Pluie 8. En pointillé rouge, la limite de débit admissible à la StaRRE.

TABLEAU 8.14 – Masse de MeS rejetées au milieu récepteur et quantité d’alun utilisé selon
les modes de gestion du SIAU.
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La Figure 8.9 montre l’impact sur la biofiltration de la réduction de la charge de MeS arrivant
à la StaRRE grâce au contrôle qualité sur tous les contrôleurs locaux, lors de la Pluie 8.

(a) Contrôle quantité (b) Contrôle qualité

FIGURE 8.9 – Débits et charges de MeS à l’entrée des biofiltres et nombre de biofiltres actifs,
selon les modes de gestion (a) contrôle quantité et (b) contrôle qualité appliqués sur l’ensemble
du SIAU, simulation pour la Pluie 8

Impact sur les BR. En terme d’utilisation des BR, outre le volume maximal de remplissage
et la durée de vidange plus élevée, évoqués dans les Section 8.4.1 et 8.4.2, la quantité de MeS
retenues dans les BR à la fin de la vidange est également plus importante (Tableau 8.15). La
différence d’accumulation de MeS pour les deux modes de gestion représente 2% et 22% de
la masse de MeS totale de la période d’évaluation, respectivement pour la Pluie 3 et la Pluie 8
(cf. Section 8.4.2).

Dans l’hypothèse que le modèle quantifie ce phénomène correctement, la nécessité d’un cu-
rage des BR plus fréquent devra être envisagée avec le mode de gestion contrôle qualité.

TABLEAU 8.15 – MeS retenues dans les BR à la fin de la vidange (kg).

Interaction des contrôleurs locaux. Les Sections 8.4.1 et 8.4.3 ont montré que pour éviter le
colmatage des biofiltres et, conséquemment, une dérivation des eaux partiellement traitées
à l’amont de la StaRRE lors de la Pluie 8, deux scénarios étaient possibles :

— le contrôle qualité du remplissage des BR associé avec l’injection d’alun

— le contrôle qualité de l’injection d’alun

Dans le cas où les deux contrôleurs seraient disponibles, une compensation peut donc être
envisagée si jamais l’un d’eux présentait un dysfonctionnement.
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Le mode de gestion contrôle qualité présente ainsi une flexibilité qui permet de répondre plus
adéquatement aux objectifs 2 et 3 du CTR, soit de réduire les rejets de polluants particu-
laires, tout en limitant la consommation d’alun. Par contre, jusqu’ici, cette étude repose sur
l’utilisation d’un signal considéré comme parfait pour représenter la qualité des eaux. Or,
en pratique les contrôleurs peuvent être alimentés par des signaux fautifs, avec les effets qui
seront évalués à la prochaine section.

8.6 Types de fautes sur les capteurs de qualité des eaux

Les capteurs installés dans le SIAU sont soumis à des conditions extrêmes (environnement
corrosif, développement de biofilm, présence de débris...), ce qui augmente le risque de
fautes. Un signal est qualifié de fautif quand il n’est plus représentatif des conditions dans
lesquelles le capteur se trouve. La faute peut être intrinsèque au capteur (défaillance) ou due
à un facteur extérieur (débris recouvrant la lentille). Yoo et al. (2008) ont classifié les fautes
communément rencontrées lors de l’utilisation des capteurs (Figure 8.10).

FIGURE 8.10 – Types de fautes observées sur les capteurs (Yoo et al., 2008).

Les expériences menées sur le terrain ont montré que certains capteurs peuvent présenter
un risque de faute plus élevé que d’autres. La Figure 8.11 montre deux exemples de signaux
de capteurs installés à un même point. Le signal du spectro::lyser™ présente à la fois un
biais et une dérive (drift) relativement prononcés, qui recommence immédiatement après la
calibration du capteur.
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FIGURE 8.11 – Exemple de dérive (drift) d’un signal. Turbidité mesurée à l’entrée des décan-
teurs primaires de la StaRRE d’Eindhoven (Pays-Bas) par un capteur Solitax® (en bleu) et un
capteur spectro::lyser™ (en vert).

D’autre part, au sein de la StaRRE, des signaux de turbidité élevés non corrélés à une aug-
mentation de la concentration de MeS ont été observés. Ces épisodes ont été reliés à des
rejets provenant d’une usine de pâtes et papiers et contenant de fortes quantités de dioxyde
de titane. Ces rejets de couleur blanchâtre (Figure 8.12) font augmenter la turbidité de l’eau
sans qu’il n’y ait d’augmentation de la concentration de MeS.

FIGURE 8.12 – Turbidité de l’eau probablement due à la présence de dioxyde de titane. À
gauche et au centre, des échantillons d’effluent de la StaRRE Est de la Ville de Québec pen-
dant l’épisode de rejet et quelque temps après, leurs concentrations en MeS étaient similaires
mais la turbidité de l’échantillon du centre était plus élevée. À droite, eau du robinet pour
comparaison.

Les fautes sur les capteurs sont généralement détectées à l’occasion d’une visite sur le terrain,
donnant lieu à des prises d’échantillons, à la maintenance et éventuellement à une calibration
du capteur. Cependant, dans le but d’utiliser le signal du capteur de manière opérationnelle,
une validation a posteriori n’est pas suffisante.
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Outils de détection. La survenue de fautes est souvent aléatoire mais peut être provoquée
par des changements brusques de conditions, tels que l’arrivée d’un évènement pluvieux.
La détection de ces changements est nécessaire pour déterminer s’il s’agit d’une faute du
capteur. Dans l’équipe modelEAU, Alferes et al. (2013b) ont développé des outils de détection
de fautes et de validation automatique des données recueillies en ligne, qui ont été appliqués
dans cette thèse. Cet outil est basé sur des calculs de critères définis par l’utilisateur et permet
d’identifier des comportements inhabituels.

Un test de redondance de capteurs, qui est une autre manière de détecter des fautes, a aussi
été effectué. L’installation de deux capteurs identiques dans des conditions similaires a mon-
tré qu’il est facile de détecter un problème, mais qu’il reste difficile d’identifier l’origine d’un
biais entre deux signaux (cf. Annexe E). L’incertitude sur la mesure des concentrations en
MeS est aussi un facteur dans la précision de la calibration. Cependant, ce genre d’instal-
lation peut servir d’outil de détection de fautes en surveillant la différence entre les deux
signaux.

8.7 Impact des fautes de capteurs sur les stratégies de contrôle

Cette étude ne prétend pas présenter un rapport exhaustif de l’impact des fautes sur le mode
de gestion contrôle qualité, la variété des fautes possibles rendant la tâche complexe. L’impact
de certaines fautes dépend du moment où elles se produisent, en relation avec leur impor-
tance dans l’action du contrôleur. C’est le cas pour la dérive de signal et de la défaillance au
cours de laquelle le signal reste constant. Leur impact dépendra donc de l’ensemble de ces
paramètres.

Pour illustrer l’impact des fautes, des biais négatifs (le signal du capteur est inférieur à la
vraie valeur) et positifs (le signal du capteur est supérieur à la vraie valeur) sur les capteurs
de turbidité ont été simulés.

8.7.1 Remplissage des bassins de rétention

Un biais négatif sur le capteur de turbidité contrôlant le remplissage des BR peut engendrer
une plus faible capture du premier flot d’orage. Les résultats de simulation pour la Pluie 8
sur le BR1 sont présentés au Tableau 8.16. Dans ce cas, le volume du BR utilisé est plus
faible, réduisant le risque de déversement au BV1, et la quantité d’alun utilisé est moins
importante, sans impact majeur sur la masse de MeS rejetées à la StaRRE. En effet, la faute
ne touchant qu’un seul BR, la capture du flot d’orage des BV2 et BV3 est suffisante pour
protéger la StaRRE. Le bilan est donc positif et montre aussi qu’une optimisation des seuils
de contrôle du remplissage est possible, pour réduire la consommation d’alun sans nuire à
la performance de la StaRRE.
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TABLEAU 8.16 – Impact d’un biais négatif sur le capteur de turbidité contrôlant le remplis-
sage du BR1 lors de la Pluie 8.

Lorsque le biais sur le capteur de turbidité contrôlant le remplissage des BR est positif, le
contrôleur permet le remplissage du BR à débit élevé même lorsque les concentrations en
MeS dans les eaux arrivant du BV sont faibles. Les volumes de rétention sont donc utilisés
de manière non optimale, augmentant le risque de débordement du BR. Le Tableau 8.17
présente les impacts d’un biais du capteur de turbidité sur le BR1 lors de la Pluie 8. Le BR1
déborde dans tous les scénarios avec biais. En effet, pour cette pluie, le mode de gestion
contrôle qualité sans faute utilisait déjà la presque totalité du volume de rétention, ne laissant
aucune marge d’erreur possible.

TABLEAU 8.17 – Impact d’un biais positif sur le capteur de turbidité contrôlant le remplissage
du BR1 lors de la Pluie 8.

Pour la capture du première flot d’orage, les biais négatifs et positifs n’ont pas de consé-
quence sur le démarrage du remplissage car l’augmentation de la concentration de MeS est
abrupte. Par contre, un biais positif permettra un remplissage des BR plus important avec
des eaux dont la concentration en MeS est plus faible et donc une augmentation de l’utilisa-
tion du volume de stockage.

8.7.2 Vidange des bassins de rétention

Le mode contrôle qualité sur la vidange des BR réduit le débit de vidange lorsque la concen-
tration de MeS dans le PP du BR atteint un certain seuil. Cette stratégie de contrôle n’ayant
que peu d’impact sur la StaRRE, la simulation de fautes sur le capteur de turbidité contrôlant
la vidange n’influence pas ces résultats de manière notable.

Lorsqu’un biais négatif est simulé, la vidange s’approche de la situation en contrôle quantité,
tandis qu’un biais positif augmente le temps de vidange. Avec un biais de +150 mg/L, le
temps de vidange est doublé par rapport à la situation contrôle qualité. Ceci est dû au choix
des paramètres du contrôle qualité de la vidange des BR, soit le seuil de concentration de MeS
fixé à 200 mg/L et le débit de vidange réduit fixé à Qvidange,rduit =

Qvidange,max

2 .
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8.7.3 Injection d’alun à la décantation primaire

Un biais négatif sur le capteur de turbidité contrôlant l’injection d’alun peut avoir plusieurs
impacts selon l’évènement de pluie considéré.

Pour la Pluie 8, on observe une diminution de la quantité d’alun utilisé (Tableau 8.18). Ce-
pendant, les charges mises en jeu lors de cet évènement n’ont pas déclenché de dérivation à
l’amont de la biofiltration. Ainsi, seule une légère hausse de la masse de MeS rejetées après
la biofiltration est observée (Tableau 8.18).

TABLEAU 8.18 – Impact d’un biais négatif sur le capteur de turbidité contrôlant l’injection
d’alun lors de la Pluie 8.

Pour la Pluie 3, lorsque le capteur de turbidité présente un biais de -50 mg/L, la quantité
d’alun utilisé devient insuffisante pour protéger la biofiltration du colmatage, produisant un
déversement d’eau partiellement traitée (Tableau 8.19).

TABLEAU 8.19 – Impact d’un biais négatif sur le capteur de turbidité contrôlant l’injection
d’alun lors de la Pluie 3.

Un biais positif sur le capteur de turbidité contrôlant l’injection d’alun induit une augmen-
tation de la quantité d’alun utilisé, sans amélioration notable de la quantité de MeS rejetées
au milieu récepteur (Tableau 8.20).

TABLEAU 8.20 – Impact d’un biais positif sur le capteur de turbidité contrôlant l’injection
d’alun lors de la Pluie 8.
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On notera que ces impacts sont fortement liés au fonctionnement des biofiltres, dont la perte
de capacité de traitement est plutôt brusque lorsque la charge de MeS dépasse une limite
acceptable. Les résultats doivent être interprétés avec prudence au vu de l’utilisation d’un
modèle assez simple représentant le colmatage des biofiltres. Des études plus approfondies
sur ce point sont conseillées.

8.8 Mode de gestion dégradé

Cette section repose sur l’hypothèse de la disponibilité d’outils de détection de fautes pour
permettre une re-configuration des stratégies de contrôle. Cette re-configuration sera appelée
contrôle de repli. Lorsque le signal d’un capteur de qualité des eaux est considéré fautif, un
basculement vers le mode contrôle quantité a lieu.

La possibilité d’un contrôle de repli est illustrée sur les deux scénarios extrêmes pour lesquels
une faute sur un capteur de turbidité rendait le mode contrôle qualité moins performant que
le mode contrôle quantité, soient :

— Un biais positif de +50 mg/L sur le capteur de turbidité contrôlant le remplissage du
BR1 pendant la Pluie 8. Cette faute engendrait un déversement d’eau non traitée au
BV1 de 2652 m³ incluant 153 kg de MeS.

— Un biais négatif de -50 mg/L sur le capteur de turbidité contrôlant l’injection d’alun
lors de la Pluie 3. Cette faute engendrait le colmatage des biofiltres, avec une perte de
temps de biofiltration de 52 hb f accompagnée d’un déversement de 837 kg de MeS à
l’amont de la biofiltration.

Le potentiel d’efficacité du contrôle de repli dépend du temps nécessaire à la détection de la
faute. Différents temps de détection, exprimés en minutes à partir du début de la pluie, ont
été testés sur les deux scénarios et leur impact a été évalué.

8.8.1 Biais positif sur un contrôleur de remplissage d’un BR

Le biais de +50 mg/L sur le capteur qui contrôle de remplissage du BR1 lors de la Pluie 8
provoquait un débordement du BR. On observe que, lorsqu’un contrôleur de repli est dispo-
nible, ce débordement peut être évité. Les simulations ont montré que lorsque la détection
de fautes a lieu dans les 2h40 (160 min) après le début de la pluie, le basculement en mode
dégradé permet d’éviter un débordement au BV1. Un débordement est observé seulement
lorsque la détection de faute a lieu 3h (180 min) après le début de la pluie (Tableau 8.21). La
Figure 8.13a montre un exemple de l’effet du contrôleur de repli sur le remplissage du BR :
le basculement en mode dégradé suite à la détection de faute est visible à 8.05 j, soit 1h40
(100 min) après le début de la pluie.
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TABLEAU 8.21 – Impact du temps de détection d’un biais positif de +50 mg/L sur le cap-
teur de turbidité contrôlant le remplissage du BR1 lors de la Pluie 8. La première colonne
représente la situation sans détection.

(a) Sans détection (b) Avec détection

FIGURE 8.13 – Comparaison du remplissage du BR1 lors de la Pluie 8 avec un biais de
+50 mg/L sur le capteur de turbidité (a) sans détection de la faute (b) avec une détection
100 min après le début de la pluie

8.8.2 Biais négatif sur le contrôleur d’injection d’alun

Lorsqu’un biais négatif de -50 mg/L affecte le capteur qui contrôle l’injection d’alun à la
décantation primaire, la quantité d’alun ajouté pendant la Pluie 3 n’est pas suffisante pour
protéger la biofiltration du colmatage, ce qui provoque une dérivation d’eau partiellement
traitée (1ère colonne du Tableau 8.22). Lorsque la détection de faute a lieu dans les 90 min
après le début de la pluie, l’activation du contrôleur de repli, qui injecte une concentration
constante d’alun de 45 mg/L, permet d’éviter la dérivation à l’amont de la biofiltration.
Lorsque le contrôle de repli est activé 100 min après le débit de la pluie, le colmatage des
biofiltres n’est pas évité. Cependant, un temps de biofiltration de 23 hb f a été récupéré par
rapport à la situation sans détection, permettant de réduire le rejet de MeS de 24%. Avec des
temps de détection de 110, 120 et 140 min, des réductions des rejets de MeS respectivement
de 15%, 10% et 6% sont constatées (Tableau 8.22). La Figure 8.14 présente la perte de capacité
de la biofiltration pour chaque scénario.
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On notera que pour la Pluie 3, les pointes de concentration de MeS et de débits arrivent à la
StaRRE, respectivement 100 min et 120 min après le début de la pluie.

TABLEAU 8.22 – Impact du temps de détection d’un biais négatif de -50 mg/L sur le capteur
de turbidité contrôlant l’injection d’alun lors de la Pluie 3. La première colonne représente la
situation sans détection.

FIGURE 8.14 – Perte de capacité de la biofiltration en fonction du temps de détection de la
faute à partir du début de la pluie.

8.9 Discussion

Dans ce chapitre, deux évènements de pluie de moyenne intensité et ne provoquant pas de
débordement au niveau des BV dans le mode contrôle quantité, ont été considérés. Pour les
deux pluies, lorsque le remplissage et la vidange des BR ont été réalisés en contrôle quantité

et que le système d’injection d’alun n’était pas disponible à la StaRRE, le colmatage des
biofiltres provoquait une dérivation d’eau partiellement traitée à l’amont de la biofiltration.

Deux modes de gestion, soit le contrôle quantité, utilisant uniquement des mesures de débits,
et le contrôle qualité, utilisant des mesures de débit et de qualité des eaux, nommément des
mesures de turbidité, ont été proposés. Ces modes de gestion ont été appliqués et évalués in-
dividuellement sur des contrôleurs locaux. Les bénéfices obtenus par leur application étaient
variables en fonction de l’évènement de pluie considéré.

Pour la Pluie 8, dont le premier flot d’orage présentait une pointe de concentration de MeS
concomitant à la pointe de débit, l’application du contrôle qualité sur le remplissage des BR a
permis la plus grande réduction de masse de MeS rejetées au milieu récepteur. L’ajout d’alun
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à la décantation primaire était nécessaire pour éviter la dérivation à la biofiltration. Celle-ci
pouvait également être évitée lorsque l’injection d’alun avait lieu en contrôle qualité.

Pour la Pluie 3, dont la pointe de concentration de MeS arrivait avant la pointe de débit, le
contrôleur d’injection d’alun a permis de réduire la quantité de MeS rejetées, au prix d’une
augmentation de la quantité d’alun utilisé. Une optimisation du contrôleur d’alun pour ré-
duire la quantité utilisée semble toutefois possible.

Pour les exemples proposés, le bénéfice du mode de gestion contrôle qualité appliqué à la
vidange des BR était marginal. Ceci peut être dû au choix des paramètres de resuspension
dans les BR.

La simulation de fautes a montré l’importance de disposer d’un outil de détection pour éviter
une perte de performance du contrôle qualité. Un mode de gestion dégradé, au cours duquel
un contrôleur de repli permet le basculement vers le mode contrôle quantité lorsqu’une faute est
détectée sur un capteur de qualité des eaux, a été proposé et évalué. Le temps de détection
des fautes a été utilisé comme paramètre pour quantifier le bénéfice d’un contrôle de repli. Ce
temps de détection doit être adapté à la dynamique du système pour qu’une récupération
de la performance soit possible. Ainsi, pour le contrôle de remplissage des BR, lorsque les
seuils ont été choisis pour laisser une marge d’erreur acceptable, comme c’était le cas dans
l’illustration présentée, la détection du biais plus d’une heure après le début de la pluie a
tout de même permis d’éviter le débordement du BR.

Pour le système d’injection d’alun, une détection rapide du biais sur le turbidimètre est né-
cessaire avant l’arrivée des pointes de concentration de MeS et de débits liées à l’évènement
pluvieux, pour protéger la biofiltration. Ainsi, l’installation d’un capteur de turbidité à l’en-
trée de la StaRRE pourrait fournir une information utile dans ce cas, et ajouterait une certaine
redondance de signal permettant la détection de faute. Dans le cadre de la gestion intégrée,
la consigne du contrôleur d’alun pourrait être étendue pour prendre en compte le fonction-
nement des biofiltres. La consigne de turbidité en sortie des décanteurs primaires pourrait
être modifiée en fonction de la charge acceptée à la biofiltration.

Les stratégies de contrôle proposées dans le cadre du mode contrôle qualité présentent de
nombreux paramètres (seuils de débits et de concentration de MeS) qui pourraient être fixés
en fonction de l’évènement pluvieux attendu. Cette flexibilité permet à l’utilisateur d’adap-
ter la stratégie de contrôle aux prévisions météorologiques. Le modèle intégré pourrait être
utilisé comme outil pour déterminer des catégories de stratégies, parmi lesquelles un choix,
automatique ou manuel, pourrait être effectué. Le rôle de supervision de l’opérateur est ainsi
essentiel pour déterminer si un comportement est inhabituel et pour choisir le mode de ges-
tion approprié.
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Conclusions générales

Conclusions

Cette thèse participe à la discussion sur la possibilité d’utiliser des capteurs de qualité de
l’eau pour mieux gérer les impacts du temps de pluie sur le système intégré d’assainisse-
ment urbain (SIAU), contribuant ainsi à le rendre plus résilient et adaptable pour faire face
aux changements climatiques. Des stratégies de contrôle en temps réel (CTR) basées sur des
données de quantité (débits, hauteurs d’eau) sont maintenant utilisées de manière opéra-
tionnelle dans plusieurs villes du monde pour la gestion des réseaux d’égouts (RE). Les stra-
tégies de CTR basées sur des données de qualité des eaux sont peu nombreuses et restent
encore à un stade expérimental. Néanmoins, la fiabilité grandissante des capteurs de qua-
lité de l’eau permet d’anticiper leur usage à plus grande échelle dans un futur proche. Cette
thèse démontre l’intérêt d’investir dès maintenant dans ces méthodes de mesure en continu
de la qualité de l’eau pour une meilleure connaissance du SIAU, et apporte une preuve de
concept : il est possible d’utiliser ces capteurs pour alimenter les stratégies de CTR, tout en
limitant les risques de perte de performance due à une défaillance, avec des outils de détec-
tion de fautes déjà disponibles, associés à des stratégies de repli.

Modélisation

L’Objectif 1 de la thèse était de développer un modèle du SIAU permettant de simuler

la qualité de l’eau, en termes de pollution particulaire, des bassins versants jusqu’à la

StaRRE. Pour y répondre :

• Le modèle de bassin versant (BV) proposé par Solvi (2006) a été adapté avec une
fonction d’accumulation des particules asymptotique. Un fractionnement de la pollu-
tion particulaire par l’approche de la distribution de la vitesse de chute des particules
(DVCP), est réalisé à la sortie du BV en fonction de la concentration de MeS.

• Le modèle de bassin de rétention (BR) proposé par Maruéjouls (2012) a été adapté en
retirant la possibilité d’accumulation des particules dans un compartiment sans remise
en suspension, car ce processus aurait eu un impact important sur les stratégies de
contrôle, or il n’avait pas été calibré sur des données.
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• Un compartiment de sédiments, dans lequel les particules décantent selon leur vitesse
de chute et sont remises en suspension en fonction du débit dans le réservoir, a été
ajouté au modèle conceptuel de réseau d’égouts KOSIM-WEST, basé sur le principe
des réservoirs linéaires en série.

• Un modèle de dessableur aéré a été proposé :

— La dispersion des polluants est représentée par des couches complètement mé-
langées.

— Le comportement hydraulique, représenté par le nombre de couches, a été déter-
miné par des tests traceurs.

— Les particules décantent selon leur vitesse de chute.

— Un paramètre représentant l’aération au fond du dessableur produit un flux de
particules ascendant d’intensité décroissante.

• Un modèle de décanteur primaire physico-chimique a été proposé :

— La dispersion et la décantation des polluants sont modélisées de la même manière
que pour le dessableur.

— Le comportement hydraulique, représenté par le nombre de couches, a également
été déterminé par des tests traceurs.

— L’amélioration chimique de la décantation est modélisée en changeant de manière
sigmoïdale la DVCP de l’affluent du décanteur primaire en fonction de la concen-
tration de produits chimiques ajoutée. Ce modèle permet de prendre en compte
qu’une concentration minimale de produits chimiques est nécessaire pour obser-
ver un effet sur la décantation. Le phénomène de saturation, point à partir duquel
une quantité additionnelle de produits chimiques ne change plus la DVCP, est
également représenté.

• Un modèle reproduisant la perte de capacité de la biofiltration en fonction de la charge
de MeS arrivant sur les biofiltres a été proposé. Ce modèle suppose une capacité de
filtration des MeS constante pour chaque biofiltre. Lorsque la charge de MeS entrante
est supérieure à la capacité de filtration, une masse de MeS s’accumule sur les biofiltres.
Au fur et à mesure de l’augmentation de la masse de MeS accumulée, des biofiltres sont
mis en attente de lavage, diminuant ainsi la capacité de la biofiltration et produisant
une dérivation d’eau partiellement traitée à l’amont des biofiltres. La récupération des
biofiltres est représentée par un phénomène de lavage qui permet de retirer une partie
de la masse de MeS accumulée au cours du temps.

Cette thèse présente les concepts d’un modèle intégré (bassin versant, réseau d’égouts et
StaRRE) représentant la pollution particulaire par l’approche innovante des DVCP. Ainsi,
l’évaluation de l’impact global du SIAU, en termes de rejets de pollution particulaire, sur le
milieu récepteur devient possible. Ceci ouvre la voie à l’optimisation de la gestion des SIAU
par CTR.
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Contrôle

L’Objectif 2 de la thèse était de développer des stratégies de CTR, basées sur la qualité de

l’eau, pour un système intégré d’assainissement urbain, et évaluer les risques liés à leur

utilisation en cas de faute sur les capteurs. Pour y répondre, deux modes de gestion ont été
définies et comparés : le mode contrôle quantité, utilisant uniquement des mesures de débits,
et le mode contrôle qualité, utilisant à la fois des mesures de débits et de qualité des eaux.

En mode contrôle qualité, les contrôleurs locaux pour le remplissage et la vidange des BR
ont pour fonction d’utiliser au mieux le volume de rétention pour réduire les éventuels pics
de pollution particulaire, en les capturant dans le BR et en les renvoyant vers la StaRRE à
débit réduit. Ce faisant, ils répartissent sur une période de temps plus longue la charge de
MeS engendrée par les évènements pluvieux, pour optimiser l’utilisation de la capacité de
traitement de la StaRRE et éviter de la surcharger.

• Le contrôleur de remplissage module le seuil hydraulique de déversement vers le BR
en fonction de la concentration de MeS provenant du BV. Lorsque cette concentration
de MeS dépasse un seuil, fixé à 75 mg/L, le débit allant vers la StaRRE est réduit au
débit moyen de temps sec, capturant ainsi une plus grande proportion des eaux les
plus polluées.

• Le contrôleur de vidange utilise la concentration de MeS mesurée dans le puits de
pompage (PP) du BR pour moduler le débit de vidange. Lorsque la concentration de
MeS est inférieure à 200 mg/L, correspondant aux concentrations qu’on trouve au mi-
lieu de la vidange, le débit de vidange est maximal, fixé par la capacité hydraulique de
la StaRRE. En début de vidange, les particules présentes à concentration élevée dans le
PP, provenant de la pluie précédente, sont relâchées à un débit réduit, fixé à la moitié
du débit maximal de vidange. En fin de vidange, les particules ayant décanté dans le
BR sont remises en suspension, augmentant la concentration de MeS des eaux qui sont
également vidangées à débit réduit.

• Pour l’injection de produits chimiques à la décantation primaire, un contrôleur à ré-
troaction de type PI avec une composante anti-saturation a été proposée. La variable
de contrôle est la concentration de MeS à l’effluent des décanteurs primaires et la
consigne est fixée à 40 mg/L. Cette valeur provient d’observations des gestionnaires
de la StaRRE pour un bon fonctionnement des biofiltres.

L’objectif principal des stratégies de CTR étant d’éviter les débordements du RE unitaire,
le mode de gestion contrôle qualité est surtout conseillé pour les évènements pluvieux de
moindre envergure, pour lesquels une capacité de rétention restante peut être exploitée.
Ainsi, deux évènements pluvieux ayant nécessité l’utilisation des BR, mais n’ayant pas en-
gendré de débordement aux BV, ont été choisis pour évaluer les contrôleurs locaux. Une des
pluies présentait un pic de concentration de MeS concomitant au pic de débit, tandis que
pour l’autre le pic de concentration de MeS devançait le pic de débit.
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Pour la première pluie, le mode contrôle qualité a permis une réduction des rejets de MeS
accompagnée d’une diminution de la quantité d’alun utilisée. Pour la deuxième pluie, le
contrôle qualité a permis une réduction des rejets de MeS au prix d’une augmentation de la
quantité d’alun utilisée.

Pour éviter le colmatage des biofiltres, et conséquemment une dérivation d’eau partiellement
traitée à l’amont de la biofiltration, il était nécessaire de mettre en place soit :

• Le contrôle qualité sur le remplissage des BR, accompagné du système d’injection d’alun
(qu’il soit en contrôle quantité ou qualité).

• Le contrôle qualité sur le système d’injection d’alun.

Cette interaction entre les contrôleurs locaux démontre l’intérêt d’une approche intégrée par
la possibilité de compensation entre les contrôleurs. Cette flexibilité est un avantage non
négligeable pour assurer un traitement adéquat, notamment en cas de dysfonctionnement.
Pour les évènements simulés, l’impact du contrôle qualité appliqué à la vidange des BR était
minime (une très légère réduction des MeS rejetées et de la quantité d’alun utilisée).

Un modèle permettant de reproduire des fautes (biais, dérive, erreur de calibration et dé-
faillance gardant une valeur constante) a été proposé. Ces fautes ont été simulées indivi-
duellement sur chaque contrôleur local. Dû à la configuration des contrôleurs utilisant des
valeurs seuils, il a été choisi d’illustrer les impacts des fautes par l’exemple des biais. Les
simulations ont montré que les risques liés à la présence de biais sur un capteur de qualité
des eaux servant au contrôleur sont :

• Pour le remplissage des BR :

— Un biais négatif ramène vers la situation du contrôle quantité pour le BR, mais n’a
pas d’impact significatif sur le SIAU.

— Un biais positif engendre une plus grande utilisation du volume de rétention, ce
qui peut éventuellement engendrer un risque de débordement.

• Pour la vidange des BR :

— Un biais négatif ramène vers la situation du contrôle quantité pour le BR, mais n’a
pas d’impact significatif sur le SIAU.

— Un biais positif rallonge le temps de vidange, et conséquemment augmente le
risque de débordement du RE unitaire en cas de pluies subséquentes.

• Pour le contrôleur d’injection d’alun :

— Un biais négatif engendre l’utilisation d’une plus faible quantité d’alun, mais peut
être la cause du colmatage des biofiltres et d’une dérivation d’eau partiellement
traitée.

— Un biais positif engendre l’utilisation d’une plus grande quantité d’alun.
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Ces résultats montrent qu’une marge d’optimisation des paramètres des contrôleurs locaux
existe. D’autre part, pour éviter que le mode contrôle qualité n’engendre une dégradation des
performances du système, il est nécessaire de disposer d’un outil de détection de fautes.

Dans cette thèse, le contrôle de repli a été défini comme le basculement vers le mode de gestion
contrôle quantité lorsqu’une faute est détectée sur un capteur de qualité de l’eau. L’utilité d’un
contrôle de repli a été simulée pour les deux scénarios extrêmes pour lesquels la faute sur le
capteur a engendré une performance inférieure qu’en contrôle quantité, soit :

• Un biais positif affectant le contrôleur de remplissage d’un BR, qui a engendré son
débordement.

• Un biais négatif affectant le contrôleur d’alun, qui a engendré un colmatage accru des
biofiltres et une dérivation des eaux partiellement traitées à l’amont.

Pour les scénarios simulés dans le cas du remplissage du BR, les paramètres du contrôleur

qualité laissaient une marge d’erreur suffisante pour qu’une détection de faute jusqu’à 2h40
après le début de la pluie permette d’éviter le débordement du BR. Pour le contrôleur d’alun,
lorsque la détection de faute a lieu avant l’arrivée des pics de concentration de MeS et de
débits, le contrôleur de repli permet de protéger la biofiltration du colmatage et ainsi d’éviter
la dérivation d’eau partiellement traitée à l’amont de la décantation primaire. Lorsque la
détection a lieu après le colmatage des biofiltres, le contrôleur de repli permet de récupérer
la capacité de la biofiltration plus rapidement que si la faute n’était pas détectée, et ainsi de
réduire la masse de MeS rejetée au milieu récepteur.
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Perspectives

Modélisation

Le modèle proposé reproduit le comportement d’un SIAU de manière « réaliste ». Certains
mécanismes ont été évalués en détails, tandis que d’autres, notamment lorsqu’ils résultent
de l’agrégation de données réelles, ont été évalués qualitativement, laissant entrevoir un
potentiel d’amélioration. Ce potentiel d’amélioration se situe à différentes échelles spatiales
et temporelles.

L’objectif de cette thèse était d’établir une preuve de principe de l’application de stratégies de
contrôle sur un modèle intégré. C’est pourquoi une configuration relativement simple a été
choisie, agrégeant le territoire étudié en seulement 4 BV. Farcette (2015) a proposé une autre
configuration, plus détaillée, utilisant également le modèle KOSIM-WEST. Sa configuration
reproduisait l’ensemble du réseau d’égouts Est de la Ville de Québec, tel que modélisé dans
SWMM, et donnait des résultats encourageants à partir des données de débits de temps sec.
Une calibration du comportement des MeS ainsi que du temps de pluie reste à faire. Ce
modèle permettrait d’évaluer, à un niveau de définition spatiale plus élevé, les phénomènes
d’interactions entre les BV, notamment l’impact des vidanges différées.

Le manque de données pour calibrer le phénomène de décantation et remise en suspension
dans le RE est une autre raison menant au choix d’une résolution spatiale plus grossière. En
effet, le comportement du RE unitaire a été évalué uniquement par deux points d’expérimen-
tation sur le terrain, soit la chambre de contrôle du BR de Saint-Sacrement et l’entrée de la
StaRRE. Le modèle pourrait être raffiné par l’ajout de mesures de terrain réalisées à d’autres
localisations. Ces points pourraient être déterminés par une méthode de conception d’ex-
périence optimale, utilisant le modèle préliminaire comme proposé par Ledergerber et al.

(2019a). D’autre part, une quantification de l’accumulation de particules à long terme per-
mettrait une meilleure calibration de la simulation de la décantation et de la remise en sus-
pension, autant dans les BR que dans le RE. Ce type d’expériences est actuellement effectué
pour le RE dans le cadre de la thèse de Kamilia Haboub à l’Université Laval.

Le modèle de BV utilisé dans cette étude propose d’attribuer une DVCP en fonction de la
concentration en MeS des eaux arrivant dans le réseau unitaire, qui est le point le plus à
l’amont du système où des tests ViCAs ont été réalisés. Le modèle pourrait être amélioré en
prenant en considération des DVCP différentes pour les eaux sanitaires et les eaux pluviales.
De plus, la DVCP des eaux pluviales pourrait être dépendante de l’intensité de la pluie, tel
que suggéré par Gaborit et al. (2013), ce qui permettrait d’affiner le modèle d’accumulation
et de lessivage de particules sur le BV.

Le modèle intégré a été calibré et validé sur des périodes d’environ 25 jours de données
consécutives, recueillies respectivement en 2012 et en 2014. Les dynamiques journalières
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ainsi que celles liées aux évènements pluvieux sont capturées adéquatement par le modèle.
Cependant, les dynamiques saisonnières ne pouvaient être décrites à partir de cette quan-
tité limitée de données. Ainsi, le paramétrage de certains phénomènes a encore le poten-
tiel d’être plus finement calibré, notamment pour l’évaporation, le ressuyage et l’infiltration
d’eau claire parasite dans le RE.

Après validation de ces paramètres, des simulations à long terme pourraient être envisagées,
et l’impact des stratégies de contrôle sur des périodes comportant plusieurs évènements
pluvieux entrecoupées de périodes de temps sec pourrait être évalué.

Contrôle

Le modèle a été développé pour nécessiter uniquement des données pluviométriques comme
intrants. Il serait ainsi envisageable d’utiliser des prévisions météorologiques pour déter-
miner le mode de gestion approprié. Des scénarios prenant en compte les incertitudes sur
les prévisions pourraient également servir d’outils d’aide à la décision, pour déterminer les
seuils à fixer en fonction des niveaux de risque acceptables. D’autre part, en prenant en
compte la distribution spatiale des pluies, les paramètres de chaque contrôleur local pour-
raient être optimisés en fonction à la fois des conditions locales (pour éviter un débordement
du BR) et des contraintes globales (capacités hydrauliques et/ou de traitement).

Cette étude avait pour objectif la diminution des rejets de polluants particulaires. Or, la mo-
délisation du RE par l’approche conceptuelle permet également de modéliser le comporte-
ment des polluants solubles (Guo et al., 2019). Ainsi, il est possible d’envisager des straté-
gies de contrôle multi-objectifs pour minimiser l’ensemble des rejets de polluants, ou encore
éviter des phénomènes pouvant poser des problèmes opérationnels (dépôts de sédiments,
corrosion).

La mise en place d’un contrôleur de repli repose sur la disponibilité d’outils de détection de
fautes, tels que le calcul d’indicateurs permettant d’identifier des comportements inhabituels
(Alferes et al., 2013b). Alternativement, le modèle intégré pourrait être utilisé en temps réel
comme outil de détection de fautes. En effet, les prédictions du modèle pourraient être com-
parées aux mesures sur le terrain et une différence supérieure aux incertitudes acceptables
pourrait déclencher une alarme et l’activation du contrôle de repli.

Toutes les actions proposées devraient assurer une meilleure fiabilité des systèmes de CTR,
laissant toujours la possibilité aux gestionnaires de choisir le mode de gestion le plus ap-
proprié, tout en leur proposant des alternatives basées sur l’exploitation de l’ensemble des
informations disponibles, pour que la machine devienne le meilleur ami de l’homme.
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Annexe A

Protocole Jar-test

A.1 Principe

Un processus de coagulation-floculation dépend de nombreux paramètres (caractéristiques
de l’eau à traiter, conditions opératoires). Le jar-test est une expérience réalisée en laboratoire
visant à reproduire le processus de coagulation-floculation dans les conditions similaires au
site expérimental pour en étudier les effets et l’optimiser (Tchobanoglous et al., 2003).

A.2 Application

Dans le cadre de cette thèse, ce protocole jar-test a été développé pour reproduire l’ajout
de produit chimique dans la StaRRE Est de la Ville de Québec et développer un modèle
de décanteur primaire prenant en compte l’ajout d’alun (Tik et Vanrolleghem, 2017). Il a
également été utilisé par Charette (2015) pour déterminer l’évolution des courbes ViCAs
selon la dose d’alun ajouté (cf. Annexe B).

A.3 Mode opératoire

A.3.1 Préparation et conservation du polymère

Préparer une solution à 0,01% avec la poudre de polymère Zetag® 4110.

— Peser 0,1g de polymère en poudre sur la balance de précision (Mettler AE-200 S).

— Mesurer 1L d’eau du robinet dans une fiole jaugée.

— Dans un bécher de 1L, dissoudre le polymère dans l’eau à l’aide d’un agitateur ma-
gnétique (il est conseillé d’ajouter tranquillement le polymère dans l’eau pour éviter la
formation d’agglomérats de polymère)

— Mélanger à basse vitesse pendant 1h30 (phase de maturation du polymère)

Ne pas conserver le polymère préparé plus de 24h car son efficacité serait alors diminuée.
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A.3.2 Échantillonnage et conservation de l’eau à traiter

Prélever un volume suffisant (au minimum 8L d’eau par banc d’essai) d’eau usée pour l’en-
semble des tests à effectuer. Si l’expérience ne peut être faite immédiatement après le prélè-
vement, stocker l’échantillon à 4°C et le ramener à température ambiante avant d’effectuer
l’expérience jar-test. L’échantillon ne doit pas être conservé plus de 72 heures.

A.3.3 Matériel nécessaire

— Un banc de jar-test (Figure A.1)

— Une micropipette (0-1000µl) pour le dosage de l’alun

— 6 pastilles septa

— 6 seringues de 3 ml pour l’injection du du polymère

— Une seringue de 60 ml avec un embout en plastique assez long, pour prélever le sur-
nageant

— Un thermomètre

— 6 béchers de 1000 ml pour recueillir le surnageant

— Une spatule pour homogénéiser l’échantillon d’eau usée

— Un bécher de 50 ml contenant le coagulant

— Le matériel nécessaire pour la préparation du polymère (cf. Section A.3.1)

— Le matériel nécessaire pour l’analyse des matières en suspension

FIGURE A.1 – Banc de jar-test.
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A.3.4 Déroulement de l’expérience

Bien mélanger l’échantillon d’eau usée à l’aide de la spatule, remplir les 6 béchers d’1L
d’échantillon et les placer sur le banc de jar-test.

Prélever avec la micropipette la quantité d’alun nécessaire pour chaque bécher et la déposer
sur la pastille septa en face dudit bécher.

Suivre les étapes suivantes :

— régler l’agitateur sur 120 rpm

— introduire les pastilles septa (avec l’alun) dans les béchers

— continuer l’agitation pendant 15 min

— injecter le polymère

— régler l’agitation sur 50 rpm

— continuer l’agitation pendant 3 min

— arrêter l’agitateur

— pendant la phase de décantation statique, noter les caractéristiques des flocs (taille,
vitesse de décantation) sur la feuille de résultats (cf. Section A.4)

— prélever le surnageant à l’aide le la pipette de 60 mL et procéder à l’analyse de MeS

Les consignes d’agitation sont rappelées sur la feuille de résultats (cf. Section A.4).

A.4 Tableau de résultats

Un exemple de tableau de résultats de jar-test est donné à la Figure A.2.
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Étape
1
2
3
4

1 2 3 4 5 6
1.38 1.38 1.38 1.38 1.38 1.38

0 15 39 62 85 100

- - + ++ ++ +
-- -- - ++ ++ +
50 60 50 60 100 120
4 5.5 4.3 4.1 5.7 4

32 34 31 32 32 30
11.5 13 12.1 12.9 14 13
80 92 86 68 57 33

359 382 390 403 438 433

Remarques :

Volume MES totaux
MES totaux

[MES surnageant] (mg/L)
[MES totaux] (mg/L)

Banc d'essai jar-test
Échantillon

Taille des flocs

15
3
-

MES surnageant

Laisser tourner
Injection polymère

Volume de polymère (mL)
Volume de coagulant (uL)

Vitesse de décantation
Volume surnageant

Décantation

50
50
0

Consignes sur l'agitation
DuréeAction Vitesse de rotation

Injection Coagulant 1120

Préleveur :                                                                             Manipulateur :
Volume total :

Préparation des solutions des réactifs
Coagulant :
Concentration :

Polymère :
Concentration :

Conservation :

Mesures prises en laboratoire - Jar-Test

Informations sur l'analyse :
Lieu de prélèvement :
Date et heure de prévlèvement :
Date et heure d'analyse :

FIGURE A.2 – Exemple de tableau de résultats jar-test.
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Annexe B

Protocole ViCAs avec ajout d’alun

B.1 Principe

Ce document est basé sur le protocole ViCAs de Chebbo et Gromaire (2009). Il présente
les points importants de l’adaptation du protocole pour caractériser des échantillons d’eau
ayant subi une étape de coagulation-floculation préalable. Pour plus de détails pratiques
concernant la réalisation d’un test ViCAs, se référer au protocole complet rédigé par Bastien
Wipliez et reproduit dans le mémoire de Hafhouf (2019).

B.2 Application

Déterminer l’évolution de la distribution de la vitesse de chute des particules (DVCP) selon
la quantité d’alun ajouté (Charette, 2015).

B.3 Mode opératoire

B.3.1 Préparation de l’échantillon

— Préparer le banc de jar-test en suivant les consignes présentées dans l’Annexe A Proto-
cole Jar-test

— Déterminer la quantité de coagulant nécessaire et la préparer pour 5 des 6 béchers. Le
6ème bécher servira de témoin

— Après avoir procédé au protocole jar-test jusqu’à la phase de floculation, retirer les
agitateurs et procéder immédiatement au test ViCAs
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B.3.2 Test ViCAs

— Mélanger le contenant des 5 béchers dans un grand récipient (préférablement avec un
bec verseur et une poignée)

— Homogénéiser à l’aide d’une spatule et prélever 500 mL pour mesurer les MeS initiales.

— Homogénéiser à nouveau et procéder au test ViCAs en suivant le protocole SOP-018-
ViCAs.

B.4 Remarques

— La mesure de MeS dans le bécher témoin (sans ajout de produit chimique), permet de
déterminer la quantité de MeS produites par la floculation de matières colloïdales.

— Pour réaliser le bilan de masse, la mesure de la concentration de MeS initiale doit être
effectuée sur l’échantillon d’eau floculée.

— Le protocole ViCAs fait l’hypothèse d’une sédimentation discrète des particules. On
suppose donc que le phénomène de floculation qui continue à la sortie du jar-test est
négligeable, hypothèse de travail qui peut être discutée.

— Les flocs formés dans le jar-test (Figure B.1) peuvent présenter de grandes vitesses de
décantation. Pour éviter les phénomènes de décantation freinée et de compression, les
pas de temps entre le prélèvement des premières coupelles peut être réduit (cf. Sec-
tion B.5 Tableau de résultats).

FIGURE B.1 – Particules lors d’un test ViCAs après floculation.
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B.5 Tableau de résultats

Un exemple de tableau de résultats ViCAs est donné à la Figure B.2.

FIGURE B.2 – Tableau de résultats ViCAs.
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Annexe C

Résultats ViCAs

Cette annexe regroupe les courbes de distribution des vitesses de chute des particules (DVCP)
issues des tests ViCAs, réalisés aux différents points du SIAU (cf. Section 3.3 Localisation dé-
taillée des points d’échantillonnage).

L’erreur de bilan de masse de chaque expérience, définie par l’Équation C.1 est donnée dans
le Tableau C.1. Habituellement, en regard des nombreuses possibilités d’erreur de manipula-
tion, une erreur de 20% sur le bilan de masse est jugée acceptable. Les expériences présentant
une erreur de bilan de masse plus élevée ont été écartées.

erreur =
M f inale − Minitiale

Minitiale
(C.1)

où

— Minitiale est la masse des particules dans la colonne au remplissage

— M f inale est la somme des particules récupérées dans les coupelles et de la masse des
particules restantes dans la colonne.

C.1 Réseau unitaire

Les résultats des tests ViCAs effectués par Maruéjouls (2012) et Aaron (2014) dans le réseau
unitaire de la Ville de Québec (Québec, Canada) au niveau de la chambre de contrôle du
bassin de rétention Saint-Sacrement ont été rassemblés à la Figure C.1, permettant de déter-
miner la zone typique utilisée dans cette étude pour le réseau unitaire.
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FIGURE C.1 – Zone typique des DVCP dans le réseau unitaire.

C.2 Entrée des dessableurs

Aaron (2014) a réalisé des tests ViCAs à l’entrée des dessableurs de la StaRRE Est de la Ville
de Québec (Figure C.2).

FIGURE C.2 – Zone typique des DVCP à l’entrée des dessableurs.
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C.3 Entrée des décanteurs primaires

Les résultats des tests ViCAs réalisés dans le cadre de cette étude, ainsi que ceux réalisés par
Bel Hadj (2013) à l’entrée des décanteurs primaires de la StaRRE Est de la Ville de Québec
sont présentés à la Figure C.3.

FIGURE C.3 – Zone typique des DVCP à l’entrée des décanteurs.
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C.4 Sortie des décanteurs primaires

Les résultats des tests ViCAs réalisés dans le cadre de cette étude, ainsi que ceux réalisés par
Bel Hadj (2013) à la sortie des décanteurs primaires de la StaRRE Est de la Ville de Québec
sont présentés à la Figure C.4.

FIGURE C.4 – Zone typique des DVCP à la sortie des décanteurs.
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C.5 Coagulation-floculation

Pour caractériser les particules à la suite du phénomène de coagulation-floculation, des jar-
tests combinés à des ViCAs ont été réalisés en suivant le protocole présenté en Annexe B. Les
manipulations ont été réalisées par Charette (2015) sur des échantillons prélevés à la StaRRE
pilote de l’Université Laval. Les résultats sont présentés à la Figure C.5 et au Tableau C.1.

(a) 24 février 2016 (b) 23 mars 2016

(c) 26 avril 2016

FIGURE C.5 – Distribution des vitesses de chute des particules (DVCP) avec et sans ajout
d’alun.

TABLEAU C.1 – Erreur de bilan de masse des courbes ViCAs avec alun.
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Annexe D

Résultats des tests traceur

D.1 Test traceur du 12 mai 2011

D.1.1 Informations pratiques

Ce test préliminaire avait pour objectif de comprendre le parcours de l’alun dans le système,
particulièrement dans les décanteurs primaires. Le décanteur 5 a été choisi pour réaliser ce
test. Ce fut également un essai pour évaluer la quantité de traceur utilisée, la facilité d’accès
au point d’injection et les méthodes d’échantillonnage.

Points d’injection : Aux deux points où l’alun est injecté, dans le canal en épingle.
Traceur injecté : 200 g de rhodamine WT à chaque point d’injection.
Heure d’injection : 10h22.
Points d’échantillonnage : à l’entrée du décanteur 5 (devant la vanne d’alimentation) et à la
sortie du décanteur 5 (goulotte centrale).

D.1.2 Courbe de calibration

Une courbe de calibration de la fluorescence de la rhodamine WT a été effectuée à 910 V
(Figure D.1).

FIGURE D.1 – Courbe de calibration du test traceur du 12 mai 2011.
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D.1.3 Résultats

Le débit moyen mesuré aux dégrilleurs lors du test était de 11 000 m³/h (Figure D.2). L’évolu-
tion des concentrations de traceur dans le temps aux points d’échantillonnage est présentée
à la Figure D.3.

FIGURE D.2 – Débits mesurés aux dégrilleurs et aux décanteurs primaires.

FIGURE D.3 – Évolution des concentrations de traceur aux points d’échantillonnage.
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Bilan de masse

À l’entrée des décanteurs primaires, 81% de la masse de traceur injecté est récupérée.
À la sortie des décanteurs primaires, 73% de la masse de traceur injecté est récupérée.

Interprétation des résultats

L’évolution des concentrations en traceur mesurée à l’entrée du décanteur n°5 peut être re-
présentée par 4 réacteurs complètement mélangés (RCM), tandis que celle mesurée à la sortie
du décanteur n°5 peut être représentée par 11 RCM (Figures D.4).

(a) Dessableurs (b) Décanteurs primaires

FIGURE D.4 – Représentation par des RCM (en orange) de l’évolution des concentrations de
traceur (en vert) mesurées à la sortie (a) des dessableurs et (b) des décanteurs primaires.

D.1.4 Remarques complémentaires

Lors du test, le personnel de la Ville de Québec était en train d’effectuer un lavage du puits
de pompage de Saint-Pascal par des cycles de vidange-remplissage de ce dernier, ce qui
explique les brusques variations de débits observées sur les données.

L’injection du traceur directement dans le système d’injection d’alun permet de se placer
dans des conditions proches des conditions réelles. Cependant, le tube dans lequel s’écoule
l’alun étant de petit diamètre, il a fallu environ 2 minutes pour compléter l’injection et le
rinçage du traceur. Des points d’injection alternatifs seront envisagés pour tenter de réduire
le temps d’injection.
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D.2 Test traceur du 30 juin 2011

D.2.1 Informations pratiques

L’objectif de ce test était de tester l’hydraulique au sein d’un décanteur et tester les points
d’injection et d’échantillonnage. Le décanteur n°5 a de nouveau été choisi pour réaliser ce
test.

Points d’injection : Dans le canal d’alimentation du décanteur n°5, le racleur d’écume a été
arrêté pour l’injection et a été remis en fonction environ 10 min après.
Traceur injecté : 85 g de rhodamine WT.
Heure d’injection : 8h38.
Points d’échantillonnage : à la sortie du décanteur n°5 (goulotte centrale).

D.2.2 Courbe de calibration

La Figure D.5 présente la courbe de calibration de la fluorescence de la rhodamine WT à
850 V.

FIGURE D.5 – Courbe de calibration du test traceur du 30 juin 2011.

D.2.3 Résultats

Le débit moyen mesuré aux dégrilleurs lors du test était de 10 000 m³/h (Figure D.6). L’évo-
lution des concentrations de traceur dans le temps au point d’échantillonnage est présentée
à la Figure D.7.

FIGURE D.6 – Débits mesurés aux dégrilleurs et aux décanteurs primaires.
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FIGURE D.7 – Évolution des concentrations de traceur au point d’échantillonnage.

Bilan de masse

À la sortie du décanteur primaire n°5, 73% de la masse de traceur injecté est récupérée.

Interprétation des résultats

L’évolution des concentrations en traceur mesurée à la sortie du décanteur n°5 peut être
représentée par 7 RCM (Figure D.8).

FIGURE D.8 – Représentation par 7 RCM (en orange) de l’évolution des concentrations en
traceur à la sortie du décanteur primaire n°5 (en vert).

D.2.4 Remarques complémentaires

On observe qu’en versant le traceur dans le canal d’alimentation du décanteur, le mélange
n’est pas suffisant pour emporter tout le traceur. La coloration perdure pendant plusieurs
minutes. De plus, le mouvement des écumes participe à la perte de traceur par adsorption
sur les parois du canal.
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D.3 Test traceur du 11 juillet 2011

D.3.1 Informations pratiques

L’objectif de ce test était de comprendre l’hydraulique au sein d’un décanteur et de tester
les points d’injection et d’échantillonnage, notamment les différentes goulottes de sortie des
décanteurs. Encore une fois, le décanteur n°5 a été choisi pour réaliser ce test.

Points d’injection : À l’entrée du décanteur n°5, en face de la vanne d’alimentation.
Traceur injecté : 70 g de rhodamine WT.
Heure d’injection : 10h30.
Points d’échantillonnage : à la sortie du décanteur n°5 (goulotte centrale et de droite).

D.3.2 Courbe de calibration

Une courbe de calibration de la fluorescence de la rhodamine WT a été effectuée à 850 V.
Comme ce test était très rapproché du dernier et qu’il manquait des points à concentration
élevée, les points de la courbe du 30 juin ont été ajoutés à cette courbe (Figure D.9).

FIGURE D.9 – Courbe de calibration du test traceur du 11 juillet 2011.

D.3.3 Résultats

Le débit moyen mesuré aux dégrilleurs lors du test était de 9 000 m³/h (Figure D.10). L’évolu-
tion des concentrations de traceur dans le temps aux points d’échantillonnage est présentée
à la Figure D.11. Les différences de concentration en traceur entre les échantillons des deux
goulottes de sortie du décanteur ne sont pas significatives.
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FIGURE D.10 – Débits mesurés aux dégrilleurs et aux décanteurs primaires.

FIGURE D.11 – Distribution des concentrations de traceur au point d’échantillonnage.

Bilan de masse

À la sortie du décanteur primaire n°5, 64% de la masse de traceur injecté est récupérée.

Interprétation des résultats

L’évolution des concentrations en traceur mesurée à la sortie du décanteur n°5 peut être
représentée par 7 RCM (Figure D.12).

227



FIGURE D.12 – Représentation par 7 RCM (en orange) de l’évolution des concentrations en
traceur à la sortie du décanteur primaire n°5 (en vert).

D.3.4 Remarques complémentaires

Le point d’injection en face des vannes d’alimentation des décanteurs semble plus approprié
que le canal d’alimentation. Une importante turbulence à ce niveau assure un bon mélange.
Cependant, il semble nécessaire d’utiliser un entonnoir et un tube pour injecter le traceur
dans la colonne d’eau au lieu de la surface. En effet, lors de ce test, le traceur a été versé à
la surface libre de l’eau, une perte de traceur à ce niveau pourrait contribuer à expliquer la
faible valeur du bilan de masse.

La répartition du traceur entre les différentes goulottes de sortie d’un décanteur semble suf-
fisamment bonne. Lors des prochains tests, l’échantillonnage aura uniquement lieu dans la
goulotte centrale.
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D.4 Test traceur du 22 juillet 2011

D.4.1 Informations pratiques

L’objectif de ce test était de déterminer la répartition de l’alun dans les sept décanteurs, de
tester l’hydraulique au sein d’un décanteur et de tester les points d’injection et d’échantillon-
nage.

Points d’injection : Aux deux points d’injection d’alun dans le canal en épingle, par les
trappes au sol.
Traceur injecté : 594 g et 558 g de rhodamine WT ont été injectés dans chaque trappe.
Heure d’injection : 10h30.
Points d’échantillonnage : à l’entrée des décanteurs n°1 et °5 et à la sortie de l’ensemble des
décanteurs.

D.4.2 Courbe de calibration

Une courbe de calibration de la fluorescence de la rhodamine WT a été effectuée à 930 V
(Figure D.13).

FIGURE D.13 – Courbe de calibration du test traceur du 22 juillet 2011.

D.4.3 Résultats

Le débit moyen mesuré aux dégrilleurs lors du test était de 13 000 m³/h (Figure D.14). L’évo-
lution des concentration de traceur dans le temps aux points d’échantillonnage est présentée
à la Figure D.15. Les différences de concentration en traceur dans les échantillons des deux
goulottes de sortie du décanteur ne sont pas significatives.
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FIGURE D.14 – Débits mesurés aux dégrilleurs et aux décanteurs primaires.

FIGURE D.15 – Distribution des concentrations de traceur aux points d’échantillonnage.

Bilan de masse

À l’entrée du décanteur primaire n°1, 46% de la masse de traceur injecté est récupérée. À la
sortie du décanteur primaire n°1, 54% de la masse de traceur injecté est récupérée. À la sortie
de l’ensemble des décanteurs, 45% de la masse de traceur injecté est récupérée.
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Interprétation des résultats

L’évolution des concentrations en traceur mesurée à la sortie du décanteur n°5 peut être re-
présentée par 11 RCM (Figures D.16c) et par 7 RCM à l’entrée des décanteurs 1 (Figures D.16a)
et 5 (Figures D.16b). Ces résultats sont cohérents avec les tests précédents.

(a) Entrée décanteur 1 (b) Entrée décanteur 5. (c) Sortie décanteur 5.

FIGURE D.16 – Représentation par des RCM (en orange) de l’évolution des concentrations
en traceur (en vert) à chaque point d’échantillonnage.

D.4.4 Remarques complémentaires

Pour ce test, de la rhodamine WT en pastilles a été utilisée. Les pastilles ont été dissoutes
dans de l’eau distillée pour préparer la solution-mère qui a été utilisée pour la courbe de
calibration et qui a été injectée dans le système. Malgré toutes les précautions prises lors de
la dilution, il est possible que la solution de rhodamine WT injectée ne soit pas tout a fait ho-
mogène. Lors du prélèvement du sous-échantillon pour préparer les solutions d’étalonnage,
une précaution toute particulière a été prise pour qu’il soit aussi représentatif que possible
de l’ensemble de la solution.

L’injection a eu lieu par les trappes dans le sol, au-dessus du canal en épingle, par versement
à la surface libre l’eau.

De grandes variations de débits, probablement dues à des interventions opérationnelles, ont
eu lieu pendant le test.

La sortie de l’ensemble des décanteurs a été échantillonnée à l’aide d’un échantillonneur
automatique qui a été programmé pour effectuer un rinçage avant la prise d’échantillon.
Toutefois, il se peut qu’un restant de liquide dans les tuyaux ait contaminé les échantillons.

Toutes ces raisons peuvent participer à expliquer les très faibles bilans de masse obtenus.

Une différence entre l’évolution des concentrations en traceur à l’entrée du décanteur 1 et 5
est observée. Cette différence est toutefois relativement faible. On considèrera que l’alun est
suffisamment bien réparti parmi les 7 décanteurs primaires et que ceux-ci présenteront un
comportement similaire lorsque l’alun est ajouté dans les deux points d’injection situés dans
le canal en épingle.
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D.5 Test traceur du 23 septembre 2011

D.5.1 Informations pratiques

L’objectif de ce test était de déterminer la répartition des débits au sein des 7 unités de dé-
cantation primaire.

Points d’injection : À l’entrée de chaque décanteur, devant la vanne d’alimentation.
Traceur injecté : 200 g de rhodamine WT ont été injectés dans chaque décanteur.
Heure d’injection : 9h26.
Points d’échantillonnage : Les points d’échantillonnage, représentés sur la Figure D.17, sont
situés :

— à la sortie de chaque décanteur primaire (points D1 à D7)

— à la sortie de l’ensemble des décanteurs (point O).

FIGURE D.17 – Points d’injection du traceur et points d’échantillonnage lors du test traceur
du 29 octobre 2011 à la StaRRE Est de la Ville de Québec.

D.5.2 Courbes de calibration

Dû au grand nombre d’échantillons recueillis, il a été difficile d’identifier l’échantillon le plus
concentré en traceur pour choisir le voltage approprié pour effectué les mesures. Après un
certain nombre de mesure à 775 V, certains échantillons plus concentrés ont présenté une
saturation nécessitant de diminuer le voltage d’excitation du fluorimètre à 750 V pour les
analyser. Pour détecter les concentrations plus faibles en début et fin d’échantillonnage, des
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lectures à 980 V ont également été effectuées. Les trois courbes de calibration utilisées pour
ce test sont présentées à la Figure D.18. Les courbes de calibration ont été réalisées avec de
l’eau brute prélevée à l’entrée des décanteurs avant l’injection du traceur.

(a) 750 V (b) 775 V (c) 980 V

FIGURE D.18 – Courbes de calibration préparées à différents voltages pour le test traceur du
23 septembre 2011.

D.5.3 Résultats

Le test a été réalisé en dehors de la période estivale pendant laquelle des règles strictes
doivent être respectées pour les déversements des eaux usées en temps de pluie. Ainsi, il
a été possible d’accumuler de l’eau dans les bassins de rétention la veille du test. Ce volume
d’eau a permis de maintenir un débit moyen d’environ 10 000 m³/h à l’entrée de la StaRRE
(Figure D.19).

L’évolution des concentrations de traceur dans le temps aux points d’échantillonnage est
présentée à la Figure D.20.

FIGURE D.19 – Débits mesurés aux dégrilleurs et aux décanteurs primaires.
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FIGURE D.20 – Distribution des concentrations de traceur aux points d’échantillonnage.

Interprétation des résultats

L’évolution des concentrations de toutes les unités de décantation primaire (Figure D.20)
présente une assez grande similitude pour permettre de conclure que la configuration de la
StaRRE induit une bonne répartition des débits parmi les sept unités de décantation.

En cohérence avec les tests précédents, l’hydraulique des décanteurs primaires peut être re-
présentée par 7 RCM (Figure D.21a à D.21g). La Figure D.21h montre que l’évolution des
concentrations de rhodamine mesurées au niveau de la sonde de turbidité en sortie des dé-
canteurs primaires peut être représentée par 8 RCM, le canal de sortie qui rassemble les
effluents des sept unités de décantation peut donc être représenté par un RCM de 795 m³.

(a) Décanteur 1 (b) Décanteur 2 (c) Décanteur 3 (d) Décanteur 4

(e) Décanteur 5 (f) Décanteur 6 (g) Décanteur 7 (h) Ens. des décanteurs.

FIGURE D.21 – Représentation par des RCM (en orange) de l’évolution des concentrations
de traceurs (en vert) aux différents points d’échantillonnage.

Bilan de masse

En considérant une distribution du débit mesuré à l’entrée de la StaRRE égale parmi les
décanteurs, entre 81 et 89% de la rhodamine injectée est récupérée à la sortie de chaque
décanteur primaire. À la sortie de l’ensemble des décanteurs, 84% de la rhodamine injectée
est récupérée.
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D.6 Test traceur du 29 octobre 2015

D.6.1 Informations pratiques

L’objectif de ce test était d’étudier la possibilité d’injecter de l’alun du côté gauche du canal
en épingle (côté des dessableurs n°1 et n°2), lors des évènements pluvieux entraînant une
dérivation en amont des décanteurs primaires, la vanne de dérivation se trouvant du côté
droit lorsqu’on suit la ligne d’eau (à proximité de l’entrée du décanteur n°7).

Points d’injection : Au point d’injection d’alun du côté gauche (Figure D.22).
Traceur injecté : 1350 g de rhodamine WT.
Heure d’injection : 8h45.
Points d’échantillonnage : Les points d’échantillonnage, représentés sur la Figure D.22, sont
situés :

— à la sortie des 5 dessableurs (points S1 à S5)

— à l’entrée des 7 décanteurs primaires (points E1 à E7)

— à la dérivation en amont des décanteurs primaires (point D)

— au bout du canal de sortie de l’ensemble des décanteurs primaires (point O)

FIGURE D.22 – Point d’injection du traceur et points d’échantillonnage lors du test traceur
du 23 septembre 2015 à la StaRRE Est de la Ville de Québec.
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D.6.2 Courbes de calibration

Deux courbes de calibration de la fluorescence de la rhodamine WT ont été réalisées à 700 V
et 1000 V (Figure D.23) pour pouvoir mesurer les concentrations les plus faibles en début
et en fin d’échantillonnage. Les courbes de calibration ont été réalisées avec de l’eau brute
prélevée à l’entrée des décanteurs avant l’injection du traceur.

(a) 700 V (b) 1000 V

FIGURE D.23 – Courbes de calibration préparées à différents voltages pour le test traceur du
29 octobre 2015.

D.6.3 Résultats

Le débit moyen mesuré aux dégrilleurs lors du test était de 23 000 m³/h, dont environ
15 600m³/h ont été traités par les décanteurs primaires, le reste étant dérivé à l’amont des
décanteurs primaires (Figure D.24). L’évolution des concentrations de traceur dans le temps
aux points d’échantillonnage est présentée à la Figure D.25.

FIGURE D.24 – Débits mesurés aux dégrilleurs et aux décanteurs primaires.
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FIGURE D.25 – Distribution des concentrations de traceur aux points d’échantillonnage.

Bilan de masse

D’après l’évolution des concentrations de rhodamine aux points d’échantillonnage, environ
12% du traceur est retrouvé au niveau de la dérivation en amont des décanteurs primaires
(point d’échantillonnage D). 82% du traceur est mesuré à la sortie de l’ensemble des décan-
teurs primaires. On peut donc considérer que globalement 94% du traceur a été récupéré.

Interprétation des résultats

Les résultats montrent que l’eau passant du côté gauche du canal en épingle (où a eu lieu
l’injection du traceur), se distribue entre les dessableurs numéro 1 (44%), 2 (41%) et 3 (14%).
Les pourcentages sont calculés en faisant l’hypothèse que les cinq dessableurs traitent des
débits égaux. Aucune présence de traceur n’est mesurée à la sortie des dessableurs 4 et 5.

À la sortie des dessableurs, on retrouve du traceur à l’entrée des sept décanteurs primaires
et au niveau de la vanne de dérivation qui évacue le surplus de débit qui ne peut être traité
par les décanteurs primaires.

237





Annexe E

Redondance de capteurs

Dans l’objectif de tester la possibilité d’utiliser des capteurs redondants pour la détection de
fautes, deux capteurs de turbidité Solitax® ont été installés au même emplacement, soit à
l’entrée des décanteurs primaires de la StaRRE Est de la Ville de Québec (Figure E.1).

FIGURE E.1 – Installation de capteurs redondants.

Malgré la proximité des capteurs et la similarité des conditions dans lesquelles ils étaient
installés, les signaux des deux capteurs de turbidité présentaient des différences (Figure E.2).
On observe aussi que le signal du turbidimètre 1 était plus bruité.
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FIGURE E.2 – Signaux bruts des deux sondes de turbidité.

La filtration des signaux par la méthode du modèle autorégressif proposé par Alferes et al.

(2013b) a permis de retirer une partie du bruit (Figure E.3).

(a) Turbidimètre 1

(b) Turbidimètre 2

FIGURE E.3 – Signaux de turbidité filtrés (UTN)
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Pour évaluer le biais entre les deux signaux, les capteurs de turbidité nettoyés ont été plongés
dans des solutions standards de formazine à 200 UTN et 800 UTN, ainsi que dans de l’eau
distillée. La mesure a été effectuée pendant 5 min (Figure E.4). La moyenne sur les 5 min
du signal mesuré est présentée dans le Tableau E.1. La correction du signal en UTN a été
effectuée (Figure E.5).

TABLEAU E.1 – Valeur moyenne de turbidité mesurée dans les solutions standards.

La sonde 1 présente 2% (à 200 UTN) et 1% (à 800 UTN) d’écart avec la valeur de la solution
standard. La sonde 2 présente 14% (à 200 UTN) et 10% (à 800 UTN) d’écart avec la valeur de
la solution standard.

FIGURE E.4 – Mesure de turbidité dans des solutions standards de formazine du Turbidi-
mètre 2.

(a) Turbidimètre 1 (b) Turbidimètre 2

FIGURE E.5 – Calibration des sondes de turbidité en UTN
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Pour calibrer les sondes de turbidité en concentration de MeS, des échantillons ponctuels
("grab") ont été prélevés à l’aide d’un échantillonneur automatique toutes les heures pendant
24h. Une moyenne des signaux de turbidité a été calculée sur 2 min autour de l’heure du
prélèvement de l’échantillon pour tracer les courbes de calibration de chaque turbidimètre
(Figure E.6).

(a) Turbidimètre 1 (b) Turbidimètre 2

FIGURE E.6 – Calibration des turbidimètres en concentration de MeS

Les signaux calibrés des deux sondes de turbidité sont présentés à la Figure E.7.

FIGURE E.7 – Signaux calibrés en MeS des deux sondes de turbidité.

La comparaison des signaux calibrés avec les mesures de concentration en MeS (Figure E.8)
montre un léger biais entre les deux signaux. Une différence moyenne de 14 mg/L, soit
environ 8% de la concentration moyenne, subsiste.
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FIGURE E.8 – Comparaison des signaux calibrés en MeS des deux sondes de turbidité avec
les mesures de MeS effectuées en laboratoire.

Le signal du turbidimètre 2, qui était le moins bruité des deux, a été utilisé pour la calibration
du modèle intégré présenté au Chapitre 4.
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