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RESUME

Les 3 thémes abordés dans cette thése sont : 1) I'effet de la filtration biologique sur la
stabilité microbiologique de I’eau ; 2) les acides aminés en tant que composants de la
matiére organique biodégradable et 3) la désinfection du biofilm. Ces trois thémes sont

reliés au contrdle de la recroissance bactérienne en réseau de distribution d’eau potable.

Dans la premiére partie de cette thése, la stabilité microbiologique d’une eau filtrée sur
charbon actif biologique (CAB) a été comparée a celle d’une eau n’ayant pas été soumise
a cette étape de filtration. Un montage de 8 réacteurs annulaires de fonte et de 3
réacteurs annulaires de polycarbonate a été utilisé. L’effet de la chloration ainsi que celui
du matériau ont aussi été étudiés. La densité de la biomasse fixée a été évaluée par la
méthode de I’activité exoprotéolytique potentielle ainsi que par des dénombrements de
bactéries hétérotrophes aérobies (BHA) sur gélose. La biomasse libre a été évaluée par
des comptes directs totaux par microscopies en épifluorescence précédés par une
coloration a I’orangé acridine. Les résultats montrent que la filtration biologique limite la
densité de la biomasse fixée a court temps de séjour (1h) mais que cet effet n’est pas
perceptible aprés un long temps de séjour (15h). L’utilisation de réacteurs de matériaux
différents (fonte, polycarbonate) a permis de montrer que la biomasse fixée sur les parois
de fonte des réacteurs est plus dense que celle fixée sur les parois des réacteurs de

polycarbonate. La biomasse fixée dans les réacteurs en fonte a été trés peu affectée par la



chloration de I’affluent des réacteurs, possiblement & cause de la grande réactivité des
particules de corrosion qui protége cette biomasse de l’action du chlore. Cette
observation suggeére que le contrdle de la corrosion devrait étre un objectif important de

tout programme de contrdle de la recroissance bactérienne.

Dans la seconde partie de cette thése, la biodégradabilité des acides aminés libres et des
acides aminés totaux (AAT) (libres et combinés a des molécules complexes) ainsi que
I’enlévement de ces composés par différents procédés de traitement ont été étudiés. Les
acides aminés libres ont été mesurés par chromatographie liquide haute performance
(CLHP). La mesure des acides aminés totaux (AAT) a elle aussi été réalisée par CLHP
mais aprés une hydrolyse acide des échantillons. La coagulation-floculation-décantation
permet les meilleurs enlévements d’AAT suivi par la filtration CAB. L’ozonation
provoque geénéralement une augmentation de la teneur en acides aminés totaux. Ce
phénoméne peut étre expliqué par I’oxydation partielle par I’ozone de molécules
complexes contenant des acide aminés, ce qui permet d’augmenter la récupération
d’acides aminés suite a I’étape d’hydrolyse acide. L’enlévement des acides aminés totaux
par la filtration sur CAB montre que ce paramétre correspond a un cinquiéme de la
matiére organique biodégradable enlevée par ce traitement ainsi qu’a un tiers de la
demande en chlore enlevée par ce procédé de traitement. Ces résultats viennent préciser
la contribution des acides aminés totaux a la matiére organique biodégradable et

expliquent en partie |’enlévement de la demande en chlore par la filtration sur CAB.



Un montage de 4 réacteurs annulaires de polycarbonate a permis de mettre en évidence
I’augmentation de la biomasse fixée causée par de trés faibles doses d’acides aminés
libres (0,1 mg C/). La modélisation de ces résultats et de ceux obtenus lors de la
premiére partie de ce travail a permis de vérifier la validité du modéle MERLIN pour
I’analyse des résultats obtenus en réacteurs annulaires. Ce modéle est dérivé du modele
SANCHO qui avait été développé pour prédire I’évolution de la qualité de I’eau en
réseau de distribution. La validité du modéle MERLIN a été testée en analysant des

résultats provenant de réacteurs annulaires.

Finalement, la derniére partie de cette thése décrit I'impact de la chloration sur la
composition et la demande en chlore d’un biofilm d’eau potable. Des essais en réacteurs
annulaires de polycarbonate ont été effectués pour mettre en évidence la réactivité du
chlore envers un biofilm d’eau potable. Les acides aminés totaux représentent environ 2
% du carbone organique total (COT) du biofilm et 17% de la demande en chlore du
biofilm. Ces résultats suggérent que d’autres composés non identifiés sont responsables
de la plus grande part de la demande en chlore du biofilm. Finalement, la demande en
chlore 4 heures d’une suspension de biofilm est 2,5 fois plus grande que celle exercée par
un biofilm n’ayant pas été resuspendu. Ces derniers résultats suggérent que la structure
du biofilm offre une protection contre I’attaque du chlore, puisque certains sites réactifs
y sont relativement a I’abri de la chloration, et ce pour une période de 4 heures a un taux

de chlore initial de 5 mg/l et final supérieur a 2,5 mg/l.



ABSTRACT

The three themes developed in this thesis are : 1) the effect of biological filtration on the
microbiological stability of drinking water ; 2) the aminoacids and their participation in
biodegradable organic matter and 3) the disinfection of biofilm. They are all related to

the control of bacterial regrowth in drinking water distribution system.

In the first part of this work, the biological stability of a water filtered on biological
activated carbon (BAC) was compared to that of a water not submitted to this treatment
process. To this end, an experimental setup composed of 8 gray iron annular reactors
and 3 polycarbonate annular reactors was used. The effect of chlorination as well as the

effect of support media on the water biological stability were also investigated.

Fixed biomass density were evaluated by the potential exoproteolytic activity method
(EPA) and by the heterotrophic bacteria plate count method (HPC). Free bacterial
numbers were measured with total direct counts by epifluorescence microscopy using
acridine orange. Results show that biological filtration diminished the fixed biomass
density at short water residence time but this effect was not conveyed to longer water
residence time. The use of reactors made of different materials led to the observation that
the fixed biomass density supported by grey iron was superior to that supported by

polycarbonate. Also, the fixed biomass established in grey iron reactors was not affected



by the disinfection implemented in affluent water. This phenomenon was probably caused
by the high reactivity of corrosion particles with chlorine shielding the fixed biomass
from the action of the disinfectant. This observation suggests that corrosion control

should be an important part of any regrowth prevention program.

In the second part of this work, the biodegradability of free and combined aminoacids as

well as their removal by water treatment processes were investigated.

Aminoacids were measured by high performance liquid chromatography (HPLC). The
determination of total aminoacids (TAA) was also realized by HPLC but after acid
hydrolysis of samples. The coagulation-flocculation-settling process realized the best
total aminoacid removals followed by BAC filtration. Ozonation generally caused
increases in TAA concentrations. This phenomenon can be explained by a partial
oxidation by ozone of various molecules containing aminoacids, resulting higher
percentages of recovery following acid hydrolysis. The removal of TAA by BAC
filtration revealed that the compounds included in the TAA parameter accounted for a
fifth of the biodegradable organic matter and for a third of the chlorine demand removed
in a BAC filter. These results refine our comprehension of the contribution of TAA to
the biodegradable organic matter and our knowledge of the origin of chlorine demand

and biodegradable organic matter removal realized by BAC filtration.



An experimental setup of 4 polycarbonate annular reactors was used to quantify the
effect of small quantities of free aminoacids (0,1 mg C/1) on fixed biomass density. A
modeling of the results obtained with this experiment and with the experiment presented
in the first part of this thesis was realized in order to verify the applicability of the

MERLIN model to the analysis of results obtained in annular reactors.

In the last part of this thesis, the impact of chlorination on the composition and chlorine
demand of a drinking water biofilm was studied. Experiments in polycarbonate annular
reactors were carried out in order to show the chlorine reactivity of a drinking water
biofilm. TAA represented 2% of the biofilm total organic carbon (TOC) and 17% of its
chlorine demand. These results suggest that other compounds, yet unidentified, were
responsible for most of the biofilm chlorine demand. The 4-hour chlorine demand
exerted by a suspension of biofilm was 2.5 times greater than that of a biofilm on its
polycarbonate support. These last results suggest that the biofilm structure, altered in
biofilm suspensions, protects from chlorination a significant part of the chlorine reactive
sites of the biofilm. This holds true for a duration of 4 hours with an initial concentration

of 4 mg Cl,/1 and a final concentration of no less than 2.5 mg Cl/L.
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INTRODUCTION

La présence de matiére organique biodégradable dans I’eau potable favorise la croissance
indésirable de bactéries pendant le transport de I’eau dans le réseau de distribution.
L'’utilisation d’un désinfectant comme le chlore permet de limiter partiellement cette
croissance. La chloration conduit cependant a la formation de sous-produits de
désinfection potentiellement nuisibles pour la santé ainsi qu’a des problémes de goiits et
d’odeurs. De plus, les bacténes fixées, principale source de recroissance bactérienne en
réseau de distribution, sont moins sensibles a I’action du chlore que ne le sont les
bactéries libres. Pour toutes ces raisons, l’enlévement de la matiére organique
biodégradable a I’usine est I’'un des objectifs des traiteurs d’eau. La filtration sur charbon
actif biologique (CAB) est I’un des procédés utilisés pour diminuer la teneur en matiére

organique biodégradable d’une eau.

Les trois thémes abordés dans cette thése sont reliés au controle de la recroissance
bactérienne en réseau de distribution. Le premier théme a pour objet I'étude de la
filtration biologique et plus précisément son effet sur la stabilité microbiologique de
I'eau. Le deuxiéme théme regroupe les travaux reliés aux acides aminés, I'une des
composantes de la matiére organique biodégradable. Ces travaux portent sur I’efficacité
des procédés de traitement dans I’enlévement des acides aminés ainsi que sur I’influence

de ces composés sur la stabilité microbiologique de I’eau. Une attention particuliére a été




accordée a la filtration biologique puisque I’objectif principal de cette derniére est
justement d’enlever les substrats biodégradables. Le troisiéme théme de cette thése est la
résistance a la désinfection de la biomasse fixée. Cette caractéristique de la biomasse
fixée amplifie les problémes de recroissance bactérienne causée par la présence de
substrats dans I’eau traitée. Le role joué par le matériau de support et les dépots de

corrosion a été abordé de méme que I’influence de la structure du biofilm.

Cette thése est divisée en cing chapitres. Le chapitre 1 présente une évaluation de la

stabilité microbiologique d’une eau filtrée sur CAB. Les objectifs de ce chapitre sont :

1) montrer l'effet de la filtration biologique, et de !'enlévement de matiére organique

biodégradable sur le potentiel de recroissance de |’eau en réseau de distribution,

2) montrer les effets de la filtration biologique et de la corrosion sur l'efficacité de la

désinfection par le chlore,

3) confirmer ['utilit¢ des réacteurs annulaires pour ['étude de ['impact d’'une
modification de traitement sur le potentiel de recroissance de la biomasse en réseau

de distribution.



Afin d’atteindre ces objectifs, la croissance de biomasse supportée par une eau filtrée sur
CAB a été comparée a celle d’'une eau n’ayant pas subie cette étape de filtration. Cela a
été réalisé avec I'aide d’un montage de 8 réacteurs annulaires de fonte et de 3 réacteurs
annulaires de polycarbonate. Une chloration de I’affluent des réacteurs a permis de
montrer I'effet des matériaux de support et de I’eau d’alimentation sur la stabilité de
’eau produite en présence d’oxydant. Une comparaison des résultats obtenus en

réacteurs annulaires avec ceux obtenus en réseaux réels a aussi été réalisée.

La composition exacte de la matiére organique biodégradable reste mal définie bien que
plusieurs travaux récents aient eu pour objectif d’en préciser la composition. Les acides
aminés sont {’'une des classes de composés pouvant participer au carbone organique
biodégradable. Le chapitre 2 présente des suivis de la teneur en acides aminés totaux
(libres et combinés a diverses molécules) le long de deux filiéres de traitement d’eau
potable et de leurs réseaux de distribution. Les objectifs du travail présenté dans le

chapitre 2 sont de :

1) montrer ['efficacité de différents procédés de traitement, notamment la filtration sur

CAB dans l'enlévement des acides aminés totaux,
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2) évaluer la stabilité des acides aminés totaux (AAT) dans un réseau de distribution en

fonction du temps de séjour de l'eau et comparer les résultats obtenus avec une eau

filtrée sur CAB et avec une eau traitée conventionnellement.

Le chapitre 3 présente une €tude détaillée de I’enlévement des AAT dans un filtre CAB
fonctionnant en mode biologique. Des enlévements de CODB et de demandes en chiore

de I’eau ont été comparés. Les objectifs du chapitre 3 sont de :

1) quantifier l'enlévement des acides aminés totaux par une filtration sur CAB

Jonctionnant en mode biologique afin d’estimer leur biodégradabilité,

2) estimer la fraction de la demande en chlore de !'eau exercée par les acides aminés
totaux et montrer l'importance de l'enlévement des acides aminés totaux dans

l'enlévement de la demande en chlore par une filtration sur CAB.

Le chapitre 4 présente les résultats d’essais en réacteurs annulaires de polycarbonate
dans le but de montrer I'influence de la présence de faibles quantités d’acides aminés
libres sur la croissance de la biomasse. L’applicabilit¢ d’un modéle de prédiction de
’évolution de la qualité de 'eau en réseau de distribution, le modéle SANCHO, a
P’analyse des résultats obtenus en réacteurs annulaires est également discutée dans ce

chapitre. Ce modéle peut étre adapté a I’analyse de résultats obtenus en réacteurs



annulaires. La version modifiée du modéle SANCHO a regu le nom de MERLIN. La
répartition du CODB en trois classes de biodégradabilités distinctes ainsi que la
possibilité d’obtenir de I'information sur le rendement de croissance associée a un
substrat par une biomasse donnée rend le modéle MERLIN intéressant. Les résultats
expérimentaux présentés dans ce chapitre, ainsi que ceux du chapitre 1 du chapitre 1 ont
été utilisés afin d’évaluer les performances de ce modéle. Les objectifs du travail présenté

dans le chapitre 4 sont les suivants:

1) quantifier la biodégradabilité des acides aminés libres lorsque les conditions et

les concentrations se rapprochent de celles existant en réseaux de distribution,

2) vérifier |'utilité d'un modéle de prédiction (version modifiée de SANCHQO) de
1'évolution de la qualité de l'eau en réseau de distribution, pour analyser des

résultats obtenus avec des réacteurs annulaires.

Finalement, le chapitre 5 présente une étude de I'impact de la chloration sur la demande
en chlore et la composition d’un biofilm d’eau potable. Les biofilms analysés proviennent
de réacteurs annulaires de polycarbonate colonisés avec de I’eau du robinet légérement
enrichie. L’évolution de la demande en chlore exercée par le biofilm pendant la
chloration en réacteur annulaire est proposée comme technique d’évaluation simple de la

pénétration du chlore dans un biofilm. De méme, la signification de I’évolution de la



teneur en AAT d’un biofilm pendant une chloration est discutée. Les théories concernant
I'influence de la structure du biofilm dans la relative résistance a la désinfection affichée
par la biomasse fixée sont analysées a la lumiére des résultats obtenus. Les objectifs du

travail présenté dans ce chapitre sont les suivants :

1) évaluer la demande en chlore d'un biofilm et son évolution pendant une

chloration semblable a celle réalisée en réseau de distribution,

2) mettre en évidence l'importance de la structure du biofilm dans la résistance a la

désinfection par le chlore a l'aide de demande en chlore de biofiim.

Bien que diverses avenues aient été explorées dans les différents chapitres de cette thése,
le fil conducteur de ces différentes approches demeure le contrdle de la recroissance
bactérienne en réseau de distribution. Dans certaines sections au contenu plus appliqué,
I’emphase est mise sur les traitements et leur conséquences, soit directement au niveau
de la stabilit¢ microbiologique de I’eau ou encore au niveau de I’enlévement de
composés participant au carbone organique biodégradable. Dans d’autres sections, une
approche plus fondamentale est employée avec d’un coté, ’étude de I'impact d’une
classe de composés sur la stabilité microbiologique de I’eau et de I’autre, I’étude des

mécanismes de résistance a la désinfection dont bénéficie la biomasse fixée.



CHAPITRE 1 : EFFICACITE DE LA FILTRATION BIOLOGIQUE DANS LE
CONTROLE DE LA RECROISSANCE BACTERIENE EN RESEAU DE

DISTRIBUTION

1.1 Mise en contexte

Ce chapitre présente les résultats d’une étude en réacteurs annulaires réalisée en 1994 a
'usine de Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada). Ces résultats ont été obtenus lors
de travaux réalisés dans le cadre d’un projet de recherche regroupant une étude réalisée
dans les réseaux de distribution de Ville de Laval ainsi que deux études pilotes réalisées a
I'usine Ste-Rose. L’ensemble de ces résultats ont été consignés dans un manuel
AWWAREF présenté a I’annexe 1. Une étude de confirmation des résuiltats obtenus avec
les réacteurs annulaires de fonte et de polycarbonate a été réalisée par Serkedjieva

(1996) dans le cadre d’un projet de maitrise.

1.2 Introduction

1.2.1 Importance du contrdle de la croissance bactérienne dans les réseaux de

distribution d’eau potable

Les réseaux de distribution d’eau potable peuvent étre considérés comme de véritables
bioréacteurs car, bien que la teneur en matiére organique biodégradable (MOB) y soit

relativement faible, on y retrouve tous les éléments essentiels au développement d’une



biomasse active. La paroi interne des conduites est rapidement colonisée par les bactéries
survivant aux différents traitements de potabilisation de I’eau (Donlan et al, 1994,
Wolfaardt et Cloete, 1992). Ces bactéries, une fois fixées, se multiplient et
éventuellement se détachent sous I’action des forces de cisaillement et aussi du manque
d’espace. La croissance et le relargage des bactéries fixées sont alors considérés comme
les principaux responsables de la détérioration de la qualité microbiologique de I’eau

(LeChevallier et al., 1987, 1991 ; Servais et al., 1992b).

De plus, la biomasse fixée permet de supporter la croissance de divers organismes
supérieurs tels les annélides, les protozoaires et les métazoaires (Lévy et al, 1986).
L’accumulation de ces diverses espéces peut causer des problémes de gofts et d’odeurs,
une augmentation de la turbidité, et une corrosion accrue d’origine microbienne
(LeChevallier er al. 1993). Aussi, le décrochage de bactéries coliformes est I’'un des
facteurs pouvant mener au dépassement des normes menant a des avis de bouillir
(Camper e al., 1995a ; LeChevallier et al., 1987, 1996). Selon ces auteurs, les bactéries
coliformes peuvent provenir d’un biofilm d’eau potable. Leur présence n’est donc pas
nécessairement reliée a une contamination, ce qui complique I’interprétation des résultats
de bactéries coliformes totaux. Le souci d’améliorer la qualité microbiologique de I’eau
potable devrait étre poussé au-dela du simple respect des normes de bactéries coliformes.

En effet, Payment et al. (1993) suggérent que la consommation d’eau du robinet peut



augmenter le risque de maladie gastro-intestinale de 30%, méme si cette eau satisfait a

toutes les normes de potabilité en vigueur.

Le respect des normes de coliformes, et d’une maniére plus générale I’amélioration de la
qualité microbiologique de I’eau consommeée, passe bien entendu par une amélioration
des traitements a 'usine (Bablon er al., 1991 ; LeChevallier et al., 1996) et, a plus long
terme, par une amélioration de la qualité de I’eau brute. Mais I’amélioration de la qualité
microbiologique de I’eau consommée passe aussi par le contrle de la recroissance
bactérienne en réseau de distribution ainsi que dans les branchements et la plomberie

domestique (Prévost et al., 1997).

La stratégie la plus simple pour contrdler la croissance bactérienne en réseau de
distribution consiste 4 maintenir une concentration résiduelle de désinfectant dans tout le
réseau. Cependant, 'utilisation d’un désinfectant rémanent, le plus populaire étant le
chlore, améne deux sujets d’inquiétudessoit : 1) la difficulté de maintenir une
concentration résiduelle de désinfectant en évitant la création excessive de sous-produits
de désinfection ; 2) la relative inefficacité du chiore pour la désinfection de la biomasse
fixée. C’est pourquoi une approche plus globale au probléme de la recroissance permet
souvent de distribuer une eau de meilleure qualité. Cette approche globale inclue : le

maintien d’une concentration résiduelle minimale de désinfectant, le controle de la
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corrosion interne ainsi que I’enlévement des nutriments qui peuvent servir de substrats

pour la biomasse.

1.2.2 Limites de la chloration de I’eau: aspects chimiques

Il est difficile de maintenir un résiduel de chlore en réseau de distribution car celui-ci
contient plusieurs sources de demandes en chlore. En plus de la demande en chlore
exercée par I’eau, il existe une demande en chlore associée aux matériaux des conduites,
aux dépdts (corrosion et autres) et au biofilm (Baribeau, 1995 ; Kiéné et al., 1996 ;

LeChevallier et al., 1993).

L’importance de la demande en chlore associée a I’eau traitée dépend principalement de
la température et du COT de I’eau (Desjardins ef al., 1997 ; Kiéné€ er al., 1996 ; Jadas-
Hécart, 1989). Le type de matériau des conduites influence la demande en
chlore principalement sur la base de la vitesse des phénoménes de corrosion (Camper ef
al., 1993 ; Kiéné et al., 1994, 1996 ; LeChevallier et al., 1990, 1993). Pour juger de
I'importance relative de ces sources de demandes en chlore, il faut aussi tenir compte du
diamétre des conduites. Par exemple, Kiéné et al, 1996 ont montré que pour une
conduite de 250 mm de diamétre, la demande en chlore totale exercée par le biofilm, telle
que défini par une réaction d’ordre 1 par rapport au chiore, est trés faible (k = 3*10™
min™), la demande exercée par I’eau est faible (k = 4,72*10™ min™), tandis que les

demandes exercées par les conduites de fonte grises (k = 2,73*10° min™) et par les
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dépéts de corrosion et de CaCO; (k= 1,12*10”) sont plus importantes. Selon ces
auteurs, pour que la demande en chlore exercée par un biofilm d’eau potable devienne

significatif, il faut que le diamétre des conduites soient inférieures a 50 mm.

Baribeau (1995), suite a des comparaisons de consommation de chlore libre pour de
I’eau incubée dans différentes conditions (sections de réseaux de ciment, de fonte grise et
en laboratoire), évalue que la demande en chlore associée au biofilm est négligeable face
aux autres sources de demandes en chiore en réseau, Cet auteur a calculé ces demandes
en chlore en conditions d’écoulement. La demande en chlore exercée par un biofilm
d’eau potable (0,187*10° et 0,134*10”° mg Cl/I*m**h pour deux échantilllonnages) est
négligeable comparativement a la demande en chlore exercée par des conduites de fonte
grise recouvertes de dépéts de corrosion (113*10” et 79*10”° mg Cl/1*m**h pour deux

échantillonages).

Il est possible dans certain cas d’ajouter suffisamment de chlore pour satisfaire les
diverses demandes en chlore d’un réseau de distribution en injectant de fortes doses de
chlore a la sortie de I'usine ou en utilisant des postes de rechloration (Boccelli ez al.
1997). Cependant, un ajout de chlore excessif dans une eau riche en composés
organiques provoque la formation de sous-produits chlorés (Doré, 1989) qui peuvent
avoir des conséquences organoleptiques et sanitaires. En pratique, cela vient limiter la

dose de chlore applicable (Morris et al., 1992 ; Robertson et al., 1992).
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1.2.3 Limites de la chloration de I’eau : aspects bactériologiques

La faible performance du chlore dans le contrdle du biofilm et plus spécifiquement des
coliformes dans I’eau potable a été soulignée par plusieurs auteurs (Camper ez al., 1993,
1995a ; Characklis et Marshall, 1990 ; LeChevallier ez al., 1987, 1988; Mathieu et al.,
1995 ; Reilly et Kippin, 1983 ; Sibille ez al., 1995 ; Smith ez al., 1989). Il a méme été
montré a quelques reprises qu’une faible concentration de chlore peut stimuler la
recroissance de bactéries coliformes dans un réseau de distribution pilote (Camper et al.

1993, 1995a, b).

La relative résistance a la désinfection de la biomasse fixée est certainement causée par
Paction combinée de plusieurs facteurs. Elle peut impliquer la sélection d’organismes
plus résistants au chlore (Hiraishi ez a/., 1995 ; Pernistky et al., 1995 ; Ridgway et Olson,
1982). Cette résistance peut étre favorisée par la réaction rapide du chlore avec les
matériaux des parois des conduites ou avec les sous-produits de corrosion (Camper e?
al., 1986 ; LeChevalier et al. ; 1993 ; Tuovinen ef al., 1984). Le chlore n’étant alors plus
disponible pour détruire les bactéries. Elle peut aussi étre le résultat des adaptations
physiologiques comme un taux de croissance lent ou encore par la production
d’exopolyméres neutralisant le chlore ou créant une barriére de diffusion (Berg ef al,,
1982 ; Brown et al., 1990 ; Cargill et al., 1992 ; Chen et al., 1993 ; Herson et al., 1987 ;
Kuchta et al., 1985 ; LeChevallier et al., 1988 ; Leyval et al., 1984 ; Pyle et al., 1994).

Finalement, une résistance a la diffusion du désinfectant dans le biofilm a été mise en
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évidence par plusieurs auteurs (Berman ef al., 1988 ; Brown et al., 1995 ; DeBeer et al,

1994 ; Huang et al., 1995 ; Srinivasan et al., 1995).

1.2.4 Croissance bactérienne et matiére organique biodégradable

La biodégradabilité des différentes composantes de la matiére organique de I'eau est
variable et son évaluation dépend des méthodes de mesure utilisées (Volk et al., 1996).
Une généralisation de I’apport des différents constituants du carbone organique dissous
(COD) au carbone organique dissous biodégradable (CODB) est difficile a réaliser en
raison des variations induites par la source d’eau et les méthodes d’évaluation de la

biodégradabilité.

Récemment, Volk et al. (1996) ont caractérisé le CODB d’une eau de surface (White
Clay Creek, USA) par des mesures en bioréacteurs. Le CODB de I'eau étudiée est défini
comme suit: 55% de substances humiques, 19 % de sucres liés aux substances
humiques, 11% de sucres libres, 2 % d’acides aminés libres, 2% d’acides aminés liés aux
substances humiques, et 11% de composés non caractérisés. D’autres auteurs, suggérent
que les acides aminés totaux (libres et combinés) forment une fraction plus importante du
CODB pour différentes eaux traitées: 5 a 25% selon Dossier-Berne (1994), un
maximum de 40% pour Hureiki ez al. (1996), et 63% selon Agbekodo (1994) pour une
eau nanofiltrée. Aussi, I'importance générale des substances humiques dans le CODB

reste & confirmer puisque Agebekodo (1994) a montré que pour une eau filtré sur sable



14

de I'usine Méry-sur-Oise, 63% du CODB provient de fractions non-humiques (non

retenues sur résines XAD-8 et XAD-4).

Limiter la croissance bactérienne en minimisant la quantité de matiére organique
biodégradable dissoute dans I’eau est une approche de choix. Servais et al. (1995a) ont
montré que la concentration de CODB a la sortie de I’'usine de traitement est le facteur
principal gouvernant la croissance bactérienne dans plusieurs réseaux de distribution. En
se basant sur des données expérimentales et en utilisant un modéle prédictif, ils ont
montré qu’il est possible de tenir compte de I'impact d’une concentration résiduelie de
chlore dans le réseau de distribution. Le chlore retarde la croissance des biomasses fixées
et libres, et dans une moindre mesure, diminue la quantité totale de biomasse dans le
réseau de distribution. Cependant, quand la teneur en substrats est élevée, ces auteurs
ont montré que la chloration ne permet pas un contrdle efficace de la croissance de
biomasse fixée. De plus, méme si le résiduel de chlore parvient a limiter la recroissance
dans le réseau de distribution, celle-ci aura tendance a se réaliser dans les entrées de
services, la ou les conditions de croissance sont particuliérement favorables (stagnation,

température élevée, ratio surface/volume élevé) (Prévost et al., 1997).

Quelques auteurs ont proposé des objectifs de traitement permettant de limiter les
problémes de recroissance bactérienne en réseau de distribution. Servais et al. (1992b et

1995a) proposent une valeur seuil de 0,15 mg C/l de CODB sous lequel il n’y a plus de
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consommation observable de CODB, et donc une croissance minimale de biomasse. van
der Kooij et al. (1989) proposent une valeur seuil de 10 ug C/1 de carbone organique
assimilable (COA) pour laquelle les dénombrements bactériens seront inférieurs 2 100
CFU/ml a 22°C. Le COA est obtenu suite au suivi de la croissance de souches de
bactéries pures et constitue une mesure indirecte de l2 teneur en MOB car il est exprimé
en équivalent acétate (van der Kooij, 1990). LeChevallier et al. (1991), avec 50 pg/l
d’AOC, et Volk et Joret (1994), avec 150 pg/l de CODB suggérent aussi des valeurs
seuil 4 ne pas dépasser afin d’éviter I’apparition de bactéries coliformes en réseau de

distribution.

1.2.5 Enlévement de la matiére organique biodégradable par la filtration

biologique

Plusieurs étapes de traitement : la coagulation - floculation, la filtration sur charbon actif
biologique ou la filtration par membrane permettent un enlévement de MOB. Bien qu’un
enlévement trés efficace de la MOB puisse étre réalisé par la nanofiltration, (Agbekodo,
1993 ; Sibille 1995), ce procédé de traitement demeure coliteux. De plus, son application
dans les régions froides est problématique a cause de la plus grande viscosité associée a

I’eau froide, entrainant une baisse importante des flux traversant les membranes.

La filtration sur charbon actif biologique a pour objectif principal I’eniévement de la

MOB. Elle peut étre implantée en deuxiéme étage, c’est-a-dire aprés une étape
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indépendante de filtration rapide sur sable ou sur sable-anthracite. Elle peut aussi étre
mise en oeuvre en premier étage, le charbon actif biologique est alors placée au-dessus
du sable, ce qui permet une implantation plus facile et moins coiteuse dans le cas d’une
usine existante (Niquette, 1996 ; Prévost ef al., 1993). Plusieurs auteurs ont montré que
la filtration biologioue nermet I’enlévement d’une fraction importante de la MOB
(Bouillot et al., 1992 ; Huck et al., 1991 ; Jansens et al., 1984; Prévost ef al., 1991,
1992 ; Servais et al., 1991 a et b, 1992a ; van der Kooij ef al., 1982, 1989). La filtration
biologique réduit la quantité de substrats disponibles dans le réseau. La croissance de
biomasse dans les filtres biologiques qui résulte de cet enlévement peut étre contrélée par

les paramétres d’opération, notamment le protocole de lavage des filtres (Niquette,

1996).

1.3 Objectifs

L’objectif principal de cette étude est de mieux comprendre I'effet de la filtration
biologique, et de I’enlévement de matiére organique biodégradable qui s’y produit, sur le
potentiel de recroissance en réseau de distribution. Le deuxiéme objectif de cette étude
est mettre en évidence I’impact du type d’eau et de la corrosion interne des matériau des
conduites sur 'efficacité de la désinfection par le chlore. Des essais en réacteurs
annulaires, effectués en conditions semi-contrélées, permettent de mettre en évidence les
différents facteurs qui influencent la croissance des microorganismes. L’effet de ces

différents facteurs est plus difficile 4 discerner dans des réseaux industriels plus
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complexes. L’avantage de I’étude pilote en réacteurs annulaires est de pouvoir maintenir
des conditions d’opérations plus stables qu’en réseau de distribution d’eau potable. Le
troisiéme objectif de I’étude est de confirmer I'utilité des réacteurs annulaires pour
mesurer ['impact d’une modification de traitement sur le potentiel de recroissance en

réseau.

1.4 Matériel et méthodes

1.4.1 Usine Ste-Rose

L’usine Ste-Rose, (Ville de Laval, Québec, Canada) est présentée a la figure 1.1. Cette
usine puise son eau de la riviére des Mille-lles qui coule depuis le lac des Deux
Montagnes. Le tableau 1.1 montre les caractéristiques moyennes de |’eau brute de cette
usine. D’une capacité nominale de 110 000 m’/d, sa filiére de traitement comprend une
décantation dynamique (alun et silice activée), une filtration en premier étage sable-
anthracite, une ozonation intermédiaire, et une filtration sur charbon actif biologique
CAB) en deuxiéme étage. Le bioxyde de chlore est utilisé dans cette usine pour la
désinfection finale. Les concentrations de bioxyde de chlore quittant 'usine varient entre

0,02 et 0,27 mg ClO,/1.
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Figure 1.1 Filiére de traitement de I’usine de production d’eau potable de Ste-Rose (Ville

de Laval, Québec, Canada).

Tableau 1.1 Principales caractéristiques de I’eau brute de I’'usine Ste-Rose.

Paramétres Unités Valeur Valeur Valeur
maximale movenne minimale
COT mg/l1C 8.4 6.7 5.8
Absorbance UV (254nm) cm’ 0,563 0,300 0,212
Turbidité UTN 64 9.2 1,3
Conductivité pmhos/cm 157 104 66
Couleur ucv 300 70 10
Alcalinité totale mg/l CaCO; 50 34 23
Dureté totale mg/l CaCO; 60 42 33
Calcium mg/l Ca 21 12 9
pH unité pH 7.7 7.3 7
BHA (R2A) ufc/100 mi 80000 4000 600
Coliformes totaux ufc/100 mi 30000 7800 1100
Coliformes fécaux ufc/100 ml 1700 6000 270
Streptocoques fécaux ufc/100 ml 400 60 10
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1.4.2 Description des réacteurs annulaires

Les réacteurs annulaires ont été commercialisés par Characklis et Roe (1984), (US
patent 4,485,450, 27 nov. 1984), et par le Center for Biofilm Engineering du Montana
State University. Ce réacteur permet un écoulement de type complétement mélangé
(Davis, 1994). 1l est composé d’un cylindre externe et d’un cylindre interne. Le cylindre
externe supporte 96 coupons permettant |’échantillonnage du biofilm (48 coupons et 12
lamelles). Le cylindre interne est entrainé sur son axe par un moteur, ce qui permet
d’assurer un parfait mélange et de simuler les conditions hydrauliques que doit subir un
biofilm a la surface inteme d’une conduite dans un réseau de distribution. Un réacteur
annulaire est présenté en coupe a la figure 1.2 tandis que les principales caractéristiques
des réacteurs de fonte et de polycarbonate sont présentées au tableau 1.2. Le réacteur
annulaire offre une grande flexibilité de conditions d'utilisation et permet l'étude du
biofilm dans des conditions plus stables et plus controlées que celles retrouvées dans les

réseaux de distribution (Camper et al., 1996).



] Tige dentrainement

Jaint mécanique

Espace libre

Figure 1.2 Coupe transversale d’un réacteur annulaire (adapté de Serkedjieva, 1996).
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COMPOSANTE POLYCARBONATE FONTE
ANNEAU EXTERIEUR
Matériel Polycarbonate Fonte ductile
Diameétre intérieur, mm 117 155
Hauteur, mm 202 214
Volume, cm?® 2172 4441
épaisseur de paroi, mm 6 9.3
ROTOR
Matériel Polycarbonate PVC
Hauteur, mm 188 224
Diamétre, mm 100 130
Cavité sous rotor, ml 1 7
Tunnels nombre 4 4
diamétre, mm 102 103
longueur, mm 189 225
volume, cm® 62 75
Volume sans exclure les tunnels, cm’ 1476 2966
Volume total, cm’ 1415 2892
ESPACE LIBRE ENTRE
ROTOR ET ANNEAU, mm 7.5 11,75
VOLUME UTILE
Vol. utile interne, m! 757 1549
Surface utile en fonte, cm® 0 1167
Surface utile interne du R.A., cm® 1947 2955
Surface utile totale, cm’ 2105 3123
Mesure volumétrique cm? 759 1561
COUPONS
Diamétre utile, mm 8.45 (10.53) 15.6 (12,63)
Surface utile, cm® 0,56 (0,87) 1.91 (1,24)
Nombre 48 90
LAMELLES
Hauteur, mm 201 -
Largeur, mm 17.9 -
Epaisseur, mm 0,77 .
Nombre 12 -
Surface utile, cm® 34,17 .

Tableau 1.2 Dimensions et composantes des réacteurs annulaires de fonte et de

polycarbonate.
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1.4.3 Montage expérimental
1.4.3.1 Description

Le montage expérimental est présenté a la figure 1.3. Il a été installé a l'usine Ste- Rose
(Ville de Laval, Québec, Canada). La figure 1.3 montre que les réacteurs sont alimentés
en série de deux, ce qui permet I’étude de deux temps de séjours différents (1 heure et 15
heures, temps cumulatif). Les 8 réacteurs de fonte sont répartis dans deux groupes de
quatre réacteurs, l'un alimenté avec de I’eau ozonée (réacteurs O;) et l'autre avec de
’eau provenant de I’effluent de deux filtres CAB de I’usine (réacteurs CAB). De cette
maniére, deux types d’eau sont étudiés en paralléle. De plus, pour chaque type d’eau
d’alimentation, une des deux séries de réacteurs regoit de l'eau chlorée afin d’évaluer
I’effet de la chloration. Finalement, trois réacteurs en polycarbonate sont alimentés avec
de I’eau ozonée. Les temps de s€jour de I’eau de deux de ces réacteurs sont réglés a 1
heure (réacteurs 1h). Le troisiéme réacteur de polycarbonate est opéré en série avec un
temps de séjour cumulatif de 15 heures (réacteur 15h). Les réacteurs en polycarbonate
permettent d’étudier I’effet du matériau (et de la corrosion) sur I’ensemble des résultats
obtenus. Lors du lavage d’un des filtres CAB, ’alimentation en eau filtrée sur CAB

provient de I’autre filtre afin de ne pas introduire d’eau de lavage dans les réacteurs.

Tous les débits sont assurés avec des pompes Masterflex (modéle 7553-80), avec tétes
standards utilisant des tubes de pompage Pharmed assurant une grande résistance a

'usure. Les diameétres des tubes de pompages utilisés pour les réacteurs 1h sont de type
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N16 (3,1 mm de diamétre interne : 29 mi/min pour les réacteurs de fonte et 12 ml/min
pour les réacteurs de polycarbonate), tandis que ceux utilisés pour les réacteurs 15h sont
de type N14 (diamétre interne de 1,6 mm : 2,1 ml/min pour les réacteurs en fonte et 0,8
ml/min pour le réacteur en polycarbonate). Les raccordements sont réalisés avec des

tubes opaques Viton N14, de diamétre interne de 1,6 mm.

La chloration de I’eau d’alimentation des réacteurs est réalisée a I’aide d’une solution
d’hypochlorite de sodium 100 mg/l. Une solution relativement concentrée a été choisie
car elle est stable pendant plus de 5 jours a la température de la piéce et qu’elle minimise
la dilution de I’eau d’alimentation. Cette solution est préparée tous les 4 jours & partir
d’eau de Javel (La Parisienne 4% vol/vol) dans de I’eau filtrée CAB. La chioration de
I’eau d’alimentation est réalisée dans un réservoir de mélange en acier inoxydable de 10
litres, avec un débit d’eau (en excés) de 5 V/min. Le fort débit de mélange facilite
I’ajustement des taux de chloration. Afin de minimiser I’effet du temps de contact dans le
réservoir de mélange du chlore sur la qualité de I’eau, des réservoirs de contact
identiques mais non chlorés ont été installés en amont des séries de réacteurs non
chlorés. Tout I’équipement de pompage provient de la compagnie Cole-Parmer,

(Chicago, USA).

La quantité de chlore ajoutée dans les réacteurs est ajustée de fagon a tenir compte de la

demande en chlore plus forte associée a I’eau ozonée. Les eaux d’alimentation sont donc



24

chlorées de fagon a obtenir un résiduel libre de 1,5 mg Cl/1 a la sortie du réservoir de
contact pour I’eau ozonée et de 1,0 mg Cl/l pour ’eau filtrée CAB. De cette fagon, la
quantité de chlore disponible pour réagir avec la corrosion et le biofilm est sensiblement
la méme dans les réacteurs alimentés avec les deux types d’eau. La dose de chlore
résiduel libre moyenne mesurée a I’affluent des réacteurs CAB est de 1,52 + 0,04 mg
Cly/1 tandis que celle pour I’affluent des réacteurs CAB-1h-Cl; est de 0,99 + 0,04 mg

Clp/1.
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Figure 1.3 Montage pilote de réacteurs annutaires utilisé a I'usine de Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada).
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1.4.3.2 Pré-traitement des réacteurs de polycarbonate

Puisque le polycarbonate nu réagit avec le chlore, les réacteurs de polycarbonate ont
d’abord été pré-traités pour limiter la demande en chlore associée aux réacteurs. Le
traitement choisi consiste a laisser reposer dans les réacteurs pendant 2 heures une
solution d’acide nitrique 10% vol/vol suivi d’une solution concentrée de chlore (100 mg
Cl,/1) pendant 3 jours. Ce traitement a permis de réduire grandement la demande en
chlore a long terme du polycarbonate. La demande en chlore des réacteurs traités est de
3,1 mg Clzlmz-d. En considérant I’aire interme totale d’un réacteur de polycarbonate
(0,195 m?) et son volume (0,747 1), cela représente une consommation de 0,034 mg Cly/h
par réacteur. La consommation de chlore réelle est encore plus faibie puisque la
concentration de chlore appliquée a I’affluent des réacteurs (1,5 mg Cly/l) est plus faible
que celle utilisée pour la mesure de la demande en chlore associée aux réacteurs (5,0 mg

Cly/1).

1.4.3.3 Conditions d’alimentation

L’eau ozonée posséde une teneur moyenne en CODB de 0,86 + 0,5 mg C/l tandis que
I’eau filtrée CAB en contient beaucoup moins soit 0,49 = 0,5 mg C/l. Le tableau 1.3
présente les variations des caractéristiques de I’eau ozonée et de I’eau filtrée alimentant

les réacteurs.
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Le pH de l'eau d’alimentation des réacteurs n'est pas ajusté. Les valeurs de pH de I'eau
d’alimentation des réacteurs oscillent entre 6,5 et 7,0. Cette eau est plus agressive que

I’eau refoulée en réseau qui a un pH ajusté a environ 8 par I’addition de chaux.

Le montage a été assemblé en novembre 1993 et les réacteurs de fonte mis en route le 13
janvier 1994. La chloration des réacteurs de fonte a débuté le 19 mai 1994 aprés 127
jours d’ensemencement. Les réacteurs de polycarbonate ont été mis en route le 20
février 1994. La chloration des réacteurs en polycarbonate a débuté le 14 juillet 1994
aprés 116 jours d’ensemencement. Les premiers échantillonnages avaient pour but de
suivre |I’ensemencement des différents réacteurs avant de débuter la chloration. Lors des
échantillonnages ayant été effectués au printemps, des variations importantes de la

qualité de I’eau ont été observées.

Les fortes variations saisonniéres de température observées a I’affluent des réacteurs ont
été nettement atténuées a l’intérieur des réacteurs (tableau 1.3 et figure 1.4). La
température de l'eau d’alimentation des réacteurs | h a augmenté de 1 a2 22 °C. A
I’effluent des réacteurs 1h, la température de I’eau a variée de 9 a 23 ©OC alors qu’a
’effluent des réacteurs 15h, elle a variée de 11 a 23 ©C. Les valeurs de COD et de
CODB ont aussi varié au cours de l'étude mais les valeurs de COD et de CODB pour

I’eau ozonée ont été constamment supérieures a celles obtenues pour I’eau filtrée CAB.
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Tableau 1.3 Principales caractéristiques de |’eau alimentant les différents réacteurs.

Eau ozonée Eau filtrée CAB
Moyenne Min - Max Moyenne Min - Max
Temperature (°C) 9,6 1,5-22,5 9,7 1,5-22,6
pH 6,64 6,56-6,75 6,53 6,47-6,60
COD (mg C/) 3,36 2,85-3,78 2,90 2,48-341
CODB (mg C/) 0,86 0,23-1,84 0,49 0,04 - 1,56
CDT AO (x10%) 6,45 3,80-9,22 5,56 2,88-8,19

g —x—Aff-l1h
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§- —&— Eff-15h
g X .
) Chioration
= s /
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0 x\x/ — L -
75 95 115 135 155 175

Jours depuis la mise en route

Figure 1.4 Evolution de la température de I’eau des différents réacteurs.
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1.4.4 Echantillonnage des réacteurs

Lors de P’échantillonnage de chaque réacteur, les échantillons liquides sont prélevés
avant toute manipulation. Ensuite, ’eau a I’intérieur du réacteur est délicatement
recueillie par le bas du réacteur et les coupons sont retirés pour étre rapidement
remplacés par de nouveaux coupons. L’eau que contenait le réacteur est repompée sans
délai dans le réacteur afin d’éviter I'asséchement du biofilm. Chaque coupon
échantillonné est aussitdt installé dans un incubateur (figure 1.5) qui a été préalablement
désinfecté au four 4 110°C pendant 30 minutes. Le coupon, installé dans son incubateur,
est recouvert de 3 ml d’eau de I’effluent du réacteur (2 ml pour les incubateurs de
coupons en polycarbonate). Cette eau a été stérilisée par un passage sur filtre seringue

Millex stérile d’'une porosité de 0,22 um (Millipore, Bedford, MA, USA) afin de ne pas

interférer avec les mesures de biomasse fixée.
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Figure 1.5 Incubateur permettant de transporter les coupons aprés I’échantillonnage.
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1.4.5 Méthodes analytiques

1.4.5.1 Biomasse fixée évaluée a I’aide de la méthode de ’AEP et par des

dénombrements de BHA.

La densité du biofilm dans les réacteurs annulaires a été évaluée par la méthode de
Iactivité exoprotéolytique potentielle (AEP) (Somville et Billen, 1983; Laurent et
Servais, 1995) et par des énumérations de BHA sur milieu R2A (Difco Laboratory,

Détroit, MI, USA) aprés grattage et homogénéisation du biofilm (APHA, 1992).

Chaque mesure d’AEP est réalisée sur trois coupons par réacteur. Lors de I’analyse, un
volume de 75 pl d’une solution de L-leucyl-B-Napthylamide (L-L-8N) d’une
concentration de 34 mM est ajouté a [’eau des incubateurs, ce qui assure une saturation
en substrat (50 pul pour les coupons en polycarbonate car il n’y a que 2 ml de
surnageant). Des échantillons de surnageant sont ensuite prélevés a toutes les 10 minutes
afin d’en mesurer la fluorescence a une longueur d’onde d’excitation de 340 nm et une
longueur d’onde d’émission de 410 nm. La fluorescence est causée par la formation de
B-naphtylamine suite a I’hydrolyse exoenzymatique du substrat de départ. La
fluorescence est mesurée par un fluorimétre Waters (CA, USA) équipé d’une pompe
modéle 600E, d’échantillonneur modéle 717+ et d’un détecteur modéle 470. A chaque
échantillonnage, le fluorimétre a été calibré avec une série de standards de BN de

concentrations allant de 0,25 a 1 mM. L’augmentation de la fluorescence est linéaire en
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fonction du temps. Cette relation linéaire est transformée en une activité exoprotéolitique
exprimée comme une production molaire de BN par unité de temps par cm® de biofilm.
L’estimation de la densité de la biomasse fixée est alors convertie en g C/cm? a I'aide
d’une relation expérimentale équivalant a 6,54 pgC/(nmole BN/minute) (Laurent et al.,
1995). Cette relation a été obtenue en comparant les mesures d’AEP avec des comptes
directs totaux par microscopie en épifluorescence (orangé acridine) pour une variété
d’échantillons d’eau. Les résultats peuvent alors étre exprimés en bactéries/cm? a I'aide

de la relation expérimentale 20*10°* g C/bactérie (Dubreuil, 1995).

Chaque dénombrement de BHA est réalisé sur trois coupons par réacteur. Les coupons
sont transportés au laboratoire dans leurs incubateurs. Le biofilm porté par le coupon est
détaché par grattage avec une lame stérilisée a la flamme et le volume complété a 10 ml
avec une solution stérile de pyrophosphate 0,01% (masse/volume). La suspension
obtenue est homogénéisée 30 secondes avec un homogénéiseur de tissus (Pro200,
Prolnstrument, USA). Finalement, une énumération standard sur milieu R2A est réalisée

aprés 7 jours d’incubation 4 20°C (APHA, 1992).

1.4.5.2 Bactéries libres : dénombrements par microscopie en épifluorescence

Les bactéries libres ont été mesurées par microscopie en épifluorescence apreés coloration
avec l’acridine orangé tel que décrit Hobbie et al. (1977). Immédiatement aprés

I’échantillonnage, des échantillons d’eau sont fixés avec un ajout de formaldéhyde a une
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concentration finale de 2% (vol/vol). Aprés dilution, les suspensions sont filtrées sur un
filtre de polycarbonate noir Nuclepore de 25 mm de diamétre d’une porosité de 0,22 pm
(Fisher, Ottawa, Canada) et colorées 2 minutes avec 1 ml d’une solution d’acridine
orangé 0,01% (masse/vol.). Deux lamelles sont montées pour chaque échantillon et dix

champs microscopiques sont comptés pour chaque lamelle (Rompré, 1993).

1.4.6 Paramétres physico-chimiques

Les paramétres mesurés comprennent le carbone organique biodégradable (CODB), et le
carbone organique dissous (COD), la température, le pH et la concentration résiduelle de
chlore libre. Le CODB a été mesuré a I’aide d’un inoculum liquide mixte (I’eau brute de
I'usine Ste-Rose) selon la méthode décrite par Servais et al. (1987, 1989). Les
échantillons sont incubés a 20°C pendant 28 jours a I’obscurité. Le CODB correspond a
la différence entre le COD de I’échantillon initial (avant I’incubation) et le COD de
I’échantillon incubé. Les mesures de COD et de COT sont réalisées a I’aide d’un appareil
analyseur de carbone Dohrmann (Dohrmann Envirotech, Santa-Clara, CA, USA) qui
utilise I’oxydation au persulfate/UV. Finalement, la concentration résiduelle de chlore

libre est mesurée par la méthode colorimétrique a la DPD (APHA, 1992).

1.5 Résultats et discussion
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1.5.1 Réacteurs de fonte

1.5.1.1 Biomasse fixée évaluée a I’aide de la méthode de ’AEP

La figure 1.6 montre les résultats des mesures de la biomasse fixée effectuées par la
méthode de I'AEP. Cette figure suggére que les réacteurs avaient atteint un équilibre
aprés environ 120 jours d’ensemencement. Avant le début de la chloration, tous les
réacteurs 15h, quelle que soit leur alimentation, ainsi que les réacteurs 1h alimentés avec
de l'eau ozonée possédent une quantité de biomasse fixée similaire (valeurs moyennes
avant chloration: O3-lh: 3,8 * 0,9x10" bactériessem’ ; CAB-15h: 52 =
1,3x107 bactéries/cm?, O3-15h: 5,1 @ 1,2x10’ bactéries/cm®). La quantité de biomasse
fixée est moindre dans les réacteurs 1h alimentés avec de I'eau CAB (CAB-1h: 1,6x107 +
0,6x10’ bactéries/cm?). Cette observation est cohérente avec un enlévement par la
filtration biologique des substrats rapidement assimilables. D’ailleurs, la différence entre
les densités de biomasse fixée s’estompe légérement aprés 120 jours d’opération, alors
que la température des réacteurs lh atteint des valeurs supérieurs a 10 °C.
L’augmentation de la température entraine possiblement une augmentation de la
cinétique d’hydrolyse des substrats disponibles, ce qui pourrait venir compenser
’enlévement par la filtration biologique d’une fraction des substrats rapidement

assimilables.

La biomasse fixée semble peu affectée par le maintien d'un résidue! de chlore dans

I’affluent des réacteurs 1h et ce, méme aprés 30 jours de chloration continue. La totalité
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du chlore ajouté est consommé a I’intérieur des réacteurs lh puisque aucun résiduel de

chlore n’a été mesuré a I’effluent de ces demniers.
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1.5.1.2 Biomasse fixée mesurée par les dénombrements de BHA

La figure 1.7 montre les résultats des mesures de la biomasse fixée mesurée par les
dénombrements de BHA. Les densités de biomasse fixée mesurée sont généralement plus
faibles dans les réacteurs 1h que dans les réacteurs 15h. De plus, la biomasse fixée dans
les réacteurs CAB-1h s’aveére légérement moins importante que celle retrouvée dans les
réacteurs Os-1h alimentés avec de I’eau ozonée. (biomasse fixée moyenne : CAB-1h: 4,8
+ 3x10° bactéries/cm?; O3-1h: 1,3 + 0,6x10° bactéries/cm’). Le type d’eau n’a pas eu
d’influence nette sur les densités de biomasse fixée dans les réacteurs 15h. (biomasse
fixée moyenne: CAB-15h: 6,7 = 2x10” bactéries/em’; O3-15h: 4,6 =+ 2xI07

bactéries/cm?).

Les dénombrements de BHA confirment que la biomasse fixée des réacteurs 1h n’a été
que peu affectée par la chloration. Quant 4 la biomasse des réacteurs 15h, puisque tout le
chlore a été consommé dans les réacteurs 1h, celle-ci n’a pas été affectée puisque elle n’a

pas €té en contact direct ou prolongé avec le désinfectant.
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Figure 1.8 Valeurs moyennes de biomasse fixée dans les réacteurs annulaires mesurées

par des dénombrements de BHA sur gélose et par la méthode de I’AEP.
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1.5.1.3 Consommation de CODB

Des mesures de CODB des eaux d’alimentation et de sortie des réacteurs annulaires ont
été réalisées sur une base hebdomadaire. Les enlévements moyens de CODB dans les
réacteurs sont présentés au tableau 1.4. On remarque que les réacteurs alimentés par de
I'eau filtrée CAB enlévent moins de CODB que les réacteurs alimentés avec de I’eau
ozonée, et ce particuliérement dans le cas des réacteurs 1h. Le tableau 1.4 montre aussi
que la quantité totale de CODB enlevée par la filtration biologique est équivalente a la
quantité de CODB dans le premier réacteur alimenté avec de I’eau ozonée (Os-1h). Il est
intéressant de constater que |’enlévement CODB total des réacteurs CAB additionné de
I’enlévement réalisé par la filtration biologique correspond a I’enlévement total réalisé
par les réacteurs O;. Ceci suggére que si le CODB rapidement assimilable n’est pas
enlevé a I'usine, il supportera la croissance de biomasse dés son entrée dans le réseau de

distribution, du moins en absence de chlore libre.

Le tableau 1.5 présente les taux unitaires de consommation de CODB par la biomasse
des différents réacteurs. Elles ont été calculées en utilisant les valeurs de biomasse fixée
obtenues par la méthode de I’AEP et en tenant compte du temps de séjour de 1 heure
dans les réacteurs 1h et de 14 heures dans les réacteurs 15h (15 heures étant le temps de
séjour cumulatif). Ces résultats suggérent que 1’enlévement de CODB par la filtration
biologique affecte trés peu la vitesse a laquelle le CODB résiduel est assimilé par la

biomasse fixée.
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Les taux unitaires d’enlévement de CODB calculés pour les réacteurs 15h sont plus de

dix fois inférieurs a ceux calculés pour les réacteurs 1h. Cela montre que les substrats les

plus facilement assimilables sont consommés dans les réacteurs lh, rendant beaucoup

plus difficile I’assimilation des substrats restants par la biomasse des réacteurs 15h.

Tableau 1.4 Enlévements moyens de CODB en absence de chlore par les réacteurs et par

la filtration biologique de I’'usine Ste-Rose.

Enlévement du CODB 1h 15h Total
(mg CNN)
Réacteurs CAB 0,07 £ 0,31 0,18+0,17 0,25 £0,48
Réacteurs O, 0,33 +£ 0,40 0,27 £0,17 0,60 = 0,57
Filtres CAB usine -— -— 0,35 00,27
Réacteurs CAB (total) + filtres CAB usine -— 0,60 # 0,75

Tableau 1.5 Taux unitaires d’enlévement moyen du CODB par la biomasse fixée des

réacteurs en |I’absence de chlore.

Taux unitaires
d’enlévement du CODB Réacteurs 1h
(g C/(ng C de bactéries * h))

Réacteurs 15h

Réacteurs CAB 0,11
Réacteurs Os 0,15

0,006
0,008

1.5.1.4 Biomasse libre mesurée par microscopie en épifluorescence

Les figures 1.9 et 1.10 présentent I’évolution des résuitats des comptes totaux de

bactéries libres et la figure 1.11 une comparaison des valeurs moyennes obtenues.
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L’évolution de la biomasse libre en fonction du temps (figures 1.9 et 1.10) ainsi que les
niveaux moyens (figure 1.11) sont similaires pour les deux types d’eau. Dans les deux
cas, les dénombrements bactériens moyens entrant et sortant des réacteurs lh sont
équivalents. (Affluent Os-1h : 8,6*10° + 0,7*10° bactéries/ml; effluents Os-1h : 8,7*10°
+ 0,9*10° bactéries/mi; Affluent CAB-1h:7,2*10° + 0,9*10° bactéries/ml; effluents
CAB-1h : 7,7*10° + 0,8*10° bactéries/ml). La situation est différente pour les réacteurs
15h, puisque les dénombrements bactériens a I’effluent des réacteurs 15h (effluents O;-
15h: 3,2*10° # 0,8*10° bactériessm! et effluents CAB-15h: 2,7%10° = 1*10°
bactéries/ml) sont plus faibles que les valeurs a leffluent des réacteurs 1h
correspondants. C’est donc dire que pour les deux types d'eau, une diminution de

bactéries est observée suite a I’action des réacteurs 15h.

Les diminutions du nombre de bactéries sont de 5,5*10° £ 1,7*10° bactéries/ml pour les
réacteurs Os-15h et de 5*10° £1,8*10° bactéries/ml pour les réacteurs CAB-15h.
L’apparente baisse du nombre de bactéries par les réacteurs 15h est surprenante. En
effet, a I’équilibre, un relargage de bactéries attribuable a un détachement de biomasse
fixée devrait maintenir les conditions d’exportation de biomasse libre (LeChevallier ez
al., 1987, 1991 ; Servais et al., 1992b). Un broutage de bactéries par des protozoaires
est une hypothése qui pourrait expliquer la consommation nette de bactéries. Selon une
compilation de Servais ef al., (1992c), la présence de protozoaires peut augmenter de

0,15 h™' la constante de mortalité (réaction d’ordre 1 par rapport &4 une population
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bactérienne). Il est possible d’imaginer un équilibre dans les réacteurs 15h pour lequel la
mortalité de la biomasse fixée est supérieure & sa croissance a cause d’un broutage de
protozoaires. Le niveau de biomasse fixée serait alors maintenu par 1’adsorption et la
fixation continuelle de bactéries libres. Aussi, les protozoaires pourraient s’attaquer
directement & la biomasse libre, venant diminuer sa concentration dans I’effluent. Une
accumulation de protozoaires plus importante dans les réacteurs 15h pourrait s’expliquer

par le taux de dilution plus faible des réacteurs 15h.

On observe, aprés le début de la chloration, une légére diminution de la densité des
bactéries libres a I’affluent des réacteurs 1h-Cl, (affluent Os-Clo-1h: 6,3*10° + 1,1*10°
bactéries/ml; affluent CAB-1h: 5,9*10° + 0,9*10° bactéries/ml) et aussi a leurs effluents
(effluent O3-Cl-1h:6,5%10° # 2,3*10° bactéries/ml; effluent CAB-lh: 3,4*10° =

0,7*10° bactéries/ml).

La chloration n'a pas eu peu d'effet notable sur le nombre de bactéries libres & I’effluent
des réacteurs 15h (effluent Os;-Cl-15h-Cl: 2,9*10° = 0,6*10°bactéries/ml; effluent
CAB-15h-Cl : 2,6*10° * 1,1*10° bactéries/ml), ce qui est logique puisque tout le chlore
est consommé par les réacteurs 1h. Cependant, puisque une légére diminution des
dénombrements bactériens a été observée a |’affluent des réacteurs 15h, le résultat net de
la chloration suggére une légére augmentation de la croissance dans les réacteurs 15h.

Ceci illustre bien l'effet protecteur indirect des dépdts de corrosion sur les bactéries
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libres, les dép6ts de corrosion exergant une demande en chlore importante qui élimine le

chlore dans la phase liquide.

1.5.2 Réacteurs de polycarbonate

La partie de I’étude pilote réalisée avec trois réacteurs en polycarbonates avait pour
objectif d’évaluer I'influence de la filtration biologique et de la chloration sur la densité
de la biomasse fixée en absence de corrosion. Une comparaison des résultats obtenus
avec les réacteurs en fonte devrait fournir des informations sur I’'influence du matériau et

de la corrosion sur I’efficacité de 1a désinfection.

1.5.2.1 Biomasse fixée : méthode de ’AEP

Le suivi de la densité de la biomasse fixée a été réalisé uniquement par la méthode de
P AEP (figure 1.12). Cette figure montre, qu’avant la chloration, la densité de biomasse
fixée est plus importante dans les réacteurs lh (1,9*107 + 0,6*10° bactéries/cm?) que

dans le réacteur 15h (2,9*10° + 1*10° bactéries/cm?).

La figure 1.12 montre aussi que la chloration des réacteurs de polycarbonate a diminué la
densité de biomasse fixée. L’effet du chlore est important dans le réacteur 1h-Cl; mais
également dans le réacteur 15h . La chloration a entrainé une diminution de prés de 2 log
de la densité de biomasse fixée pour le réacteur 1h et une diminution de 1 log dans le

réacteur 15h.
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Figure 1.12 Mesure de la densité de biomasse fixée dans les réacteurs de polycarbonate

par la méthode de I’ AEP.

La figure 1.13 montre les résultats des dénombrements directs de bactéries libres a
I’affluent et & I’effluent des réacteurs annulaires en polycarbonate par microscopie en
épifluorescence. On n’observe pas de différence entre I’affluent et I’effluent des réacteurs
Os-1h et Os-15h. La chloration a causé une légére diminution des dénombrements de
bactéries a ’affluent et a I’effluent du réacteur lh, mais n’a pas eu d’influence sur

I’effluent du réacteur 15h.



49

4 00E+035
——
Chloration
3,00E+0S5 +
E
& 2,00E+05 +
i
P
& 1,00E+05 T / \
L
X X
0,00E+00 f i —

J }
105 110 115 120 125 130
Jours depuis la mise en route

-X-Affluent —0—0,-lh 2 O0;-1h-Cl, —*0;-15h-Cl,

Figure 1.13 Mesure de la densité de biomasse libre par dans les réacteurs annulaires
alimentés par de I’eau ozonée (dénombrements directs totaux en épifluorescence avec

coloration a I’orangé acridine).

1.6 Comparaisons : réacteurs de fonte et réacteurs de polycarbonate

Les valeurs moyennes de densité de biomasse fixée dans les réacteurs en polycarbonate
sont inférieures a celles observées dans les réacteurs de fonte. Le tableau 1.6 permet de

comparer les valeurs obtenues.
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Tableau 1.6 Comparaison des moyennes de densité de biomasse fixée (méthode de

I’ AEP) dans les réacteurs de fonte et dans les réacteurs de polycarbonate.

Réacteurs Fonte Polycarbonate Ratio
(bactéries/cm’) (bactéries/cm’) (fonte/polycarbonate)
O:-1h 3,8 *10' £ 1*10’ 1,9 *10" + 0,6*10’ 2
Os-15h 5.1 *10" + 1*10’ 2.9 *10° + 1*10° 18
0s;-1h-Cl, 472 *10" £0,5*107 5,0 *10° + 5*10° 84
03-15h-Cl, 4,9 *10" + 2*%10" 4.0 *10° + 5*10° 122

Les ratios de biomasse fixée pour les réacteurs non chlorés, Os-1h (2 fois) et O3-15h (18
fois), montrent que les réacteurs en fonte peuvent supporter une densité de biomasse
fixée plus grande que les réacteurs en polycarbonate. Ces résultats sont en accord avec
ceux de Camper er al. (1995a) qui ont observé des densités de bactéries fixées environ
10 fois plus élevées avec des réacteurs de fonte ductile comparativement a celles

obtenues avec des réacteurs de polycarbonate.

La plus grande densité de biomasse fixée dans les réacteurs en fonte pourrait étre causée
par la présence d’un plus grand nombre de sites d’attachement sur la fonte suite au
développement de corrosion. (LeChevallier er al., 1993). D’ailleurs, Block (1992) a
montré, dans des conditions ou le chlore résiduel est faible ou non détectable, que la
fonte ductile supporte une densité de biomasse supérieure a celle supportée par des
matériaux plus résistants a la corrosion comme I’acier inoxydable et le ciment. Outre
leffet du matériau, le ratio surface/volume, plus grand pour les réacteurs en

polycarbonate (2,5 cm1) que pour les réacteurs en fonte (1,9 cm-1), pourrait expliquer
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une partie des différences observées. En effet, la charge de substrat par unité de surface

diminue lorsque le ratio surface/volume augmente.

Les ratios de biomasse fixée beaucoup plus élevés associés aux comparaisons de
réacteurs chlorés (Os-1h-Cl: 84 et 0Os-15h-Cl;: 122) que ceux associ€s aux
comparaisons de réacteurs non chlorés (Os;-1h: 2 et Os-15h: 18) suggérent que la
biomasse fixée sur de la fonte corrodée est beaucoup mieux protégée de la chloration
que celle fixée sur du polycarbonate. Cela est en accord avec LeChevallier ef al. (1990,
1993) qui ont montré avec une étude en réseau pilote que les bactéries colonisant une
surface de fonte ductile corrodée résistent mieux a la désinfection que celles colonisant

une surface de chlorure de polyvinyle.

Finalement, les ratios de biomasse fixée associés aux comparaisons de réacteurs 15h,
sont supérieurs a ceux associés aux comparaisons de réacteurs lh (18 versus 2 pour les
réacteurs non chlorés et 128 versus 84 pour les réacteurs chlorés). Peut-étre que cette
plus faible densité dans le réacteur de polycarbonate 15h s’explique par une utilisation
plus efficace des substrats disponibles dans les réacteurs de polycarbonate 1h

comparativement I’utilisation des substrats dans les réacteurs de fonte Lh.
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En effet, les essais avec les réacteurs de polycarbonates ont été complétés en été avec
une température moyenne de I’eau plus élevée (environ 20°C), ce qui a pu accélérer les

processus enzymatiques menant a I’assimilation des substrats dans ces réacteurs.

La présence de protozoaire dans le réacteur de polycarbonate 15h pourrait aussi
expliquer la plus faible densité de bactéries fixées observée dans ce réacteur. En effet, la
présence de protozoaire est favorisée dans un réacteur opéré a long temps de séjour a
cause de la dilution qui est plus faible. Aussi, la température de I’eau plus élevée dans les
réacteurs de polycarbonate aurait pu favoriser la croissance de protozoaires. Finalement,
le ratio surface/volume plus élevé des réacteurs de polycarbonate suggére lui aussi une

assimilation plus facile des substrats a court temps de séjour dans ces réacteurs.

1.7 Comparaisons : Méthode de ’AEP et dénombrements de BHA

La figure 1.8 permet de comparer les résultats des mesures de biomasse fixée obtenus
avec la méthode de I’AEP avec ceux obtenus par des dénombrements de BHA apres
décrochage. Les deux méthodes mettent en évidence une plus faible densité de biomasse
fixée dans les réacteurs CAB-1h. Cependant, a la différence de la méthode de I’ AEP, les
dénombrements de BHA aprés décrochage révélent une plus faible densité de biomasse
fixée dans les réacteurs Os;-lh comparativement a celle des réacteurs Os-15h. Les

niveaux de biomasse fixées mesurées avec les deux méthodes sont du méme ordre de
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grandeur pour les réacteurs 15h. Cependant, pour les réacteurs lh, la méthode des
dénombrements de BHA aprés extraction mesure des niveaux de biomasse fixée plus
d’un log plus faible que ceux mesurés par la méthode de I’AEP. Cela signifie que la
méthode des dénombrements de BHA montre une plus grande différence de biomasse

fixée entre les réacteurs 1h et 15h pour les deux types d’eau.

Il est possible que la méthode des dénombrements de BHA cultivables sur gélose aprés
extraction sous-estime la biomasse fixée dans les réacteurs chlorés a cause de
’augmentation de la fraction de bactéries viables mais non cuitivables résultant de
I’action du chlore ou du manque de substrats (Byrd ef al., 1991; Coallier er al., 1993;
McFeters, 1990; Reasoner, 1990). Aussi, ’effet du chlore sur la méthode de I’AEP est
peu documenté, probablement parce que cette méthode est relativement récente. Une
sous-estimation de la densité de biomasse fixée, suite a I’agression par le chlore des exo-
enzymes bactériens dont I’activité est reliée a la densité de la biomasse par la méthode de
I’ AEP, est une hypothése qui n’a pas été rejetée a ce jour. La figure 1.8 permet d’évaluer
un possible biais causé par la chloration sur les résultats de dénombrements de BHA sur
gélose. La figure 1.8 ne montre pas de différence importante de I'impact de la chloration
sur les résultats obtenus par ces deux méthodes de mesure de la biomasse fixée. Cette
observation suggére que, dans les conditions étudiées, la chloration n’a pas eu d’impact
sur les méthodes de mesure de la biomasse fixée ou qu’elle a eu un effet équivalent sur

les deux méthodes.
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1.8 Comparaisons : réacteurs annulaires et réseaux de distribution

Les différences entre un montage de réacteurs annulaires et un réseaux de distribution
sont principalement reliées au ratio surface/volume, aux conditions d’écoulement ainsi

qu’au type d’écoulement (Camper ef al., 1996 ; Characklis et Marshall, 1990):

1) Le ratio surface/volume.

Le ratio surface/volume dans les réacteurs annulaires est beaucoup plus important que
dans une canalisation de diamétre moyen puisqu’il équivaut a celui d’une canalisation de
2,1 mm de diamétre pour les réacteurs de fonte et 1,6 mm de diamétre pour les
réacteurs de polycarbonate. Le ratio surface/volume influence le flux de substrats ainsi

que les phénomeénes d’adsorption/désorption.

2) Les conditions hydrauliques.

Les caractéristiques hydrauliques dans les réacteurs sont beaucoup plus stables dans un
réseau de distribution ou ces conditions varient en fonction de la demande en eau. Les
changements rapides de la vitesse d’écoulement causent de fortes perturbations. Les
forces de cisaillement exercées sur le biofilm fixé sur la paroi interne des conduites
varient considérablement en fonction des vitesses d’écoulement alors qu’elles sont
constantes dans un réacteur annulaire. De plus, la pression de I’eau dans un réseau de
distribution (400 4 650 kpa ou 60 & 90 psi) est beaucoup plus élevée que dans les

réacteurs annulaires qui ne sont pas pressurisés. L’influence directe de la pression ou
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indirecte par son action sur les forces de cisaillement exercées sur le biofilm est

méconnue.

3) Type d’écoulement.

Les réacteurs utilisés possédent un écoulement de type complétement mélangé (Davis,
1994 ; Gjaltema et al., 1994) tandis que I’écoulement dans les réseaux de distribution
varie de complétement mélangé a piston. De plus, des gradients de substrats, de résiduel
d’oxydant, et de température sont présents en réseau et influencent la croissance de la
biomasse. Bien que les réacteurs annulaires aient été alimentés en série de fagon a simuler
les gradients de substrats et de biomasse libres retrouvés en réseau de distribution, deux
niveaux de substrats ne sont pas suffisants pour simuler les gradients complexes existant

dans les réseaux réels.

Malgré toutes ces différences, il a été montré que les tendances obtenues avec les
réacteurs annulaires sont cohérentes avec celles obtenues avec un réseau de distribution
pilote (Camper et al., 1996). Cependant, ces auteurs mentionnent que les densités de
biomasse fixée en réacteur annulaire sont dix fois supérieures pour les bactéries

hétérotrophes et 4 fois supérieures pour les bactéries coliformes.

Des campagnes d’échantillonnage ont été réalisées sur les réseaux de distnbution de la

Ville de Laval entre janvier 1993 et juillet 1994. Les résultats obtenus pour les réacteurs



56

alimentés avec de I’eau ozonée peuvent étre comparés avec ceux obtenus pour les
réseaux de Pont-Viau et Chomedey. Ces réseaux de distribution sont alimentés par des
usines ou une post-ozonation des eaux est réalisée avant la chloration. En général, les
niveaux de CODB 4 la sortie de ces usines sont supérieurs a ceux mesurés a la sortie de
I’'usine Ste-Rose. De la méme fagon, il est possible de comparer les résultats obtenus
pour les réacteurs alimentés avec de I’eau filtrée CAB avec ceux provenant du réseau de
distribution alimenté par I’usine Ste-Rose. Le tableau 1.7 présente les densités moyennes
de biomasse fixée mesurées par la méthode de I’AEP et par des dénombrements de BHA
sur gélose pour les réseaux Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada) et de Chomedey
(Ville de Laval, Québec, Canada) durant [’été 1994, ainsi que les moyennes de biomasse

fixée dans les réacteurs de fonte chlorés obtenues avec les mémes méthodes.

Tableau 1.7 Ordre de grandeur des densités de biomasse fixée dans les réseaux Ste-Rose
et Chomedey (Ville de Laval, Québec, Canada) en été ainsi que dans les réacteurs de

fonte chlorés.

Biomasse fixée : | Biomasse fixée : Ratio
AEP BHA Réacteurs/réseau
(Bactéries/cm®) | (UFC/cm?) AEP BHA
Ste-Rose (06/07/94) 2,5 *10’ 2,3 *10° 1,5 0,9
R. fonte CAB-C), 3,8 *10’ 2.1 *10°
Chomedey (13/07/94) 3,1 *10’ 3,6 *10° 1,5 0,7
R. fonte 05-Cl, 4,6 *107 2,5 *10°
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Les ratios (biomasse fixée réacteur/biomasse fixée réseau) sont de 1,5 pour la méthode
de ’AEP pour les deux types d’eau. Ces ratios sont plus faibles pour la méthode par
dénombrements de BHA soit 0,9 pour I'eau filtrée CAB et 0,7 pour I’eau ozonée.
Cependant, des ratios beaucoup plus élevés auraient été obtenus en utilisant des
échantillonnages réalisés en eaux froides ou tiédes. A cause des différences entre les
réseaux de distribution et les réacteurs annulaires, cette étude n’avait pas pour objectif de
générer en réacteurs annulaires des densités de biomasse fixées identiques a celles des
réseaux de distribution. L’objectif était plutot d’obtenir des tendances permettant de

dégager I’effet des différents paramétres étudiés.

1.9 Conclusion

Les essais en réacteurs annulaires avaient pour principal objectif de préciser I’influence
de la filtration biologique sur la stabilité¢ de I’eau produite. Les résultats obtenus ont
montré que la réduction du CODB par la filtration biologique diminue la densité de la
biomasse fixée. Cet effet de la filtration biologique s’est principalement manifestée dans
les réacteurs n’ayant qu’une heure de temps de séjour, 1a ou le CODB facilement
biodégradable est normalement consommé. Le type d’eau n’a toutefois pas eu
d’influence sur la densité de biomasse fixée dans les réacteurs opérés a long temps de
séjour (15 h), suggérant que la filtration biologique permet principalement de diminuer la

recroissance au début du réseau de distribution, du moins en I’absence de chloration.
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Le deuxiéme objectif de ces essais était de montrer I’effet du matériau sur la recroissance
et sur son contréle par la désinfection au chlore. Une chloration continue des réacteurs
avec des doses de 1,0 et 1,5 mg Cl,/l pendant plus d’un mois n’a pas permis de satisfaire
la demande en chlore des réacteurs de fonte. L’importante corrosion de la surface interne
dans les réacteurs de fonte est probablement responsable de cette demande en chlore
accrue, fournissant par la méme occasion des sites d’attachement pour le biofilm ainsi
qu’une protection contre I’action du chlore. La chloration n’a pas eu d’effet sur la
densité de biomasse fixée dans les réacteurs de fonte. L'influence du matériau sur la
densité de biomasse fixée et sur I’efficacité de la désinfection par le chlore a été
confirmée par les essais en réacteurs annulaires de polycarbonate. En présence de chlore,
il y a eu une diminution rapide de la biomasse fixée mesurée dans ces réacteurs, et cet
effet s’est poursuivi dans les réacteurs exploités a 15 heures de temps de séjour. De plus,
en absence de chlore, la densité de biomasse fixée dans les réacteurs en fonte a été
beaucoup plus grande que dans les réacteurs en polycarbonate. La différence attribuable
a la nature du matériel est plus grande que celle attribuable a la réduction de la teneur en
CODB par la filtration biologique. Cette observation démontre I’importance du contréle
de la corrosion dans une stratégie globale du contréle de la recroissance bactérienne en
réseau de distribution. En effet, la présence de dépots de corrosion dans les conduites
peut augmenter les densités de biomasse fixée et constituer un obstacle majeur au

maintien d'un résiduel de chiore.
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Finalement, ces essais avaient pour objectif d’évaluer la pertinence de I'utilisation de
réacteurs annulaires pour I’étude de I'impact des traitements, des matériaux et de la
chloration sur Ia stabilité microbiologique de I’eau. Nos essais ont montré que bien que
les densités de biofilm s’avérent généralement plus élevées dans les réacteurs annulaires
que dans les réseaux de distribution, les réacteurs s’avérent de bons outils de recherche
et de diagnostic. En effet, les tendances observées en réacteurs annulaires permettent
d’obtenir des renseignements pertinents au niveaux des facteurs controlant la
recroissance en réseau de distribution. C’est pourquoi, avec leur cott relativement faible
et leur polyvalence, les réacteurs annulaires sont des outils intéressants. Les résultats
obtenus en réacteurs annulaires, associés @ un effort de modélisation pourraient
permettre de mieux définir I’'influence des différents paramétres sur la recroissance
bactérienne en réseau de distribution comme I’effet du chiore, de la teneur en substrats,

de la température du temps de résidence et des matériaux.
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CHAPITRE II : LES ACIDES AMINES: EFFICACITE DES TRAITEMENTS

ET DEVENIR DANS LES RESEAUX DE DISTRIBUTION

2.1 Mise en contexte

Ce chapitre présente le suivi des acides aminés dans les filiéres de traitement des usines
Ste-Rose et Chomedey (Ville de Laval, Québec, Canada). Une partie des résultats ont
fait I’objet d’une présentation (Gauthier ef al. 1994) et d’un article (Hureiki et al,

1996).

2.2 Introduction

Bien que présent en faibles concentrations (1 a 3 % du COD), les acides aminés libres et
combinés sont présents a toutes les étapes de traitement d'eau potable (Le Cloirec-
Renaud, 1984; Scully et al., 1988; Berne-Dossier et al., 1994). Ces composés
contribuent de fagon non négligeable a la demande en chlore des eaux traitées (Jadas-
Hécart, 1989; Hureiki er al, 1994) et sont reconnus étre fortement précurseurs de
composés organochalogénés (Hureiki ef al., 1994). De plus, ils représentent une fraction
importante du carbone organique dissous biodégradable (CODB) et possédent un fort
rendement de croissance (Connolly ez al., 1994). Ces caractéristiques nous ont orienté
vers le suivi de I'évolution des acides aminés totaux dans les filiéres de traitement et les

réseaux de distribution des usines Ste-Rose et Chomedey. Cette étude a permis de
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préciser l'influence de chaque étape de traitement sur la teneur en acides aminés totaux.
Le but principal a été de vérifier l'efficacité d'élimination de cette fraction de CODB par
les filtres en charbon actif biologique dont I'une des fonctions est justement de diminuer

le potentiel de recroissance de I'eau traitée.

2.3 Matériel et méthodes

2.3.1 Filiéres de traitement

La figure 2.1 illustre les différentes étapes de traitement des deux usines étudiées:
Chomedey et Sainte-Rose (Ville de Laval, Québec, CANADA). L'usine Chomedey puise
son eau brute dans la riviére des Prairies. La teneur en carbone organique dissous des
eaux de cette riviére varie saisonniérement de S a2 8 mg C/l. Cette filiére de traitement
présente les étapes suivantes: coagulation (alun et silice activée) et décantation
dynamique, filtration rapide sur sable et anthracite suivie d'une ozonation et d'une post-

désinfection par le chlore I'été ou le bioxyde de chlore I’hiver. Le débit nominal de cette

usine est de 180 000 m3 /d .

L’usine Ste-Rose puise son eau brute dans la nviére des Mille-Iles. Les eaux de cette
riviére ont une teneur en carbone organique qui varie avec les saisons (5 a 8 mg C/l de
COT). Cette usine emploi les mémes procédés de traitement que I’'usine de Chomedey

avec en plus un traitement biologique (ozonation -et une filtration sur charbon actif
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biologique) aprés la filtration rapide. La désinfection finale est effectuée par ajout du
bioxyde de chlore. Le débit nominal de cette usine est de 110 000 m3/d. Les réseaux de
ces deux usines, quoique reliés, possédent des zones d'influence bien déterminées. Les
temps de séjours de 'eau en réseau ont été déterminés a l'aide du logiciel PICCOLO et
les échantillons ont été prélevés directement sur des conduites secondaires de fonte grise

de 150 mm de diameétre.

Usine Chomedey (180 000 m3/d)
Décantation Filtration sur . . .
Dynami : (o} ti Da sinfection
.t m";g'; S able/A nthracite ;‘;'i';‘::' auC10, 0u Chy
10 mh 04 mgl

Prairies taux - 2mg O,

Usine Ste-Rose (110 000 m3/d)

Décantation Ozonation Fitration Dé sinfection
Dynamique Fitration sur résiduel sur CAB au C105
Alun+8i02 Sable/Anthracie 04 mg 10 m/h

3 10m/k
Rividre

Des o
=, e .|
Mille 0,

lles

taux - 2 mg/l Oy

Figure 2.1 Description de deux usines de production d’eau potable de la Ville de Laval

(Québec, Canada).
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2.3.2 Analyse des acides aminés

Les acides aminés totaux sont mesurés par dérivation pré-colonne avec I’ortho-
phtaldialdéhyde, suivie par une séparation par chromatographie liquide haute
performance (CLHP, Waters, Milford, MA, USA) a I’aide d’une colonne de type C18 et
d’une détection en fluorescence (A excitation = 335 nm, A émission = 425 nm) selon la
méthode décrite par Jones (1983). Cette méthode a été optimisée par Berne-Dossier
(1994). Une hydrolyse acide en phase gazeuse, d’une durée de 3 heures a 120 °C est
nécessaire avant I’analyse des échantillons par CLHP. L’hydrolyse des échantillons est
réalisée a I’aide de la station Pico-Tag (Waters, Milford, MA, USA). Cette hydrolyse
permet la mesure des acides aminés totaux (AAT) qui correspondent aux acides aminés
libres et aux acides aminés combinés a différentes molécules. La calibration est réalisée

avec le mélange d’acides aminés SIGMA AA-S-18, (St-Louis, MO, USA).

2.3.2.1 Quantification et limites de détection

Les profils chromatographiques peuvent varier légérement d'un échantillonnage a l'autre
notamment i cause de la détérioration progressive de la colonne. En conséquence,
chaque série d’analyses d’acides aminés est quantifiée avec une droite d’étalonnage
réalisée dans la journée méme de l'analyse. Les solutions étalons d'acides aminés sont
préparées par dilution d'une solution étalon de 15 acides aminés libres "HPLC grade”

(SIGMA, St-Louis, MO, USA) dans de I'eau ultra-pure (MilliQ, Waters Milford, MA,
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USA) et analysées dans les mémes conditions que les échantillons. La limite détection,
aussi appelé Lower Limit of Detection ou LOD, a été déterminée expérimentalement tel
que suggéré (APHA, 1992). Les limites de détections obtenues sont présentées au

tableau 2.1.
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Tableau 2.1 Limites de détection expérimentales (L.ower limit of Detection) pour

I'analyse des acides aminés par CLHP.

Acides aminés | Limites de détection Limites de
détection
M) (mg CN)
Alanine 0,026 0,0010
Arginine 0,018 0,0014
Asparagine 0,036 0,0007
Glutamine 0,034 0,0014
Glycine 0,029 0,0017
Histidine 0,022 0,0009
Isoleucine 0,019 0,0009
Leucine 0,023 0,0012
Lysine 0,018 0,0017
Methionine 0,021 0,0020
Phenylalanine 0,049 0,0013
Serine 0,025 0,0016
Thréonine 0,018 0,0013
Tyrosine 0,023 0,0053
Valine 0,023 0,0025
Total 0,38 UM 0,025 mg CN

Note : LLD = Concentration produisant un signal détectable dans 99% des essais aussi

appelée LOD: Limit of Detection (APHA, 1992).



66
2.3.2.2 Evaluation du rendement d'hydrolyse

L'étude de I'impact de I’hydrolyse a été réalisée par Berne-Dossier (1994) pour une
solution d’acides aminés libres. Cette derniére constate que les conditions utilisées, 3
heures 4 120°C, permettent une récupération maximale. Hureiki (1993) a étudié
I’hydrolyse de deux peptides, arg-lys-glu-val-tyr et ala-leu-ala-leu. L’analyse des acides
aminés libérés aprés hydrolyse acide a montré qu’aucun des six acides aminés pris en
compte n’est significativement affecté par le traitement de I’échantillon. Dans I’ensemble,
cette étude a montré que les rendements d’hydrolyse moyens sont proches de 100 %

pour ’acide glutamique, la tyrosine, la leucine, 1’alanine, I’arginine et la lysine.

Une expérience comparant différents protocoles d'hydrolyse a été réalisée avec des
étalons d'acides aminés libres (0,2 pM de chaque acide aminé) afin de confirmer
l'efficacité des conditions d’hydrolyse. Les trois conditions d’hydrolyse choisies sont les
suivantes : 1) 3 heures a 120 °C, 2) 50 minutes a 150 °C et finalement 3) 22 heures a
115 °C. Les résultats présentés a la figure 2.2 montrent que la meilleure combinaison de
durée et de température est de 3 heures a 120 °C, ce qui rejoint les observations de

Berne-Dossier (1994).
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Figure 2.2 Pourcentage de récupération des 15 acides aminés libres pour trois conditions

d'hydrolyse.

2.3.3 Analyse du COD et du CODB

Les analyses du COD et du CODB sont effectuées sur un appareil Dorhman DC 180 par
oxydation UV-persulfate aprés filtration sur une membrane de 0,45 um (Millipore,
Bedford, MA, USA). La méthode d’analyse du CODB est celle décrite par Servais et al.
(1987, 1989). L'inoculum utilisé est de I'eau brute filtrée sur une membrane de porosité
de 2,7 um (Millipore, Bedford, MA, USA). Pour s'assurer que le carbone soit I'élément
limitant la croissance, une solution de sulfate d’ammonium (NH,)»,SOs et de
dihydrogénophosphate de potassium (KH,PO,) de concentrations finales de 2,8 et 0,13

mg /1 sont ajoutés aux échantillons.
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2.4 Résultats

L'analyse des acides aminés totaux aprés hydrolyse a été réalisée aprés chaque étape de
traitement afin de montrer l'influence de ces différents procédés sur leur concentration.
Les résultats des mesures d'acides aminés totaux, exprimés en mg C/l, pour différentes
étapes de traitement de la filiére de traitement de Chomedey (Ville de Laval, Québec,
Canada) sont présentés a la figure 2.3. Le suivi des acides aminés totaux a d'abord été
réalisé en eaux chaudes a 16 °C (21.09.93). Un deuxiéme échantillonnage a eu lieu en

eaux froides (< 2°C) le 31.01.94.

De méme, les résultats des mesures effectuées sur la filiére Ste-Rose sont présentés a la
figure 2.4. Deux échantillonnages ont été effectués en eaux chaudes: un premier le
25.08.93 (22°C) et un deuxiéme le 28.09.93 (16°C). Pour ce deuxiéme échantillonnage,
l'analyse des acides aminés totaux n'a alors été réalisée que pour un effluent de la
filtration rapide sable et anthracite, un effluent de I'ozonation et un effluent de la filtration
sur CAB. Deux échantillonnages additionnels ont été complétés en eaux froides les
25.01.94 et 13.03.94 (< 2°C). La teneur en acides aminés totaux des eaux prélevées aux
différentes étapes de traitement varie de 0,057 & 0,251 mg C/1 et représente entre 1,8 et
43 % du carbone organique dissous. La proportion maximale du CODB que
représentent les acides aminés totaux est beaucoup plus élevée (13 a 81%). Cette
proportion élevée est partiellement attribuable a la méthode de mesure de CODB utilisée

pour nos mesures: la méthode en incubation batch de Servais-Billen peut sous-estimer la
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concentration en CODB par un facteur allant jusqu’a 1,6 comparativement aux mesures

réalisées avec une biomasse fixée (Volk, 1994).

0.14 -

0.12

0.10

0.08

0.06

AAT mg CA

0.04

0.02

0.00

Figure 2.3 Variations saisonniéres de la concentration en acides aminés totaux dans la
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ED
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EO3

B Septembre 1993

BB Janvier 1994
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filiére de traitement de ’'usine Chomedey, Ville de Laval, Québec, Canada (EB: eau

brute, ED: eau décantée, EFSA: eau filtrée sable-anthracite, EO3: eau ozonée, EU:

effluent usine).
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Figure 2.4 Variations saisonniéres de la concentration en acides aminés totaux dans la
filiére de traitement de I’'usine Ste-Rose, Ville de Laval, Québec, Canada (EB: eau brute,
ED: eau décantée, EFSA: eau filtrée sable-anthracite, EO3: eau ozonée, EFCAB : eau

filtrée charbon actif biologique, EU: effluent usine).

2.4.1 Eau brute

Dans l'eau brute, on note que la concentration en acides aminés totaux est relativement
stable (0,12 & 0,14 mg C/l), a l'exception de I'échantillonnage d'hiver du 25.01.94 a
I'usine Ste-Rose, (Ville de Laval, Québec, Canada) avec une valeur élevée de 0,25 mg

C/l. Ces concentrations dans les eaux brutes sont caractéristiques de celles d'eaux de
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surface eutrophes. En effet, pour des eaux de riviéres, les concentrations en acides

aminés totaux dissous varient de 0,05 a 1 mg C/l (Thurman, 1985).

2.4.2 Eau décantée

Des diminutions importantes (34-72%) en acides aminés totaux sont observées apres
coagulation-floculation (alun et silice activée) et décantation dynamique. Cette tendance
a été signalée par Le Cloirec ef al. (1983) concernant la teneur en acides aminés libres.
D'aprés ces mémes auteurs, cette étape pourrait surtout favoriser I'élimination des acides
aminés combinés. L'augmentation de la charge ionique et I'abaissement du pH a une
valeur d'environ 6,5 suite a I'ajout du AlL(SO,); , favorise la neutralisation des protéines
et leur précipitation ou leur adsorption dans les flocs. D'ailleurs plusieurs techniques de
précipitation des protéines font appel a une combinaison de méthodes dont I'ajout de sels

ou de coagulants, de polyméres, et le recours a la floculation (Bailey et Ollis, 1986).

2.4.3 Eau filtrée sur sable et anthracite

La filtration rapide en premier étage a un effet variable sur la concentration en acides
aminés totaux. Généralement, on note une augmentation, de l'ordre de 20 %, qui
pourrait résulter de la décomposition et de I'utilisation des matiéres algales accumulées
par ces filtres. Les algues peuvent relarguer des concentrations mesurables de substrats

rapidement biodégradables, comme des acides aminés et des matiéres protéiniques
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(Connolly ef al., 1994). Ce relarguage est attribuable a l'excrétion extracellulaire, 2 la

lyse ou encore aux pertes lors du broutage par les protozoaires.

2.4.4 Eau ozonée

L'ozonation augmente, & l'exception d'un seul cas (usine Ste-Rose le 25.01.94), la
concentration mesurable en acides aminés. Cette augmentation varie de 20 & 100%.
Comme certains acides aminés libres ou combinés dans des structures peptidiques sont
détruits par l'ozonation, cette observation peut paraitre surprenante (Hureiki e al.,

1994).

L'augmentation de la concentration en acides aminés totaux est observée pour les deux
périodes estivale et hivernale. Cette augmentation pourrait étre liée a l'effet de
l'ozonation sur certaines matiéres organiques présentant des structures assez complexes
ou des matiéres algales. L'ozonation pourrait entrainer |’oxydation partielle de certaines
de ces molécules, rendant plus accessibles les acides aminés incorporés dans leur

structure a I'hydrolyse et favorisant leur détection a I'analyse.

2.4.5 Eau filtrée sur charbon actif biologique (CAB)

Dans la majorité des cas, les résuitats montre une diminution de la teneur en acides

aminés totaux au niveau de la filtration sur charbon actif biologique de l'usine Ste-Rose.
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Cette diminution varie de 24 & 34 %, sauf pour un échantillonnage en eaux froides (1°C,
25.01.94) ou I'on note une augmentation de 54% de la teneur en acides aminés totaux.
La diminution en eaux chaudes et tiédes peut étre attribuée a un phénoméne
d'assimilation biologique des acides aminés par la biomasse fixée. En effet, le milieu
filtrant dans les filtres CAB étudiés avait plus de 5 ans de service. Les acides aminés
constituent un maximum de 45% du CODB dans l'effluent des filtres CAB, ce qui
suggére qu'avec un plus long temps de contact, une hydrolyse bactérienne plus compléte

et une plus grande assimilation des acides aminés totaux pourraient €tre obtenues.

L'étape limitant le taux d'assimilation des acides aminés est I'hydrolyse des peptides et
des protéines en acides aminés directement utilisables par la biomasse bactérienne (Billen
et Servais, 1988). On pourrait s'attendre a ce que le taux d'hydrolyse des protéines soi*
plus lent en eaux trés froides qu'en eaux chaudes, ce qui se traduirait par une diminution
de I'enlévement total des acides aminés totaux dans les filtres CAB, puisque le temps de
contact y est constant. Or, en eaux trés froides, nous avons observé une augmentation de
la teneur en acides aminés. La source de ce relarguage en eaux froides demeure

inexpliquée. Le chapitre 4 présente une discussion plus détaillée de ces phénoménes.

2.4.6 Eau désinfectée par le bioxyde de chlore ou par le chlore

Comme le montrent nos résultats, I'étape de post-oxydation par le bioxyde de chlore

diminue la teneur en acides aminés totaux (12 a 39%). Les résultats réalisés concernant
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la demande en bioxyde de chlore de onze acides aminés et d'un peptide (Hureiki ef al.,
1994) ont pourtant confirmé la trés faible réactivité des acides aminés avec cet oxydant.
Les demandes en bioxyde de chlore obtenues dans des conditions similaires & celles
utilisées a l'usine de traitement (pH 8, tampon phosphate) sont négligeables a I'exception
des acides aminés présentant un cycle aromatique activé (cas de la tyrosine) ou un

groupement soufré (cas de la méthionine).

La post-désinfection i l'usine Chomedey durant la période estivale s'effectue par ajout du
chlore. Les résultats de la teneur en acides aminés totaux analysés a la sortie de l'usine le
29.09.93 montrent un abattement de plus de 60 %. Ces résuitats s'expliquent par la

grande réactivité de la plupart des acides aminés avec le chlore (Hureiki, 1993).

L'abattement d'acides aminés a l'étape de post-désinfection par le bioxyde de chlore aux
usines Ste-Rose (19-39%) et Chomedey (12%) est surprenant étant donné la faible
réactivité des acides aminés avec cet oxydant. Ceci pourrait s'expliquer par les éléments

suivants:

1) Dans les usines étudiées, le bioxyde de chlore est produit & partir du chlorite de
sodium en présence d'un excés de chlore (de moins de 10%), il y a donc du chlore

dans l'eau désinfectée.
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2) Avant d'atteindre la post-désinfection, I'eau ozonée séjourne dans un bassin de

relévement (usine Ste-Rose) ou dans le premier bassin du bassin de désinfection (usine

Chomedey). Le temps de séjour dans le bassin de relévement peut atteindre 30

minutes pendant lesquelles subsiste un résiduel d'ozone mesurable en hiver. La

destruction des acides aminés libres par l'ozonation pourrait donc se poursuivre dans

ces bassins.

2.4.7 Réseaux de distribution

Les acides aminés libres et combinés constituent probablement une source de substrat
carboné pour les biomasses libres et fixées présentes dans les réseaux de distribution.
Pour vérifier si les concentrations d'acides aminés présentes en fin de filiére de traitement
représentent une source importante de substrat, nous avons mesuré leur décroissance en

fonction du temps de séjour.

Le suivi des acides aminés totaux dans les petites conduites du réseau alimenté par
I'usine Ste-Rose a été réalisé en eaux chaudes. Les résultats obtenus sont présentés a la
figure 2.5. La faible teneur en acides aminés totaux a la sortie de cette usine reste stable
a travers le réseau, et la teneur en CODB diminue trés légérement en fonction du temps

de séjour.
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Les concentrations d’acides aminés totaux ont également été mesurées le long du réseau
de distribution alimenté par I’'usine Chomedey (figure 2.6). Ce suivi a été réalisé le 21
sepembre 1993 a cinq points d'échantillonnage situés sur des petites conduites du réseau.
On note une diminution plus marquée des acides aminés totaux en fonction du temps de
séjour (jusqu'a 15 heures) que dans le cas de l'usine Ste-Rose. Cette diminution s'effectue

surtout aprés la dissipation du chlore résiduel libre qui était de < 0,1 mg Cl2 aprés un

temps de séjour de 4h30.
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Figure 2.5: Evolution de la concentration en acides aminés totaux et du CODB dans la

filiére de traitement et le réseau de I'usine Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada).
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Figure 2.6 Evolution de la concentration en acides aminés totaux et du CODB dans la

filiére de traitement et le réseau de I’'usine Chomedey (Ville de Laval, Québec, Canada).

Une faible augmentation de la concentration en acides aminés totaux entre I'effluent de
l'usine et la conduite située a un court temps de séjour est observée. L'échantilionnage du
réseau ayant été effectué le lendemain de celui de l'usine, cette différence refléte

probablement une variation de la qualité de l'eau.

Les figures 2.5 et 2.6 montrent que la concentration en acides aminés reste relativement
stable en réseau. Pourtant, Rompré (1993) a montré que les biomasses libres et fixées
s’accroissent avec le temps de séjour de I'eau dans ces mémes réseaux. Ces constatations

nous meénent a formuler deux hypothéses :
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1) Les acides aminés présents dans I’eau refoulée, ne seraient pas utilisés par la biomasse
des réseaux étudiés, malgré le fort potentiel de recroissance des acides aminés sous
forme libre. Dans ce cas, les acides aminés ayant traversé la filiére de traitement

seraient présents sous des formes trés lentement biodégradables.

2) La croissance bactérienne, n’utiliserait qu’une faible concentration de substrats
carbonés dans le réseau, ce qui meénerait & une diminution non mesurable de la teneur
en acides aminés. Cette hypothése est supportée par la faible consommation de
CODB exercée dans les deux réseaux (moins de 0,1 mg C/). La diminution de la

concentration en acides aminés totaux n’est qu’une fraction de cette valeur globale.

2.4.8 Corrélation entre la teneur en acides aminés totaux et le CODB

Le suivi du CODB a été effectué en paralléle aux analyses d'acides aminés totaux dans la
filiére de traitement et le réseau de distribution a l'usine Ste-Rose (25.08.93) et sur le
réseau de l'usine Chomedey (21.09.93). Les figures 2.5 et 2.6 illustrent les résultats
obtenus pour ces deux paramétres. Une évolution similaire est observée pour ces deux

paramétres le long des différentes étapes de traitement sur la filiére Ste-Rose.

Suite a I’ozonation, 'augmentation de la teneur en acides aminés est de 0,030 mg C/1,
alors que le CODB augmente de 0,55 mg C/I. De méme la diminution du CODB dans les

. filtres CAB est de 0,40 mg C/ alors que l'enlévement des acides aminés totaux est de
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0,036 mg C/l. Finalement, la faible variation des acides aminés et du CODB dans les
réseaux rend l'obtention d'une corrélation presque impossible. Il est peu probable qu'une
corrélation valable puisse étre établie entre la concentration de CODB et la concentration

en acides aminés en réseau ou méme en usine pour les raisons suivantes:

(1) la proportion du CODB que représentent les acides aminés varie selon la source
d'eau utilisée car la composition de la matiére organique naturelle de I’eau est
variable. Pour une méme eau brute, elle varie en fonction des saisons. L'effet du
traitement sur les différents groupes de composés qui forment le pool des matiéres
organiques biodégradables, soit les sucres, les alcools, les acides organiques et les
acides aminés libres et combinés, et dans une certaine mesure, les acides fulviques et
humiques, n'est pas le méme. Il est probable que la proportion du CODB associée a
chacune de ces classes de composés varie suite a l'effet des différents procédés de

traitement appliqués.

(2) les acides aminés représentent potentiellement une fraction importante du CODB
dans certains types d'eau (eaux brutes et eaux filtrées CAB des eaux étudiées) mais ne

représentent qu'une petite fraction du CODB suite & d'autres étapes du traitement.

(3) Les variations en CODB et en acides aminés en réseau sont trop faibles et les niveaux

de ces deux paramétres sont trop proches des limites de détections.
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2.5 Conclusion

L'étape de décantation permet un enlévement important d'acides aminés totaux (34 a
72%), l'effet de la filtration sur sable et anthracite est faible et dépend de la saison,
l'ozonation provoque une augmentation (20 a 100%) et la filtration CAB permet un
enlévement en eau tiéde (24 a 34%), mais relargue en eaux froide (35%). Finalement, la
post-désinfection au chlore permet un enlévement supplémentaire (47%) a cause de la
réactivité de cet oxydant envers les acides aminés. La post-désinfection au bioxyde de
chlore permet elle aussi un enlévement supplémentaire (21 a 39% ), malgré le fait que

cet oxydant soit peu réactif vis-a-vis les acides aminés.

Les concentrations en acides aminés totaux dans les réseaux de distribution sont trés
faibles. Elles sont stables pour le réseau Ste-Rose et légérement décroissantes pour le
réseau Chomedey suggérant une stabilité supérieure pour l'eau traitée par filtre
biologique. Nous n'avons pas trouvé de corrélation directe entre les acides aminés totaux
et le CODB. Ceci peut s'expliquer par le fait que les acides aminés représentent une
fraction du CODB qui varie selon la composition de I'eau et les traitements appliqués.
Pour les eaux étudiés, les acides aminés totaux représentent un maximum de 40 % du
CODB de I'eau brute et un maximum de 45% de l'eau a la sortie des filtres CAB. Les
incertitudes sur ces valeurs sont cependant élevés, principalement a cause de la limite de

détection du CODB qui s’établit a 0,1 mg C/1. De plus, il est probable qu’une partie des
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acides aminés totaux soient sous des formes trop lentement biodégradable pour faire
partie du CODB. Le chapitre 3, portant sur I’enlévement des acides aminés totaux par la
filtration biologique, améne des informations sur la biodégradabilité associée au

paramétre acides aminés totaux.

En conclusion, les acides aminés représentent une fraction importante du CODB qui
peut étre enlevé efficacement par coagulation-floculation-décantation, par filtration
biologique et par chloration. Il est toutefois préférable d’éliminer les acides aminés

totaux avant la chloration afin de limiter la formation de sous-produits de désinfection.
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CHAPITRE IIl : ENLEVEMENT DES ACIDES AMINES, DU CARBONE
ORGANIQUE BIODEGRADABLE ET DE LA DEMANDE EN CHLORE PAR

LA FILTRATION BIOLOGIQUE

3.1 Mise en contexte

Ce chapitre est sous la forme d’un article scientifique. Ce dernier a été soumis a la revue
des Environmental Technology au mois de novembre 1997. I est intitulé : Removal of
Aminoacids, Biodegradable Organic Carbon and Chlorine Demand by Biological
Filtration. Les auteurs sont : Carl Gauthier, Lina Hureiki et Michéle Prévost. Les
chapitres 1 et 3 ont pour sujet principal la filtration biologique. Le chapitre 1 présente
I'influence de I’enlévement de matiére organique biodégradable par la filtration biologique
sur ’eau produite tandis que le chapitre 3 précise I’enlévement de ['une des classes de
molécules (les acides aminés) participant a cette matiére organique biodégradable. Le
chapitre 3 est aussi la suite directe du chapitre 2 dans lequel I’efficacité de la filtration
biologique pour ’enlévement des acides aminés a été mise en évidence de méme que

celles de plusieurs autres procédés de traitement.

3.2 Résumé

Cet article présente les profils d’enlévement de carbone organique biodégradable
(CODB), de demande en chlore et d’acides aminés totaux (AAT) et totaux dissous

(AATD) dans un filtre biologique en eau froide (1°C). La filtration biologique a permis
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I’enlévement de 46 % des AATD (0,08 + 0,04 mg C/1) et 24% du CODB (0,2 # 0,1 mg
CAN). Puisque le filtre étudié fonctionne en mode biologique, ces résultats suggérent que
les AATD possédent une forte biodégradabilité. Le modéle CHABROL peut prédire
’enlévement du CODB dans les filtres biologiques. Son utilisation nous a permis de
comparer le profil d’enlévement des AADT avec les profils d’enlévements des trois
fractions de CODB de ce modéle. La demande en chlore théorique totale associée aux
AAT, calculée a partir de la demande en chlore individuelle de chaque acide aminé, a
varié entre 5,6 a 6,4 mg Cl/mg AAT. L’enlévement de demande en chlore associée a
I’enlévement d’AAT (0,5 @ 0,15 mg Cl;) correspond a 34 % de [’enlévement de la
demande en chlore de I’eau aprés 240 heures, cormigée pour !’enlévement de I'azote
ammoniacal, ce qui est supérieur a sa participation dans I’enlévement de COT (17%). Ces
résultats refléte la forte demande en chlore associée aux acides aminés. L’enlévement par
la filtration biologique d’une fraction significative des acides aminés libres et combinés
précise ’action de cette étape de traitement au niveau de l’enlévement de substrats
supportant la recroissance bactérienne ainsi qu’au niveau de I’augmentation de la stabilité

du chlore résiduel en réseau de distribution.

3.3 Abstract

This paper presents removal profiles of biodegradable organic carbon (BDOC), chlorine
demand, total aminoacids (TAA) and total dissolved aminoacids {TDAA) in a biological

filter operated in cold water (1°C). Biological filtration achieved a 46% removal of
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TDAA (0.08 £ 0.04 mg C/1) and a 24% removal of DBOC (0.2 = 0.1 mg C/1). Since the
filter studied was functioning in biological mode, these results suggest that TDAA have a
higher biodegradability than the one showed by the global BDOC pool. The use of the
CHABROL model, which predicts BDOC removal in biological filters, permitted
comparisons of the TDAA removal profile with removal profiles associated with the three
classes of BDOC distinguished by the model. Theoretical chlorine demand associated to
TAA, calculated with individual aminoacid chlorine demand, varied from 5.6 to 6.4 mg
Clo/mg TAA. The removal of chlorine demand associated to TAA removal (0.5 = 0.15
mg Cly)) accounted for 34% of the 240-hour water chlorine demand removal corrected to
take into account the chlorine demand of ammonia. This percentage is superior to the one
associated with the participation of TAA removal into the removal of TOC (17%). These
results reflect the high chlorine reactivity of aminoacids toward chlorine. Removal by
biological filtration of a significant fraction of TAA explains partially the increased water

biological and free chlorine stability induced by this treatment process.

3.4 Extended abstract

The main objectives of biological filtration are to increase water biological stability and
residual chlorine stability and to decrease water chlorination by-product formation
potential (Bablon ez al., 1991 ; Prévost, 1991). All these objectives may be achieved in
part through aminoacid removal. Aminoacids can exert a significant part of finished water

chlorine demand and they are also known precursors of chlorinated by-products
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(Agebekodo, 1994 ; El Morer, 1992 ; Hureiki, 1993 ; Jadas-Hécart, 1989). Finally,
aminoacids are excellent substrates for bacterial growth because they are associated with

very high bacterial growth yields (Connoly et al., 1994).

The objectives of this study were to 1) quantify the removal of total aminoacids (TAA)
and of total dissolved aminoacids (TDAA) in order to assess the global biodegradability
of the compounds measured by these parametersin a drinking water environment; 2)
quantify the participation of TAA into the water chlorine demand, and 3) quantify the
participation of TAA removal into the chlorine demand removal induced by biological

filtration.

This paper presents removal profiles of biodegradable organic carbon (BDOC), chlorine
demand, TAA and TDAA in a biological filter operated in cold water (1°C). The
biological filter studied is operated in a second-stage filtration at the St.-Rose treatment
plant (City of Laval, Quebec, Canada). Biological filtration (inter-ozonation followed by
BAC filtration) was implemented in this plant in 1984. Results presented here were
obtained from a filter using (CALGON F400) microporous granular activated carbon
(GAC). At the time of this study, the adsorption capacity of the filter media was
completely saturated and the filter was operated in biological mode (with about 100 000

empty bed volumes filtered).
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The CHABROL model was used as an analytical tool for evaluating the removal profiles
of TDAA. The CHABROL model predicts BDOC consumption by the bacterial biomass
colonizing GAC or sand filters (Billen ez al,, 1992). The validity of this model at low
temperatures and for various types of biological filters has been established by Laurent ef
al. (1997). This model calculates the evolution of 6 variables as a function of filter depth :
S, directly assimilated BDOC; HI, rapidly biodegradable BDOC;, H2, slowly
biodegradable BDOC; B1, fixed biomass; B2, reversibly adsorbed biomass and B3,
biomass in the interstitial water. The equations enabling the evaluation of these 6
variables take into account 12 constants whose values have been determined
experimentally. The initial distribution of the BDOC in the filter affluent water must be
evaluated prior to proceed with the simulations. This evaluation is realized by biomass

flux analysis in batch assays (Servais ez al. 1995b) using the HSB model (Servais, 1986).

Removal profiles show that biological filtration achieved a 46% removal of TDAA (0.08
+ 0.04 mg C/1) and a 24% removal of DBOC (0.2 ®# 0.1 mg C/1). Since the filter studied
was functioning in biological mode, these results suggest that TDAA have a higher
biodegradability than the showed by the global BDOC pool. The use of the CHABROL
model, which predicts BDOC removal in biological filters, permitted comparisons of the
TDAA removal profile with removal profiles associated with the three classes of BDOC

distinguished by the model.
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Theoretical chlorine demand associated to TAA, calculated with individual aminoacid
chlorine demand, ranged from 5.6 to 6.4 mg Cl,/mg TAA. The removal of chlorine
demand associated to TAA removal (0.5 + 0.15 mg Cl)) accounted for a 34% of the 240-
hour water chlorine demand removal corrected to take into account the chlorine demand
of ammonia. This percentage is superior to the one associated with the participation of
TAA removal into the removal of TOC (17%). These results reflect the high chlorine
reactivity of aminoacids toward chlorine. Removal by biological filtration of a significant
fraction of TAA explains partially the increased water biological and free chlorine stability

caused by this treatment process.

3.5 Introduction

La filtration sur charbon actif granulaire (CAG) dans les installations de production d’eau
potable a d’abord été mise en ceuvre dans le but d’enlever par adsorption une certaine
proportion de la micropollution dissoute non éliminée par les traitements physico-
chimiques classiques. Les coiits associés a la régénération périodique du charbon actif
sont tres €élevés et rendent I'utilisation du charbon actif souvent trop onéreuse en mode
d’adsorption. La pratique a démontré que I'utilisation des filtres CAB peut étre prolongée
en adoptant le mode de fonctionnement biologique. Une fois son pouvoir adsorbant
épuisé, le charbon actif agit comme milieu de support d’une flore bactérienne qui

participe a I’enlévement du COD. Cette fraction biodégradable représente le substrat
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assimilable disponible pour soutenir la croissance des biomasses libres et fixées dans le
réseau de distribution d’eau potable.
Selon Bablon ez al. 1991 et Prévost 1991 les principaux objectifs de ['utilisation de la

filtration biclogique sont les suivants :

1) abaisser la concentration en matiéres organiques biodégradables en favorisant le
développement a I'usine, sous contrdle de I’exploitant, d’une biomasse dans les filtres

a CAB, ceci dans I’objectif de limiter [a recroissance dans le réseau de distribution ;

2) augmenter la stabilité de la concentration résiduelle de chiore en sortie d’usine de
fagon a maintenir une concentration résiduelle de chlore dans I’ensemble du réseau de

distnibution, le chlore servant i limiter |’activité bactérienne;

3) limiter [a concentration de sous-produits de chloration formés en post-désinfection.
Cet objectif est atteint a la fois par I’enlévement des substances organiques (CODB) et
inorganiques (ammoniaque) consommatrices de chlore, et par la biotransformation ou

biodégradation des précurseurs des sous-produits d’oxydation ;

4) limiter la formation de gofts et d’odeurs indésirables.
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L’abattement du CODB dans les filtres CAB apporte une réduction significative de la
demande en chlore a court et a long terme (Merlet ez al, 1991 a et b ; Mitton, 1993 ;
Niquette ef al., 1995 ; Prévost et al., 1991). Cette diminution de la demande en chlore a
deux sources : (1) I’enlévement de I’ammoniaque par nitrification (2) I’enlévement de
composés biodégradables particuliérement réactifs envers le chlore. Des eniévements
modestes de COD aménent de grands enlévements de demande en chlore a court terme
puisque le CODB est plus réactif au chlore que le carbone organique réfractaire (Merlet

etal, 199] aetb).

Les acides aminés totaux représentent 1 a 10 % du COD des eaux de surfaces (Berne-
Dossier, 1994 ; Berne-Dossier ef al., 1996 ; Hureiki et al., 1996 ; Thurman, 1985 ; Volk
et al., 1996). La majorité de ces acides aminés se retrouvent combinés a des molécules
complexes. D’ailleurs, Volk ef al. (1996) ont montré que pour I’eau de la riviecre White
Clay Creek, (USA), Ia majorité des acides aminés sont combinés aux acides humiques.
L’enlévement des acides aminés par les filiéres de traitement et leur concentration dans
les eaux traitées ont été étudiés par différents auteurs (Berne-Dossier et al.,
1996 ; Hureiki et al., 1996 ; Jadas-Hécart, 1989 ; Le Cloirec et al.,, 1984). Tous ces
auteurs ont noté la présence d’acides aminés a différentes concentrations dans {’eau
traitée. La part du CODB associée aux acides aminés semble variable : 4 % selon Volk ez

al. (1996), 5 a 25% selon Dossier-Berne (1994), un maximum de 40% pour Hureiki e? al.
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(1996), et prés de 40 % selon Agbekodo (1994). Cette variabilité est induite par des

sources d’eau brute distinctes et des méthodes d’évaluation du CODB différentes.

Parmi les molécules composant le CODB, les acides aminés comptent parmi les espéces
les plus réactives avec le chiore. Libres ou combinés, ils sont de forts consommateurs de
chiore et également des précurseurs importants des composés organohalogénés
(Agbekodo, 1994 ; El Morer, 1992 ; Hureiki, 1993 ; Jadas-Hécart, 1989). Par ailleurs, les
acides aminés libres et combinés constituent une source importante d’azote et de carbone
dans les processus de croissance bactérienne (Gottschalk, 1986). Les acides aminés libres
sont des substrats rapidement assimilables ayant une influence a de faibles concentrations
sur la croissance de la biomasse fixée (Gauthier et al., 1996). Les rendements de
croissance généralement associés aux acides aminés libres dans la littérature sont trés
élevés (environ 0,8) dépassant ceux des alcools, des alcanes, des sucres et des acides
organiques (Connoly e al., 1994). Cependant les rendements de croissance associé€s aux
acides aminés et au CODB en général en réseau de distribution (milieu oligotrophe ou la

biomasse mixte fixée domine) sont beaucoup plus faibles (Servais, 1986).

L’élimination des acides aminés apparait comme une stratégie permettant a la fois de
diminuer la demande en chlore de I’eau et la formation de sous-produits de chloration, et

d’augmenter la stabilité microbiologique de I’eau en réseau de distribution.
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Les objectifs de cette étude sont :

1) de quantifier ’enlévement des acides aminés totaux par la filtration biologique afin
d’estimer la biodégradabilité des composés mesurés par I’analyse des acides aminés
totaux; 2) d’estimer la fraction de la demande en chlore de I’eau exercée par les acides
aminés et 3) d’évaluer la part de I’enlévement de demande en chlore par la filtration

biologique due a un enlévement d’acides aminés.

3.6 Matériel et méthodes

3.6.1 Description de I’usine Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada)

Cette étude a été réalisée a I'usine de traitement Ste-Rose (Ville de Laval, Québec,
Canada) qui a une capacité nominale de 110 000 m’/d et une production moyenne de 65
000 m’/d. Les procédés de traitement de cette usine sont illustrés a la figure 3.1. L’usine
Ste-Rose utilise un traitement biologique (ozone + filtration sur charbon actif - CAB)
depuis 1984. L’eau brute, puisée dans la riviére des Mille-iles, a une charge organique
élevée (5 a 8 mg C/1) et une faible concentration en ammoniaque (< 150 pg/l). Sur une
base annuelle, de grandes variations de température sont observées sur une base annuelle
avec des températures inférieures 4 1 °C pendant environ 4 mois par année, et des
températures maximales atteignant 28 °C durant I’été. Deux types de charbons actifs sont
utilisés dans 6 filtres et leurs performances ont été documentées (Merlet et al., 1991a et
1991b ; Prévost ef al., 1991 et 1993). Les résultats présentés ici proviennent d’un filtre

équipé avec du charbon en grain microporeux (CALGON F400). Au moment de cette
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étude, le charbon actif de ce filtre était complétement saturé et fonctionnaient

principalement en mode biologique (au-dela de 96 000 volumes en fit vide).

3.6.2 Procédures générales d’échantillonnage et de laboratoire

Toute la verrerie utilisée lors des expériences est préalablement lavée a I'acide
chlorhydrique 6N, puis rincée a I’eau ultrapure (MilliQ UV plus System, Millipore, MA,
USA). La verrerie nécessaire pour |’étape d’hydrolyse des acides aminés et les bouteilles
en verre teintés utilisées pour le prélévement des échantillons sont passées au four a
500°C pendant au moins 4 heures afin d’enlever toute trace de matiére organique. Les
échantillons prélevés sont rapportés au laboratoire dans les plus brefs délais dans une
glaciére ou la température est maintenue a 4°C. Les analyses d’acides aminés et de CODB

sont réalisées la journée méme de I’échantillonnage.

3.6.3 Analyse des acides aminés

Les acides aminés totaux sont mesurés par dérivation pré-colonne avec 1’ortho-
phtaldialdéhyde, suivie par une séparation par chromatographie liquide haute performance
(CLHP, Waters, Milford, MA, USA) a I’aide d’une colonne de type C18 et d’une
détection en fluorescence (A excitation = 335 nm, A émission = 425 nm) selon la méthode
décrite par Jones (1983). Cette méthode a été optimisée par Berne-Dossier (1994). Une
hydrolyse acide en phase gazeuse, d’une durée de 3 heures a 120 °C est nécessaire avant

P'analyse des échantillons par CLHP. L’ hydrolyse des échantillons est réalisée a I’aide de
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la station Pico-Tag (Waters). Cette hydrolyse permet la mesure des acides aminés totaux
(AAT) qui correspondent aux acides aminés libres et aux acides aminés combinés &
différentes molécules. Les acides aminés totaux dissous (AATD) sont obtenus en filtrant
les échantillons sur un filtre Sartorius (CANLAB, Toronto, Canada) en nitrate de

cellulose de porosité de 0,22 um, ce qui exclut les AAT particulaires. La calibration est

réalisée avec le mélange d’acides aminés SIGMA AA-S-18, (St-Louis, MO , USA).

3.6.4 Dosage du chlore

3.6.4.1 Préparation et dosage des solutions méres de chlore

La solution mére de chlore est préparée au laboratoire par [’action de [I’acide
chlorhydrique sur le permanganate de potassium, le chlore libéré étant piégé dans une
solution de soude a pH 13. La concentration en chlore de la solution obtenue varie entre
20 et 25 g Cl, I''. Le titre des solutions filles obtenues par dilution est mesuré par

iodométrie (APHA, 1992) avant chaque utilisation, aprés que le pH soit ajusté 4 9,0.

3.6.4.2 Consommation de chlore : méthode spectrophotométrique a la DPD

La chiloration des échantillons d’eau est réalisée a I’aide d’une solution fille de chlore. Les
échantillons sont tamponnés a pH 8,0 £ 0,1 avec un tampon phosphate de force ionique
10*M. Le taux de chlore appliqué est de 2 4 4 mg Cl,I"* de fagon a obtenir un rapport mg
Cl, ajouté / mg COT de I’ordre de 2. Les échantillons sont conservés a 20 °C et placés a

Pobscurité. Un blanc est réalisé a chaque expérience par la chloration d’eau ultrapure
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(MilliQ UV plus System, Millipore, MA, USA) avec une dose de chlore appliquée
équivalente a celle de I’échantillon étudié. Le dosage du chlore total est réalisé par la
méthode colorimétrique a la N,N diéthylphényléne-1,4 diamine (DPD), d’aprés la norme
AFNOR T90-038-1984, tout en tenant compte des modifications apportées par Jadas-
Hécart (1989). Ces modifications consistent a réduire les volumes de prélévements et de

réactifs d’un facteur de 20.

3.6.5 Mesure du carbone organique dissous et du carbone organique dissous

biodégradable

Les analyses de COD et de CODB sont réalisées a I’aide d’un appareil Dohrmann DC
180 (Dohrmann Envirotech, Santa-Clara, CA, USA) par oxydation UV-persulfate aprés
filtration des échantillons sur une membrane de 0,45 pm de porosité (Millipore, MA,
USA) . La méthode suivie pour I’analyse du CODB est celle décrite par Servais ef al
(1987, 1989). L’inoculum utilisé est de I’eau brute filtrée sur une membrane d’une

porosité de 2,7 um (Millipore).

3.6.6 Modéle CHABROL

Le modéle CHABROL permet d’évaluer la consommation de CODB par la biomasse
colonisant un filtre biologique ou un filtre a sable. Il a été développé et validé une

premiére fois par Billen et al. (1992). La validité du modéle pour de faibles températures
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et divers types de filtres biologiques a été testée par Laurent ef al. (1997). Ce modéle
évalue six variables en fonction de la profondeur d’un filtre : S, le CODB directement
assimilable; H1, le CODB rapidement biodégradable; H2, le CODB lentement
biodégradablie; B1, la biomasse fixée sur le support; B2, la biomasse adsorbée de maniére
réversible sur le support et B3, Ia biomasse en suspension dans le liquide interstitiel. Les
équations permettant [’évaluation des six variables intégrent douze constantes dont les
valeurs ont été déterminées expérimentalement. La répartition initiale du CODB de I’eau
a filtrer doit étre évaluée avant de procéder a une simulation. Cette évaluation est réalisée
par ’analyse du flux de biomasse lors d’essais en cuvée (Servais et al., 1995b) avec le

modéle HSB (Servais, 1986).

3.7 Résultats et discussion

Le tableau 3.1 présente les valeurs a I’affluent et a I’effluent du filtre CAB ainsi que les
enlevements réalisés pour les AAT, les AATD, le carbone organique biodégradable
(COB), le CODB et la demande en chlore de I’eau. La figure 3.2 présente le profil
d’enlévement des acides aminés totaux (AAT) et des acides aminés totaux dissous
(AATD) en fonction de la profondeur dans le filtre. On y observe un enlévement sur toute
la profondeur du filtre pour les AAT. Le profil d’enlévement des AATD montre un
enlévement un peu plus marqué en surface, suggérant que les AATD correspondent a une

fraction des AAT plus rapidement biodégradable que la fraction particulaire des AAT.
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Les acides aminés totaux dissous représentent 5,4 % du COD a I’affluent et 3,2 % du
COD suite a la filtration biologique. Ces valeurs sont cohérentes avec celles retrouvées
dans la littérature pour de I’eau de riviére (1-10%) selon une compilation de Thurman
(1985) ; 2% selon Volk et al. (1996), et pour de I’eau traitée : 2 a 7 % selon Berne-

Dossier (1994) ; 1,8 a 4,3 % selon Hureiki et al. (1996).

Les acides aminés totaux dissous représentent un maximum de 21 % du CODB de I’eau
ozonée et 15 % du CODB de I’eau suite a la filtration biologique. Ces valeurs sont
possiblement surévaluées car la méthode de mesure du CODB utilisée peut sous-estimer
le CODB comparativement a d’autres méthodes utilisant une biomasse fixée (Volk,
1994). De plus, les valeurs obtenues sont certainement surévaluées puisque tous les
acides aminés combinés ne sont pas biodégradables, particuliérement ceux étant liés a des
composés de masse moléculaire élevée. En effet, il a été montré lors d’une étude sur I’eau
ozonée et filtrée sur CAB de I’usine Ste-Rose, que la taille des molécules a une influence
sur leur biodégradabilité (Merlet et al., 1991b). Selon ces auteurs, les molécules de
grandes tailles (> 10000 daltons) sont trés peu biodégradabies, les molécules dont la taille
est inférieure a 1000 daltons comptent pour plus de 50 % du CODB de l’eau, et
finalement, ce sont les molécules dont la taille se situe entre 500 et 1000 daltons qui
possédent la meilleure biodégradabilité. Ceci vient expliquer pourquoi la filtration
biologique n’enléve qu’une partie des acides aminés totaux. Les résultats obtenus pour

les pourcentages maximaux concernant I’apport des acides aminés totaux au CODB de
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I’eau (17 % pour I’eau ozonée et 10 % pour l'eau filtrée sur CAB) peuvent étre
comparés avec les valeurs déja publiées : 13 % selon Volk et al. (1996) ; 5 a 25 % selon

Beme-Dossier et al. (1996), 40 % selon Agbékodo (1994).

La filtration biologique a permis I’enlévement de 46 % des acides aminés totaux dissous
présents dans |’affluent tandis que I’enlévement du CODB présent dans I’affluent est plus
faible (24 %). Ceci suggére que les AATD possédent une biodégradabilité relativement
forte comparativement a celle de I’ensemble du pool de molécules biodégradables. La
méme tendance s’exprime pour les acides aminés totaux (53 % d’enlévement) et le COB

(39 % d’enlévement).

Une évaluation de I’enlévement du CODB par le filtre biologique étudié a été réalisée
avec le modéle CHABROL. La répartition initiale du CODB provient de mesures
réalisées par Laurent ef al. (1997). Ces auteurs ont montré que le CODB de I’eau ozonée
de ’usine Ste-Rose (Laval, Québec, Canada) en hiver (1 a 6 °C) se répartit comme suit :

8 % pour S, 46 % pour H1 et 46 % pour H2.

Le tableau 3.2 permet de comparer le profil d’enlévement du CODB avec I’évaluation
obtenue avec le modéle CHABROL pour I’enlévement global du CODB et I’enlévement

des trois classes de CODB du modéle (S, H1 et H2). D’une maniére globale, le modéle
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prévoit un enlévement de CODB de 0,30 mg C/ dans le filtre alors que I’enlévement

mesuré n’est que de 0,2 £ 0,1 mg C/1.

La figure 3.3 présente les profils d’enlévement simulés des trois fractions de CODB du
modéle CHABROL (S, HI et H2) ainsi que le profil d’enlévement des AATD.
L’évolution des molécules rapidement assimilables (S) en fonction de la profondeur dans
le filtre, (enlévement de 63%, soit 0,06 mg C/l), refléte le bilan net de I’élimination et de
la formation par hydrolyse de ces substrats. L’évolution de la teneur en S en fonction de
la profondeur dans le filtre n’est donc pas un bon indicateur de la biodégradation de cette
classe de CODB, puisque cette derniére est continuellement alimentée par I’hydrolyse de

composes provenant de H2 et surtout de HI1.

La teneur en acides aminés libres de I’eau étudiée est généralement faible et inférieure a
0,025 mg C/l, la limite de détection de la méthode. Cependant, puisque la limiter de
détection de la méthode représente 30% de la teneur en S, les acides aminés libres
constituent une fraction indéterminée mais inférieure 4 30 % de la classe de CODB S.
Toutefois, la concentration d’AATD & I’affluent du filtre (0,18 + 0,02 mg C/1) étant
supérieure a celle de la classe de CODB directement assimilable S (0,08 mg C/1), une part
importante de AAT ne peux qu’étre exclue de cette classe de CODB. Ce résultat n’est
pas surprenant considérant qu’une part importante des AATD est liée aux substances

humiques, des molécules relativement complexes.
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La fraction des molécules lentement hydrolysables (H2) évolue trés peu dans le filtre avec

un enlévement de 5 % (0,020 mg C/1). Puisque I’enlévement d’AATD atteint 0,08 * 0,04

mg C/l, la plus grande partie de I'enlévement d’AATD provient des classe S et HI.
D’ailleurs, la fraction du CODB dont I’enlévement est le plus marqué est celle constituée
des molécules rapidement hydrolysables (H1) avec un enlévement de 61 % (0,236 mg

chn.

L’enlévement de la demande en chiore dans les filtres CAB s’explique a la fois par
’oxydation de I’ammoniaque en nitrate par une nitrification biologique et par Ila
biotransformation ou la biodégradation de composés réactifs au chlore. Bien que
I’enlevement de I’azote ammoniacal soit peu important dans le filtre étudié (Merlet et al.,
1991a), les profils d’enlévement de la demande en chlore dans le filtre CAB ont été
corrigés pour tenir compte de la demande en chlore de I’azote ammoniacal 4 chaque point
d’échantillonnage. Une consommation de chlore théorique de I’azote ammoniacal (7,6 mg
Cly/mg NH,") a été utilisée. L’enlévement de la demande en chlore observé a la figure 3.4
provient donc principalement de la biodégradation et de la biotransformation de
composés réactifs au chlore. On y observe un profil d’enlévement classique, ¢’est-a-dire
un enlévement important en surface qui diminue ensuite rapidement (Prévost et al.,

1993 ; Niquette ez al., 1995).
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La demande en chlore théorique associée aux acides aminés peut étre évaluée a partir des
valeurs de demande en chlore retrouvées dans la littérature (Hureiki, 1993 ; El Morer,
1992). La réactivité des différents acides aminés envers le chlore est connue (entre 2,5 et
16 mg Cl/mg C) et cette demande en chlore totale est satisfaite en moins de 4 heures
lorsque les acides aminés sont libres. Cependant, la grande majorité des acides aminés
présents dans I’eau le sont sous forme combinée. Les vitesses de réaction des peptides et
des protéines sont environ 100 fois moindres que pour les acides aminés libres (El Morer,
1992). Cependant, la demande en chlore totale associée aux peptides et aux protéines est
similaire a la demande en chlore totale de la somme des acides aminés les constituant
(Hureiki, 1993). Les demandes en chlores totales des quelques protéines étudiées se
situent entre 3 et 8 mg Cly/mg C. Pour calculer la demande en chlore totale exercée par
les acides aminés totaux, nous avons additionné les demandes en chlore ultimes associées
a chaque acide aminé. Ce faisant, le ratio mg Cly/mg C varie en fonction des variations
individuelles des acides aminés dans le filtre. Toutefois, puisque la répartition des acides
aminés varie peu dans le filtre, les ratios associés a chaque profondeur varient peu (de
5,62 et 6,35 mg Cly/mg C). La figure 3.5 présente le profil d’enlévement de la demande
en chlore de I’eau aprés 240 heures et permet de le comparer aux profils d’enlévement de
demandes en chlore théoriques ultimes des AAT et des AATD calculés & partir des

moyennes pondérées.
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On observe que I’enlévement de la demande en chlore théorique des AATD est plus
rapide en surface du filtre tandis que I’enlévement de la demande en chlore théorique des
AAT est répartie sur toute la profondeur du filtre. L’enlévement dans le filtre CAB de la
demande en chlore théorique associée aux AAT (0,47 mg Cly/1) correspond a 34 % de
I’enlévement de la demande en chlore a long terme de I’eau (1,39 mg Cl/1) réalisée dans

le filtre CAB.

La demande en chlore théorique associée aux AAT avant la filtration biologique est de
0,93 mg Cly/1 soit 18 % de la demande en chlore 240 heures de I’affluent (5,06 mg Cl»/1)
tandis que la demande en chlore totale associée aux AAT apres la filtration biologique
passe & 0,37 mg Cl/1 soit 13 % de la demande en chiore de I’eau aprés 240 heures (3,67

mg Cl/1).

La fraction de la demande en chlore de I’eau associée aux acides aminés a I’affluent du
filtre biologique (18 %) est importante considérant que les acides aminés totaux ne
représentent que 5,1 % du COT de I'eau. Ce pourcentage est comparable a ceux
rapportés dans la littérature : pour la demande en chlore pour I’eau de la Seine (banlieue
de Paris), Jadas-Hécart (1989) puis plus tard Agbekodo (1994) ont obtenu
respectivement 20 a 30%, et 25 % concernant la demande en chlore associée aux acides
aminés totaux pour une eau filtrée sur sable. Des différences dans la composition du COD

de I’eau peuvent expliquer les variations observeées.
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3.8 Conclusion

Les acides aminés totaux dissous, qui représentaient 5,4 % du COD, 21 % du CODB, et
18 % de la demande en chlore i long terme de I’affluent du filtre, ont été enlevés a 46 %
par le filtre biologique. Plus de la moitié des AATD n’ont pas été enlevés par la filtration
biologique (de méme que 76% du CODB). La faible température de I’eau ainsi que la
probable association d’une part des acides aminés a des composes de grandes masses
moléculaires expliquent qu’une fraction des AATD n’est pas été biodégradée dans le filtre
biologique. Le pourcentage d’enlévement de la demande en chlore a long terme de |’eau
par le filtre CAB dii a I’enlévement d’AAT (34%) est supérieur a sa participation dans
I’enlévement de COT (17%). Ces résultats refléte la forte demande en chlore associée aux
acides aminés. L’enlévement par la filtration biologique d’une fraction importante des
acides aminés précise |'utilité de cette étape de traitement au niveau de I’enlévement de
substrats supportant la recroissance bactérienne et au niveau de I’augmentation de la

stabilité du chlore résiduel en réseau de distribution.
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Figure 3.1 Schéma d’écoulement de I’usine de production d’eau potable Ste-Rose (Ville

de Laval, Québec, Canada).
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Figure 3.2 Profils d’enlévement des acides aminés totaux (AAT) et des acides aminés

totaux dissous (AATD) dans un filtre biologique.
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Figure 3.3 Profils d’enlévement des trois classes de CODB (S, H1 et H2) du modéle

CHABROL avec le profil d’enlévement des AATD dans un filtre biologique.
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Figure 3.4 Profil d’enlévement de la demande en chlore corrigée pour N-NH4 dans un

filtre biologique.
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o AAT, Demande en
chlore théonque

X AATD, Demande en
chlore théorique
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Figure 3.5 Comparaison des profils d’enlévement de la demande en chlore de I’eau
corrigée pour la demande de N-NH, aprés 240 heures avec celui de la demande en chlore

théorique des acides aminés dissous (AAD) et des acides aminés totaux (AAT).
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Tableau 3.1 Résumé des résuitats obtenus en eau froide (< 2°C : 04.13.94) lors du suivi

de la demande en chlore, du COB, du CODB, du COT, du COD, des AAT et des AATD

a différentes profondeurs dans un filtre biologique.

Affluent Effluent |EnlévementEnlévement
%
COB (mg CN) 0,89 + 0,05 0,5+0,1 0,35+0,2 39
CODB (mg CN) 0,83+0,08 | 0,6320,05 0,2+0,1 24
COT (mg CN) 3,44 £ 0,05 29+0,1 0,5®0,15 16
COD (mg CAN) 3,28+ 0,06 | 3,03 @0,04 0,320,1 8
AAT (mg CN) 0,175+ 0,008| 0,08+0,02 | 0,09+ 0,03 53
AATD (mg CN) 0,18+0,02 | 0,10+0,02 | 0,08 £0,04 46
AAT : Demande en 0,93 £ 0,05 0,5+0,1 0,5+0,15 S1
chlore théorique
(mg Cl/Y)
Demande en chlore de 5,06 3,67 1,39 27
I’eau apreés 240 heures
corrigée pour N-NH,;
(mg Cl/NN)
Enlévement d’AAT / enlévement de COB (%) 26
Enlévement de la demande en Cl; AAT / 34
enlévement de la demande en chlore aprés 240 heures corrigée pour
N-NH; (%)
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Tableau 3.2 Comparaison de I’enlévement de CODB dans un filtre biologique mesuré

expérimentalement avec I’enlévement de CODB estimé par le modele CHABROL

Affluent Effluent Enlévement | Enlévement
(mg CN) (mg CN) (mg CN) %
CODB mesuré 0,83 £ 0,08 0,63 + 0,05 0,2#0,1 24
CODB CHABROL 0,83 0,53 0,30 36
S CHABROL 0,08 0,03 0,06 63
Hi CHABROL 0,38 0,15 0,23 61
H2 CHABROL 0,37 0,35 0,02 5
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CHAPITRE IV : INFLUENCE DU CODB ET DES ACIDES AMINES LIBRES
SUR LA STABILITE MICROBIOLOGIQUE DE L’EAU POTABLE :
RESULTATS DE SIMULATIONS AVEC DES REACTEURS ANNULAIRES

4.1 Mise en contexte

La biodégradabilité des acides aminés totaux a été étudiée au chapitre 2 par des suivis en
réseaux de distribution d’eau potable. Cette biodégradabilité a aussi été abordée au
chapitre 3, mais d’une maniére indirecte a I’aide d’une analyse de I’enlévement des acides
aminés totaux par un filtre CAB fonctionnant en mode biologique. Dans le chapitre 4,
c’est la biodégradabilité des acides aminés libres, un groupe de composés faisant partie
des acides aminés totaux, qui est étudiée dans des conditions proches de celles
retrouvées en réseau de distribution. Ce chapitre présente aussi un effort de modélisation
des résultats obtenus en réacteurs annulaires avec I’analyse des résultats expérimentaux

présentés au chapitre 4 mais aussi au chapitre 1.

4.2 Introduction

Des mesures globales comme le CODB (carbone organique dissous biodégradable) et le
COA (carbone organique assimilable) permettent de quantifier la matiére organique
biodégradable. De plus, I’établissement de relations entre la recroissance bactérienne et
ces paramétres globaux ont permis de suggérer des objectifs de traitement permettant de

limiter la recroissance bactérienne (LeChevallier et al., 1991 ; Servais et al., 1992b,
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1995a ; van der Kooij et al., 1989 ; Volk et Joret, 1994). Ces objectifs de traitement
pourraient étre mieux définis grice a une meilleure connaissance des classes de molécules
formant la fraction biodégradable du COD et a une meilleure connaissance de I'influence

de chacune de ces classes sur la recroissance bactérienne en réseau de distribution.

Parmi les différentes classes de molécules présentes dans I’eau potable, les acides aminés
sont d’une importance particuliére. Ils sont présents dans I’eau brute (Thurman, 1985) et
dans I’eau traitée (Dossier-Berne, 1994 ; Hureiki, 1993 ; Le Cloirec et al., 1983). Bien
qu’ils ne comptent que pour 1 & 3% du COD de I’eau, les acides aminés contribuent
d’une fagon importante a la demande en chlore de I’eau traitée et sont reconnus comme
fortement précurseurs de composés organohalogénés (El Morer, 1992 ; Hureiki, 1993 ;
Jadas-Hécart, 1989). Mais surtout, les acides aminés sont considérés comme d’excellents
substrats bactériens ; les plus forts rendements de croissance des principales classes de
molécules organiques leur sont associés (Connoly, 1994). Cependant, 'importance de
leur contribution dans le pool de matiére organique biodégradable de I’eau potable est
variable et dépend de la source d’eau brute et de I’efficacité des traitements appliqués

(Volk et al., 1996).

Il est difficile de faire ressortir I’effet du CODB et des acides aminés sur la recroissance
bactérienne dans un réseau de distribution d’eau potable. Le probléme a été simplifié en

utilisant des réacteurs annulaires. Ces derniers permettent de simuler au laboratoire les
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conditions qui prévalent dans les conduites d’un réseau de distribution d’eau potable. De
tels réacteurs peuvent étre utilisés pour étudier, dans des conditions contrdlées,
'influence de différents composés, dont les acides aminés, sur la stabilité

microbiologique de I’eau potable.

Nous présentons ici les résultats d’essais en réacteurs annulaires qui avaient pour
objectifs de déterminer I’effet de petites quantités d’acides aminés sur la croissance des
biomasses libres et fixées. Dans ce but, nous avons utilisé un montage de quatre
réacteurs annulaires en polycarbonate installés au laboratoire de la Chaire Industrielle en
Eau Potable de I’Ecole Polytechnique de Montréal. Le deuxiéme objectif de notre étude
était de vérifier s’il est possible d’appliquer un modéle prédictif aux données

expérimentales obtenues en réacteurs annulaires.

4.3 Matériel et méthodes

4.3.1 Montage de réacteurs annulaires

Les réacteurs annulaires ont été commercialisés par Characklis et Roe, (1984), (US
patent 4,485,450, 27 nov. 1984), et par le Center for Biofilm Engineering du Montana
State University. Ce réacteur permet un écoulement de type complétement mélangé
(Davies, 1994). Plusieurs compositions de coupons et de lamelles peuvent étre utilisées.
Nous avons utilisé des cylindres externes de fonte grise équipés de 96 coupons

permettant 1’échantillonnage du biofilm ou encore des cylindres externes de
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polycarbonate comprenant 48 coupons et 12 lamelles. Le cylindre interne est entrainé sur
son axe par un moteur, ce qui permet d’assurer un parfait mélange et de simuler les
conditions hydrauliques que doit subir un biofilm a la surface interne d’une conduite dans

un réseau de distribution.

La figure 4.1 montre le montage de réacteurs annulaires ainsi que les principaux
paramétres de fonctionnement. Les quatre réacteurs ont été alimentés avec l’eau du
robinet de la Ville de Montréal enrichie de 0,1 mg C/1 de glucose. Les deux réacteurs qui
ne recevaient pas d’acides aminés ont été nommés réacteurs Aas-. Les deux autres
réacteurs ont regu respectivement 0,1 mg C/l (réacteur Aas+) et 0,2 mg C/l (réacteur
Aas++) d’un mélange de 19 acides aminés libres. Le temps de séjour de I’eau dans les
réacteurs a été fixé a 8 heures et la température a varié de 20 a 22°C. L’autre montage de
réacteurs annulaires, utilisé a I’usine Ste-Rose, a été décrit en détails au chapitre 1 (figure

1.3).
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Réacteur|Acides aminés] Glucose
Aas- sans addition | 0,1 mg C/
Aas- sans addition } 0,1 mg C/
Aas+ 0,1 mg C/l 0,1 mg C/
Aas++ 0,2mg C/1 0,1 mg CA

Rotation du cylindre interne | 30 RPM
Temps de séjour de ’eau 7.8 heures
Cisaillement 0,65 N/m
Vitesse équivalente 0,14 m/s
(conduite de 6 pouces)

Temperature 22-24 C
pH 7.2

CODB de I’eau du robinet 0,25 mg C/1

Figure 4.1 Montage de réacteurs annulaires utilisé pour quantifier I’effet de I’ajout

d’acides aminés libres sur la stabilité microbiologique d’une eau potable.
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4.3.2 Analyse des acides aminés

Les acides aminés libres ont été mesurés par dérivation pré-colonne avec I’ortho-
phtaldialdéhyde, suivie par une séparation par chromatographie liquide haute
performance (CLHP, Waters, Milford, MA, USA) a I'aide d’une colonne de type C18 et
d’une détection en fluorescence (A excitation = 335 nym, A émission = 425 nym) selon la
méthode décrite par Jones (1983). La calibration a été réalisée avec le mélange d’acides

aminés SIGMA AA-S-18, (St-Louis, MO, USA).

4.3.3 Mesure du carbone organique dissous et du carbone organique dissous
biodégradable

Les analyses de COD et de CODB ont été réalisées a I’aide d’un appareil Dorhman DC
180 par oxydation UV-persulfate apres filtration des échantillons sur une membrane de
0,45 um de porosité (Millipore, MA, USA). La méthode suivie pour I’analyse du CODB
est celle décrite par Servais et al (1987, 1989). L’inoculum utilisé est de I’eau brute

filtrée sur une membrane d’une porosité de 2,7 um (Millipore, MA, USA).
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4.3.4 Mesure de ’activité exoprotéolytique

La densité du biofilm dans les réacteurs annulaires a été évaluée par la méthode de
I'activité exoprotéolytique potentielle (AEP) (Somville et Billen, 1983; Laurent et
Servais, 1995). Pour chaque mesure d’AEP, deux coupons sont retirés d’un réacteur.
Chaque coupon est ensuite placé dans un mini-incubateur et submergé dans 2 ml d’eau
d’alimentation du réacteur préalablement filtrée a tr&ers un filtre d’une porosité de 0,2
pum. Lors de I’analyse, SO ml d’une solution de L-leucyl-B-Napthylamide (L-L-8N) 34
mM est ajouté aux incubateurs, ce qui assure un excés de substrat. Des échantillons de
surnageant sont ensuite prélevés a toutes les 10 minutes afin d’en mesurer la
fluorescence causée par I’apparition de B-naphtylamine suite a [’hydrolyse du substrat de
départ par I’action des exo-enzymes bactériens. La fluorescence est mesurée par un
fluorimétre Waters (pompe 600E, échantillonneur 717+ et détecteur 470) a une longueur
d’onde d’excitation de 340 nm et une longueur d’onde d’émission de 410 nm. Lors de
chaque série d’analyses, le fluorimétre est calibré avec une série de standards de B-
naphtylamine allant de 0,25 a 1 mM. La production de B-naphtylamine suit une
augmentation linéaire de fluorescence en fonction du temps. Cette relation linéaire est
transformée en une activité exoprotéolytique exprimée comme une production molaire
de BN par unité de temps par cm’ de biofilm. La densité de la biomasse fixée est alors

estimée en g C/cm’ a I’aide de la relation expérimentale de 6,54 ugC/(nmole BN/minute)

(Billen, 1991).



115

4.3.5 Bactéries libres

Les bactéries libres ont été mesurées par microscopie en épifluorescence aprés coloration
a l'acridine orangé tel que décrit Hobbie er al. (1977). Immédiatement aprés
I’échantillonnage, les échantillons sont fixées avec un ajout de formaldéhyde a une
concentration finale de 2% (vol/vol). Aprés dilutions, les suspensions sont ensuite filtrées
sur un filtre de polycarbonate noir Nuclepore de 25 mm de diamétre (porosité de 0,22

pum) et colorées 2 minutes avec 1 mi d’une solution d’acridine orangé 0,01%

(masse/vol). Deux lamelles sont ensuite réalisées pour chaque échantillon et dix champs

microscopiques sont comptés pour chaque lamelle (Rompré, 1993).

4.3.6 Modeéle MERLIN

Le modéle MERLIN permet de relier I’évolution de la biomasse libre, de la biomasse
fixée et de la teneur en CODB dans un réacteur annulaire. Il est basé sur les mémes les
mémes principes que le modéle SANCHO. Ce dernier a été validé avec succés pour de
nombreux réseaux de distribution (Laurent et al, 1997 ; Servais et al., 1995c).
Rappelons que le modéle SANCHO simule un réseau de distribution en le décomposant
en petites sections de canalisations dans lesquelles I’eau est considérée complétement
mélangée. Ces sections sont principalement définies par le temps de séjour de I’eau et le

diamétre de la conduite. Le modéle MERLIN permet de simuler un réacteur annulaire,
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car ce dernier peut étre considéré comme une seule section de canalisation complétement
mélangée, de 1,6 cm de diamétre. Le modéle SANCHO calcule I’évolution de 6
variables en fonction du temps de séjour tandis que le modéle MERLIN les calcule pour
un seul temps de séjour : S (CODB directement assimilable), Hl (CODB rapidement
biodégradable), H2 (CODB lentement biodégradable), BI (biomasse fixée), B2
(biomasse adsorbée de maniére réversible), B3 (biomasse en suspension). Les équations
permettant I’évaluation des 6 constantes intégrent 12 constantes dont ies valeurs ont été
déterminées expérimentalement (Laurent et al, 1997 ; Servais et al., 1995c). La
répartition initiale du CODB (S, H1 et H2) de I’eau refoulée dans le réseau doit étre
évaluée avant de procéder a une simulation. Cette évaluation est réalisée par 1’analyse du
flux de biomasse lors d’essais en cuvée (Servais et al., 1995b) par le modéle HSB

(Servais, 1986).

4.4 Résultats

L’application du modéle MERLIN a un réacteur annulaire constitue un cas d’application
particulier du modéle SANCHO. Nous avons entrepris d’appliquer le modéle MERLIN
sur deux séries de données : 1) les résultats expérimentaux décrit au chapitre 1 et
obtenus a partir de réacteurs annulaires de fonte grise alimentés par des eaux d’usine
ozonées ou filtrées sur CAB et exploités a température et a flux de substrats variables et

2) les données expérimentales présentées au tableau 4.2 qui constituent un cas
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relativement simple, puisque le flux de substrats et la température d’exploitation y sont

constants et le matériau non sujet a la corrosion.

4.4.1 Modélisation de résultats expérimentaux provenant des réacteurs de fonte de

I’usine Ste-Rose, (Ville de Laval, Québec, Canada)

L’objectif de cette section était de vérifier I’applicabilité du modéele MERLIN a I’analyse
de résultats obtenus en réacteurs annulaires de fonte grise exploités en usine. Rappelons
que lors de cette étude, 4 réacteurs annulaires de fonte ont été alimentés avec de I'eau
ozonée relativement riche en CODB (0,9 + 0,5 mg C/l) et 4 autres réacteurs ont été
alimentés avec de I’eau filtrée sur CAB plus pauvre en CODB (0,5 = 0,5 mg C/l). Les
réacteurs ont été alimentés en série de deux afin de simuler des temps de séjour de 1
heure et de 14 heures, soit 15 heures de temps de séjour cumulatif pour chaque série de

deux réacteurs (figure 1.3).

Les résultats expérimentaux sont comparés aux résultats des simulations réalisées par le
modéle MERLIN. Les répartitions de CODB suivantes ont été utilisées : eau ozonée (S :
8 %, H1 : 35 %, H2 : 57 %) ; eau filtrée sur CAB (S : 15 %, H1 : 42,5 %, H2 : 42,5 %).
Le tableau 4.1 résume les résultats expérimentaux et permet de les comparer aux

simulations réalisées avec le modéle MERLIN.
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Tableau 4.1 Comparaisons entre les simulations MERLIN et les résultats expérimentaux
de biomasse fixée et de consommation de CODB dans les réacteurs annulaires de fonte

alimentées avec de I’eau filtrée CAB et de |’eau ozonée.

Réacteurs Simulations MERLIN Résulitats expérimentaux
Biomasse fixée CODB Biomasse fixée CODB
consommeé consommeé
(mg C/em?) (mg CN) (mg C/cm’) (mg CN)
CAB-1h 1,39 0,26 0,33 +0,1 0,07 +0,3
Os-1h 1,80 0,40 0,76+ 0,2 0,3300,4
CAB-14h 0,13 0,23 1,05+0,3 0,1820,2
0O;-14h 0,14 0,25 1,02+0,2 0,27+0.2

Le tableau 4.1 montre que les densités de biomasse fixée mesurées dans les réacteurs
CAB-1h (0,33 £ 0,1 mg C/cm?®) et Os-1h (0,76 + 0,2 mg C/cm?) sont plus faibles que les
densités obtenues avec les simulations MERLIN (1,39 mg C/1 et 1,80 mg C/l) pour ces
réacteurs. Les consommations de CODB mesurées dans les réacteurs CAB-1h (0,07
0,3 mg C/) et 03-1h (0,33 = 0,4 mg C/) sont elles aussi plus faibles que les
consommations de CODB suggérées par les simulations (0,26 mg C/1 et 0,40 mg C/).
Cependant, les écarts-types élevés des mesures expérimentales de consommation de
CODB ne permettent pas une estimation précise des écarts entre les valeurs

expérimentales et les valeurs simulées.

Etant donné les écarts importants existant entre les résultats des simulations et les valeurs

expérimentales pour les réacteurs 1h, les valeurs expérimentales a I’effluent des réacteurs
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1h ont été préférées aux valeurs fournies par les simulations pour servir de conditions de
départ pour les simulations des réacteurs 14h. Cette fois, les densités de biomasse fixée
mesurées dans les réacteurs CAB-14h (1,05 + 0,3 mg C/cm®) et O;-14h (1,02 @ 0,2 £0,2
mg C/cm?®) sont plus fortes que les densités obtenues avec les simulations MERLIN (0,13
mg C/cm’ et 0,14 mg C/cm?®) pour ces réacteurs. Cependant, les consommations de
CODB mesurées pour les réacteurs 14h correspondent assez bien aux valeurs obtenues

par les simulations.

Il est difficile d’expliquer pourquoi les densités de biomasse fixée sont supérieures aux
densités obtenues par les simulations dans le cas des réacteurs lh et inférieures a ces
derniéres dans le cas des réacteurs 14h. Quoi qu’il en soit, les différences entre les
valeurs expérimentales et simulées observés dans ce cas particulier sont reliées d’une
quelconque fagon a I’emploi de réacteurs annulaires. En effet, le modéle SANCHO, la
version du modéle MERLIN utilisée en réseau de distribution, fonctionne trés bien aussi
bien a court qu’a long temps de séjour (Laurent et al,, 1997). Il est possible que les
phénomeénes d’attachement dans les réacteurs annulaires soient affectés par le fort ratio
surface/volume et que cela influence la densité de biomasse fixée a I’équilibre en fonction

du temps de séjour de I’eau.
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4.4.2 Réacteurs de polycarbonate : biodégradabilité des acides aminés libres

Les objectifs de cette section étaient 1) d’étudier ’effet de petites concentrations
d’acides aminés libres sur la stabilité microbiologique de I’eau potable et 2) de fournir
des résultats expérimentaux permettant de vérifier I’applicabilité du modéle MERLIN a

I’analyse de résultats provenant de réacteurs annulaires de polycarbonate.

4.4.2.1 Résultats expérimentaux

Le montage de réacteurs utilisé est décrit a la section 4.3.1 (figure 4.1). Les réacteurs
ont atteint un équilibre pour la densité de biomasse fixée et pour la biomasse libre aprés
une centaine de jours d’opération. La figure 4.2 présente I’évolution de la biomasse fixée

telle que mesurée a I’aide de la méthode de I’activité exoprotéolitique.
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Figure 4.2 Evolution de la biomasse fixée dans les réacteurs annulaires en fonction de

’alimentation en acides aminés.

La figure 4.2 montre clairement I’influence de I’enrichissement en acides aminés sur la
densité de biomasse fixée dans les réacteurs a I’équilibre (0,17 + 0,04 pg C/cm’ pour les
réacteurs Aas-, 0,29 #0,03 |.J.gC/cm2 pour le réacteur Aas+ et finalement 0,37 = 0,04
;,LgC/cm2 pour le réacteur Aas++). Le suivi a I’équilibre de la biomasse libre a I'entrée et
a la sortie de chacun des réacteurs, tel que réalisé par dénombrement direct par
microscopie en épifluorescence, montre une exportation moyenne de 3,9 + 1,5%10°
bactéries/ml pour chacun des réacteurs (tableau 4.2). Aucune tendance reliée a
I’alimentation n’a été observée. Cependant, les bactéries & I'effluent des réacteurs

enrichis en acides aminés avaient un plus grand biovolume que celles provenant des



122

réacteurs Aas-. Avec un plus grand biovolume, ’exportation bactérienne en termes de

carbone peut augmenter considérablement pour un nombre équivalent de bactéries.

Les consommations de COD et d’acides aminés libres a I’équilibre dans les réacteurs &
I’équilibre sont présentées respectivement aux figures 4.3 et 4. On observe a la figure 4.3
que les différences de 0,1 mg C/l entre les valeurs de COD dans I’alimentation des
réacteurs Aas++ et Aas+ ainsi que pour les réacteurs Aas+ et Aas- correspondent aux
ajouts d’acides aminés (0,1 mg C/1). Cette figure montre aussi que la différence de COD
dans I’alimentation n’est pas reflétée & I’effluent des réacteurs. Cela suggére que la
différence d’abattement de COD entre les réacteurs correspond a I’abattement des acides
aminés ajoutés et donc que les acides aminés ajoutés aux réacteurs y sont complétement

consommes.



Tableau 4.2 Résumé des résultats obtenus pendant la période de d’équilibre.
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Aas++ Aas+ Aas-
(0,2 mg CN) (0,1 mg C/1) (0,0 mg C/)
Biom. fixée 0,37 0,29 0,17
(ug C/cnf) +0,04 +0,03 +0,04

Biom. libre

Entrées (moyenne): 5,4 £0,2

Aas+ (0,1 mgCA)

(log/ml) Sorties (moyenne): 5,8 + 0,1
Cons. COD 0,42 0,34 0,17
(mg CN) +0,13 +0,09 +0,07
Cons. Aas 0,135 0,069 0,004
(mg CN) +0,01 +0,03 + 0,004
2,00
B Affluent
& Effluent
= 1,80
o
)
E
: -
Qe 1,60
&
1,40+ + t

Aas++ (02mgCAN)

Figure 4.3 Consommation de COD dans les réacteurs a I’équilibre.
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Figure 4.4 Consommation de 14 acides aminés libres par les réacteurs a I’équilibre.

La figure 4.4 confirme que les acides aminés libres ajoutés sont consommés dans les
réacteurs. Comme pour le COD (figure 4.3), les différences de concentrations d’acides
aminés observées dans I’alimentation (figure 4.4) correspondent aux ajouts d’acides
aminés. Plus précisément, la figure 4.4 montre que les 14 acides aminés analysés sont
bien enlevés (14 des 19 acides aminés ajoutés ont été analysés, soit 67% des acides
aminés exprimés en mg de carbone par litre). La consommation d’acides aminés libres
dans le réacteur Aas++ (0,14 = 0,01 mg C/) pour 14 acides aminés correspond a 105 %
de I'ajout de ces 14 acides aminés. La consommation d’acides aminés libres dans le
réacteur Aas+ (0,07 # 0,03 mg C/l), encore pour 14 acides aminés, correspond a 103 %
de I’ajout pour ces 14 acides aminés. Finalement, la consommation d’acides aminés libres

dans les deux réacteurs dont I’alimentation n’est pas enrichie en acides aminés est
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négligeable probablement & cause de la faible concentration d’acides aminés libres dans

I’eau du robinet utilisée (moins de 0,06 mg C/1).

4.4.2.2 Modélisation des résultats expérimentaux obtenus en laboratoire

Les résultats présentés au tableau 4.2 ont été utilisés pour les simulations avec le modéle
MERLIN. La répartition initiale du CODB utilisée pour les simulations est la suivante : 3
% pour S, 73 % pour H1 et 24 % pour H2. La valeur de CODB utilisée pour I’eau du
robinet, 0,25 mg C/, correspond a une estimation de la valeur moyenne de CODB pour
’eau du réseau de Montréal durant I’été 1994 (Jutras, 1995). Puisque le tiers de ’eau
d’alimentation des réacteurs était constituée d’eau déminéralisée contenant I’ajout de
substrat, I’apport en CODB provenant de I’eau du robinet équivaut au deux tiers de la
valeur totale soit 0,17 mg C/l. Lors des simulations, I’ajout de glucose (constant a 0,1
mg C/1) ainsi que les ajouts d’acides aminés libres (0,1 et 0,2 mg C/1) ont été considérés
comme faisant partie de la classe de CODB (S) qui regroupe les petits substrats
directement assimilables. Le temps de séjour de 1’eau dans les réacteurs (8 heures) a été

pris en compte lors des simulations.

Les paramétres microbiologiques du modéle MERLIN ont été fixés a des valeurs
comprises dans les fourchettes de valeurs utilisées en eau potable pour le modéle
SANCHO (Lavurent et al. 1997). Notamment, la constante de mortalité globale (Kd) a

été fixée a 0,015 h™' et le rendement de croissance apparent global (Y) 4 0,15.
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Le tableau 4.3 résume les résultats des simulations MERLIN. Ces résultats sont
comparés aux résultats expérimentaux a la figure 4.5. Cette figure montre que
I’évaluation par ie modéle MERLIN de la consommation de COD dans les réacteurs est
cohérente avec les résultats expérimentaux (Consommation de COD MERLIN = 0,9008
consommation de COD expérimentale - 0,0059 mg C/1; avec r* = 0,9707). Cette
excellente concordance entre les résultats expérimentaux et les simulations suggére que

le modéle MERLIN explique correctement I'effet d’un ajout d’acides aminés sur

I’enlévement du COD.

Tableau 4.3 Densités de biomasse fixée et consommations de COD a I’équilibre

suggérées par le modéle MERLIN pour les essais avec différentes doses d’acides aminés.

Ajout d’acides aminés Aas++ Aas+ Aas-
0,2mgCA | 0,imgCA | 0,0mgCA
Biomasse fixée 0,23 0,17 0,10
(ug Clcm’)
Consommation de COD 0,38 0,28 0,17
(mg CN)

Cependant, la figure 4.5 révéle que les densité de biomasse fixée mesurées dans les
réacteurs sont supérieures aux densités obtenues par les simulations : (Biomasse fixée
MERLIN = 0,6017 biomasse fixée expérimentale - 0,0022 pig C/cm?). Ces résultats ne
sont pas surprenants puisque les densités de biomasse fixée mesurées dans les réacteurs

annulaires a I’équilibre sont généralement supérieures a celies mesurées en réseau de
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distribution ou méme en réseaux de distribution pilote (Camper et al., 1995a). En effet,
puisque le modéle SANCHO (et donc le modéle MERLIN) ont été validés & partir de
densités de biomasse fixée mesurées en réseau de distribution, il est cohérent que les

densités de biomasse fixée obtenues par les modélisations soient inférieures aux valeurs

expérimentales.
0,6 ;
Consommation de COD (mgCA): 9‘0\@ o
> 0571 y = 0,9008x - 0,0059 <4
= r2=0,9707 e
[~ 4 0471 4
E \
@ 0,31
S
= 027
a Biomasse (it gC/cm?)
)
& o1t W y=0,6017x - 0,0022
2 =0,9891
0,0 +~ f t ; + t
0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6

Résultats expérimentaux

Figure 4.5 Corrélations entre les valeurs calculées par le modéle MERLIN et les valeurs

expérimentales pour la biomasse fixée et la consommation de COD a I’équilibre.

D’autre part, un rendement de croissance apparent global réel supérieur au rendement de
croissance apparent global utilisé dans le modéle (0,15) pourrait aussi expliquer des
densités de biomasse fixée mesurées supérieures aux densités de biomasse fixée résultant

des simulations. En effet, plus le rendement de croissance apparent est fort, moins la
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densité de biomasse a I’équilibre est élevée pour une consommation de substrat donnée.
Cependant, le rendement de croissance apparent global utilisé dans le modéle MERLIN
(0,15) est identique a celui utilisé avec succés dans le modéle SANCHO pour simuler la

recroissance en réseau de distribution.

D’autre part, une compilation réalisée par Connoly et al. (1994) indique que de toutes
les classes de molécules biodégradables, les acides aminés permettent les rendements de
croissance les plus élevés (de I'ordre de 0,8). Si, dans les conditions de notre essai, le
rendement de croissance apparent pour les acides aminés s’avérait beaucoup plus élevé
que 0,15, le rendement de croissance apparent global augmenterait avec I’augmentation
de la teneur en acides aminées. Ceci causerait une augmentation des écarts entre les
résultats expérimentaux et les simulations MERLIN. La figure 4.5 montre que ’écart le
plus faible (39%) est bien obtenu pour les deux réacteurs dont les alimentations n’ont pas
fait I'objet d’un enrichissement en acides aminés. Les écarts entre les résultats
expérimentaux et les simulations sont plus élevés pour les réacteurs AAS+ et AAS++ (51
% et 46 % respectivement), suggérant que les acides aminés ajoutés ont augmenté
légérement le rendement apparent global de consommation de substrats dans les

réacteurs.

Il faut cependant mentionner que les rendements de croissance relativement élevés

suggérés par Connoly et al (1994) sont supérieurs aux valeurs obtenues
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expérimentalement en milieu oligotrophe : 0,3 (Lucas ef al., 1981), 0,3 (Servais, 1986),
et 0,15 (Bell et Kuparinen, 1984). Cela est d’autant plus vrai en pour les réacteurs
annulaires possédant des ratios surface sur volume est trés élevés (2,6 cm™ pour les
réacteurs de fonte et 1,9 cm™ pour les réacteurs de polycarbonate). De tels ratios font
que la biomasse fixée détermine en grande partie le rendement de croissance apparent
dans un réacteur annulaire. Une quantité importante du substrat est utilisée par la
biomasse fixée pour produire des exopolyméres. Ces derniers comptent pour 50 3 90%
de la masse séche de la biomasse fixée (Characklis er a/, 1989). La production
d’exopolyméres par la biomasse fixée réduit le rendement de croissance car celui-ci
correspond au ratio de la quantité de biomasse cellulaire produite par la quantité de
substrats consommeés. C’est d’ailleurs pourquoi la validation du modéle SANCHO avec
des résultats expérimentaux en réseau de distribution a été réalisé avec un Y relativement
faible de 0,15 pour tenir compte de la prédominance de la biomasse fixée tel que

recommandé par Servais ef al. (1995¢).

4.5 Conclusion

Ces travaux auront permis de quantifier I’effet des acides aminés sur la croissance
bactérienne supportée par ’eau potable. Ces composés ont stimulé significativement la
croissance de biomasse fixée a une concentration aussi faible que 0,1 mg C/l. L’analyse
des simulations réalisées avec le modéele MERLIN a confirmée la forte biodégradabilité

des acides aminés libres dans I’eau potable. Cependant, dans le cas particulier d’un autre
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essai en réacteurs annulaires alimentés avec de I’eau provenant de I’usine Ste-Rose (Vile
de Laval, Québec, Canada), les résultats expérimentaux ont montrés des différences
importantes avec les résultats des simulations, principalement au niveau des densités de

biomasse fixée.

La modélisation de d’autres essais en réacteurs annulaires avec ie modéle MERLIN est
souhaitable car elles permettrait de préciser la correspondance entre les simulations
MERLIN et les résultats obtenus en réacteurs annulaires. Une telle correspondance est
importante, a tout le moins au niveau des tendances observées, car elle confirmerait que
les réacteurs annulaires représentent des modéles valables permettant de simuler le
devenir de I’eau en réseau de distribution puisque les réacteurs seraient alors décrit
correctement par un modéle calibré sur des résultats provenant de réseaux de

distribution.
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CHAPITRE V : IMPACT DE LA CHLORATION SUR LA DEMANDE EN
CHLORE ET LA TENEUR EN ACIDES AMINES D’UN BIOFILM D’EAU

POTABLE

5.1 Mise en contexte

Ce chapitre est sous la forme d’un article scientifique. Ce dernier a été soumis a la revue
Water Research en décembre 1997. Il est intitulé : Impact of Chlorination on the
Chlorine Demand and Aminoacid Content of a Drinking Water Biofilm. Les auteurs
sont : Carl Gauthier, Michéle Prévost Annie Rompré, Cristina Soica, Nicole Merlet et
Bernard Legube. Dans le premier chapitre de cette thése, I’influence du matériau de
support et surtout de la présence de dép6ts de corrosion sur la résistance de la biomasse
fixée face a la désinfection a été étudiée. Le chapitre 5 présente des résultats illustrant
I'importance de la structure méme du biofilm dans la résistance a la désinfection de la
biomasse fixée, ce qui vient compléter le théme de la résistance a la désinfection abordé

dans cette thése.

5.2 Abstract

Polycarbonate annular reactors were used to demonstrate the reactivity of chlorine with
a drinking water biofilm. After 48 hours of sufficient chlorination to ensure a residual
chlorination of about 0.5 mg Cl/1 in the reactor, the 4-hour chlorine demand of the

biofilm was reduced by 56%. Measurements reveal that 84% of the total aminoacids in
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the biofilm were oxidized by chlorine in less than 6 hours. The total aminoacids represent
about 2% of the total organic carbon (TOC) of the biofilm and 17% of the chlonne
demand of the biofilm. This is because of their strong reactivity with this oxidant. Our
results suggest that other compounds, as yet unidentified, could be responsible for most
of the chlorine demand of the biofilm. Finally, the 4-hour chlorine demand of a biofilm

suspension (6.3*10° + 0.1*10” mg Cl/cm’®) was found to be 2.5 times greater than the

chiorine demand of a biofilm that had not been detached from its support media (2.56*
10° mg Cly/cm®). These results suggest that the structure of the biofilm offers some
protection against attack by chlorine, since certain reactive sites in the biofilm appear to
remain relatively sheltered from chlorination. This holds true for a period of 4 hours at an

initial chlorination rate of S mg/l and at a final chlorination rate higher than 2.5 mg Cl,/1.

5.3 Introduction

The bacteria colonizing a drinking water biofilm have greater resistance to disinfection
by chlorine than free bacteria. This is confirmed by higher CT values measured for fixed

bacteria (Griebe ez al., 1994; LeChevallier et al., 1988, 1990; van der Wende, 1991).

New analytical techniques, such as confocal laser scanning microscopy (CLSM),
associated with various fluorescent probes and microelectrodes (for chlorine and
dissolved oxygen) make it possible to characterize the 3-dimensional structure of the

biofilm (Caldwell et al., 1992). Disinfection resistance mechanisms probably involve a
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diffusion barrier due to the presence of a polysaccharide matrix surrounding the bacteria
(Costerton et al., 1987; Herson et al., 1987). More precisely, the polysaccharide matrix
envelops microcolonies rather than individual bacteria (Anwar et al, 1990). Using
microelectrodes, De Beer et al. (1994) have observed chlorine and oxygen gradients
within a biofilm subjected to chlorination. They also have shown that, in some areas,
active microcolonies remain active since they have not been exposed to high
concentrations of chlorine. These active microcolonies are surrounded by areas which
have been exposed to chlorine and have reduced bactenal activity. Moreover, Brown et
al. (1995) have shown, when they were studying the resistance of biofilms to disinfection
using iodine, that there is no significant difference between the iodine demand exerted by
a biofilm and that exerted by an equivalent amount of free biomass (equivalent quantity
of exopolymers). This suggests that the resistance to disinfection by i1odine is not related
to its reactivity with exopolymers, but rather to a passive diffusion barrier originating tn
the structural organization of the biofilm. However, De Beer er al. (1994) have
suggested that the diffusion barrier can not alone explain the resistance to disinfection by
chlorine. Reduction of the oxidant in the biofilm is required to explain the evolution of
the chlorine gradient within the biofilm. Finally, Chen er al. (1996) have proposed a
model which integrates both a diffusion resistance to chlorine penetration and reduction
of the oxidant by biofilm compounds in order to explain the experimental results on the

penetration of chlorine in an artificial Pseudomonas aeroginosa biofilm.
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The general objective of this study was to evaluate the chlorine demand of a biofilm and
to highlight the important role of the biofilm structure and composition in the resistance
to disinfection by chlorine. First, the chlorine demand, as well as the total aminoactd
content of a drinking water biofilm, were evaluated after periods of chlorination of
different contact time with chlorine in an annular reactor. The interest of monitoring
aminoacids in biofilm rises from the fact that aminoacids are highly reactive to chlorine
(Hureiki er al., 1994). The chlorine demands were measured for biofilms on their
polycarbonate supports. Monitoring these parameters provides information on the
cumulative effect of oxidation of the biofilm by chlorine after increasing periods of
contact. To distinguish the chlorine demand exerted by the support material from that
exerted by the biofilm and its structural organization, chlorine demands were measured :
1) on biofilm suspensions after they had been removed from the support material and ; 2)

on the support material itself (polycarbonate).

5.4 Equipment and methods
5.4.1 Total organic carbon

Total organic carbon (TOC) was measured by means of a Dohrmann 180 Total Carbon
Analyzer (Dohrmann Envirotech, Santa Clara, CA, USA) using persulphate/U.V.

oxidation followed by a non dispersive infrared detection of CO,.
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5.4.2 Total aminoacids

Total aminoacids were measured by high-performance liquid chromatography (HPLC).
A pre-column derivitization (automated) with orthophtaldialdehyde was first performed,
followed by a separation of derivatives using a type C18 column and a detection with a

spectrofluorometer (excitation A = 335 nm, emission A = 425 nym). This method was

proposed by Jones et al. (1983) and optimized by Berne-Dossier (1994). Calibration is
carried out with the SIGMA AA-S-18 mixture of aminoacids (St. Louis, MA, USA). An
acid hydrolysis (HCI 6N, SIGMA) of the samples, in the gaseous phase for a period of 3
hours at 120°C, was carried out prior to HPLC analysis measurement of total aminoacids
(free and combined). A Waters Pico-Tag station (Milford, MA, USA) was used for the

sample hydrolyses

5.4.3 Chlorine demand

The chlorination of the biofilm in suspension was carried out at room temperature and at
a pH of 7.4 following the addition of a phosphate buffer. The bottles and tubes used for
the experiment were pretreated with chlorine solutions (100 mg/l) to minimize their
chlorine demand. The chlorination of the polycarbonate slides is carried out in glass
tubes long enough to completely immerse them in less than 70 ml. The chlorine
concentrations were measured by the colorimetric method using diethyl-p-phenylene

diamine sulphate (DPD), (APHA, 1992), modified by Jadas-Hécard (1992).



136

5.4.4 Total bacteria counts

The total counts of free bacteria were determined by epifluorescence microscopy in the
liquid phase and in extracts of suspended biofilm after acridine orange staining according
to Hobbie et al. (1977). Immediately after sampling, bacteria were fixed with the
addition of formaldehyde at a final concentration of 2% (vol/vol). After dilution, the
suspensions were filtered on a black 25-mm-diameter Nuclepore polycarbonate filter
with a porosity of 0.22 um (Fisher, Ottawa, Canada) and stained for 2 minutes with 1 ml
of a 0.01% solution of orange acridine (mass/vol). Two slides were prepared for each
sample and each slide was divided into ten microscopic fields (Rompré, 1993). For
suspended biofilm extracts, the bacteria were dispersed by means of a common food

muxer prior to the staimng procedure.

5.4.5S Annular reactor

Annular reactors consist of an internal rotating cylinder placed inside a stationary
external cylinder. On the inner wall of the external cylinder, 48 coupons and 12
polycarbonate slides are inserted which permit sampling of the biofilm. The internal
cylinder, rotates on its axis by means of a motor. It ensures a water motion simulating
the hydraulic conditions to which a biofilm is subjected at the internal surface of a
distribution pipe. A nearly perfect mixture is ensured by eccentric recirculation tunnels
located within the internal cylinder. The internal volume of the reactor is 757 ml and its

total internal surface area is 1947 cm?®. Two annular reactor setups were used: one was in
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the Laboratoire de Chime de I'Eau et des Nuisances of the Université of Poitiers
(experiment 1), and the second in the laboratory of the Industrial Chair on Drinking
Water at the Ecole Polytechnique de Montreal (experiment 2). The first assembly was
made up of two reactors and the second of only one. Figure 5.1 summarizes the

characteristics and the feed conditions of these two assemblies.

For the first experiment, reactors Al and A2 were fed with drinking water from the
distribution system of the City of Poitiers (France). This water was enriched with a
nutrient solution composed of yeast extract, glucose and galactose. The total
contribution to affluent water substrate concentration by the nutrient solution was 0.6
mg C/1 (0.3 mg C/1 of yeast extract, 0.2 mg C/l of glucose and 0.1 mg C/1 of galactose).

With this enrichment, the mean TOC value at the inflow of the reactors was 1.2 £ 0.15

mg C/l, the DOC contribution of the tap water being about 0.5 mg C/l. The BDOC

content of the dilution water (tap water) was under the detection limit of the method (<

0.05 mg C/l). The hydraulic residence times in reactors Al and A2 were 4 hours, for a

total flow rate of 3 m{/min.

5.4.6 Chlorine demand of the reactors prior to seeding

Prior to their start-up, the reactors and slides were cleaned through contact with a 10%
solution of nitric acid solution for two hours, and then with a 100 mg ClL/1 solution for

three days. After abundant rinsing with ultra-pure water, the chlorine demand of the two
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reactors conditioned in this way was evaluated. Both reactors were filled with a 6.5 mg
Cly/1 solution made with ultra-pure water and operated in batch mode. Figure 5.2 shows
the evolution of the free chlorine demand of the preconditioned reactors as a function of
contact time compared with batch chlorine consumption by ultra-pure water. After 24

hours, the mean consumption of chorine by the walls of the reactors reached 0.76 + 0.2

mg Cl, per reactor, which is 3.89*10™ mg Cl,/cm’ of polycarbonate.

5.4.7 Seeding the reactors

The two reactors were seeded over a period of 90 days by feeding with tap water
enriched with the nutrient solution described in figure 5.1. After fifty days of seeding,
export of the free biomass stabilized at around 3*10° bacteria per ml, which suggests that

a pseudo-equilibrium had been achieved (Servais et al., 1992d)

5.4.8 Chlorinating the reactors

A dose of 1.5 mg Cl/l was applied to the feed water in one of the reactors, with the
objective of obtaining a residual concentration at the outflow of the reactor of 0.2 to 0.4

mg Cl,/1 after 4 hours of contact in the reactor.

The chlorine solution used for the chlorination phase had a concentration of 100 mg
Cl/1, measured by iodometric titration (APHA, 1992). This solution was prepared from

a concentrated solution of sodium hypochlorite of 152 g/l (Labosi). The rate of
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chlorination of the reactor (1.5 mg Cl/I) was adjusted by changing the flow from the

peristaltic pump supplying the disinfectant solution.

The slides to be sampled were removed through openings provided for this purpose on
the upper wall of the reactors. Two slides were removed from the chlorinated reactor
and from the non-chlorinated reactor at each sampling period. Each slide was rinsed on
both faces several times with ultra-pure water. A 4-hour chlorine demand analysis was
carried out on one of the two slides in a glass tube. Each slide has two faces: one on
which the biofilm is attached, and which is exposed to the water in the reactor ; and the
other which is exposed to the internal wall of the external cylinder. The exposed surface
of the second slide was scraped using a knife sterilized in a flame and the resulting
detached biofilm was re-suspended in 50 ml of ultra-pure water. Part of this suspension
was used for the total counts of bacteria measured by epifluorescence microscopy and
another part of the suspension was concentrated by a factor of 5 through freeze-drying.

The concentrated samples were then used for total aminoacid analyses.

For the second experiment, a polycarbonate annular reactor was fed with drinking water
from the distribution system of the City of Montreal (Quebec, Canada). This water was
enriched with a nutrient solution composed of yeast extract, to ensure an enrichment in

the reactor of 1.0 mg C/1 of DOC. The contribution of the tap water in terms of organic



140

matter was about 2.2 mg C/l of DOC, which brought the concentration of the enriched
water to about 3.2 mg C/I. Reactor B was fed from the top, and the hydraulic residence
time in this reactor was 5 hours. The procedure for sampling the slides was the same as

for the first experiment.

5.5 Results
5.5.1 Reactor chlorination

Figure 5.3 shows the evolution of the residual chlorine at the outflow of reactor Al as a
function of the time after the onset of chlorination. After only 24 hours of chlorination,
the free residual chlorine concentration reached more than 0.5 mg Cly/l in reactor Al,
and the rate of chlorination was therefore reduced to 1.25 mg Cly/l. The continued
presence of combined chlorine, in spite of the excess of free chlorine and sustained
chlorination, suggests that the chloramines present (0.1 to 0.2 mg/l of Cl;) were organic
chloramines resulting in part from the reaction of the chlorine with the components of

the yeast extract.

Figure 5.4 shows the evolution of the total bacteria counts following the start of
chlorination. The values prior to start-up represent the mean of the four weekly
samplings preceding the start of chlorination in reactor A2. A reduction of 54% was

observed in the number of free bacteria in the chlorinated reactor relative to the level
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prior to chlorination, while the level of free bacteria in the non-chlorinated reactor

remained stable.

Figure 5.5 presents the evolution of the counts of total bacteria fixed on the
polycarbonate slides as a function of time following start-up of chlorination. Also
observed here is the action of the chlorine, which translates into a rapid lowering of the
total counts of fixed bacteria (75%), followed by a stabilization of this number to a lower

level after 24 hours after the start of chlorination.

The impact of sustained chlorination on the reactivity of the biofilm with chlorine can be
evaluated by measuring the reactivity of the biofilm after the start of chlonnation in
reactor B1. The 4-hour chlorine demands of the whole slides (intact biofilm), sampled
after different reactor chlorination times, are presented in figure 5.6. The chiorine
demand of the slides diminished progressively from an initial value of 3.3 + 0.2*10”° mg
Cly/em? of surface area to a value of 1.44 + 0.5*10° mg Cl/cm? of surface area after 48
hours of reactor chlorination. This figure suggests that the consumption of chlorine took
place in two phases: one phase of rapid consumption of 4 to 6 hours in duration,
followed by another, slower, consumption phase. The diminution in reactivity with
chlorine is explained by the progressive depletion of reactive sites available on the

surface of the slides.
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Chlorine reactivity should also be related to bacterial densities. The consumption of
chlorine by bacteria (10° bacteria) did not undergo the same reduction, remaining
relatively stable at 0.33 £ 0.13 mg Cl/10’ fixed bacteria. The relative stability of the unit
chlorine demand is an mdication that, for a given biofilm, the chlorine demand is related
to the density of the fixed biomass. However, other sources of reactive sites, like the
various substances adsorbed at the surface of the material, the matrix of exopolymers
and, to a lesser degree, the polycarbonate support media, also add to the chlorine

demand exerted directly by the fixed biomass.

Aminoacids and proteins are high consumers of chlorine: from 1.3 to 17.7 mg Ch/mg C
for aminoacids and from 3 to 8 mg Cl,/mg C for the proteins studied (Hureiki ef al.,
1994). The effect of chlorination on the total aminoacid content in the biofilm has been
measured with the aim of showing that this class of compounds contributes significantly
to the total chlorine demand of the biofilm. Figure 5.7 shows the evolution of the
aminoacid content in the biofilm as a function of time of chlorination in reactor Al. This
figure shows that the aminoacids and the proteins contained in the biofilm seemed to be
rapidly altered by the chlorine present in the reactor. The mean total aminoacid content
of the 3 biofilm suspensions that have not undergone chlornation n the reactor (reactor
B1, non-chlorinated, time O and 48 hours; and reactor Al prior to the start of

chlorination) was 8*107° + 3*10°mg C/cm’. The mean of the measurements taken from

the biofilm suspensions that have undergone chlormation in reactor Al (4, 6, 24 and 48



143

hours after the start of chlorination) was much lower: 1.3*10° + 0.7¥10° mg C/em’,

which represented a reduction of 84%. This reduction occurred rapidely after the start of

chlorination, even more rapidly than the reduction in the bacterial density in the biofilm.

The rapid disappearance of the total aminoacids after only 4 hours of chlorination is at
first glance surprising, considering the literature on the chlorine demand of aminoacids
and proteins (Hureiki, 1993; El Morer, 1992). In fact, although the long-term chlorine
demand of proteins is generally similar to that of the sum of their aminoacids individual
chlorine demands, the kinetics of the reaction are much slower. The chlorine demand of
free aminoacids 1s generally satisfied in a few hours, while several hours may be required
to obtain the same result with proteins and peptides. The rapid disappearance of total
aminoacids from the biofilm may also be the result of a partial reaction of the chlorine
with the aminoacids, rendering them undetectable by the HPLC method used to quantify

aminoacids.

The TOC measurements carried out on biofilm suspensions did not show any notable
reduction in the TOC content as a function of the reactor chlorination time. The mean
value observed is 4.2*10° + 1.3*10” mg C/cm’. The stability of the TOC in the biofilm
excludes the possibility that a substantial detachment of the fixed biomass could have
occurred during the period of chlornation. The total aminoacids prior to the start of

chlorination (0.08 + 0.03 mg C/cm’) represented only 2% of the mean TOC in the
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biofilm (4.2 + 0.03 mg C/cm?). This proportion was low, but not incompatible with the
literature on the composition of a biofilm. In fact, according to Sutherland (1983),
biofilm is composed of more than 90% exopolymers and, for activated sludges, Horan
and Eccles (1986) suggest that these exopolymers are composed of 65% sugars. Ford er
al. (1991) estimate that the protein content of exopolymers in an aquatic medium
corresponds, at most, to 10 to 15% of the dry mass. Finally, according to Sperandio and
Piichner (1993), the dry mass of bactenia consists of 30% (in activated sludges) to 80%
(in pure strains of E. coli) protein, with a mean value of 50% for different cultures of
bacteria. All these percentages must be considered to be approximate because the
cellular physiology of bacteria can vary a great deal as a function of the strain and of
environmental conditions (Lazarova and Manam, 1994), but they suggest that overall

aminoacid content of a biofilm can be quite low.

The low percentage of TOC that the total aminoacids represented could explain why the
destruction of total aminoacids observed did not affect the TOC measurements. In
addition, the analytical bias that exists with the detection of the aminoacids partially
oxidized by the chlorine does not apply the TOC measurements. In effect, an aminoacid
which has reacted with a chlorine molecule remains detectable by the TOC measurement

method, to the extent that the carbon atoms composing this aminoacid are still present.
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A theoretical calculation of the potential consumption of chlorine by the aminoacids
contained in biofilm suspensions made it possible to estimate the degree to which the
aminoacids contributed to the total chlorine demand of the biofilm. To calculate the
chlorine demand exerted by the total aminoacids, the chlorine demands associated with
each aminoacid (Hureiki, 1993) were weighted as a function of the content of each
individual aminoacid and added together. The mean reactivity of the aminoacids for each
measurement lies between 6.1 and 9.9 mg Cl,/mg C, with a mean reactivity of 6.4 mg
Cly/mg C for all the measurements. Based on these calculations, the maximal reduction in
the 4-hour chlorine demand associated with the reaction of total aminoacids in the
biofilm corresponded to 4.5%10™ mg Cl/cm?, which was 24% of the reduction in the
total 4-hour chlorine demand (1.9%*10” mg Cl/cm?). This proportion may be lower since
it is possible that the potential chlorine demand of the total aminoacids removed,
calculated on the basis of HPLC measurements, continued to be exerted after the 4-hour
period. The maximal portion of the 4-hour chlorine demand associated with the total
aminoacids moved from 17% for slides which have not undergone chlorination in a
reactor to 8% for shides chlorinated in a reactor. The reduction in the percentage of the
chlorine demand associated with total aminoacids suggests that these compounds are
particularly reactive to the chlorine in the biofilm. However, these percentages reveal
that other compounds exert an important influence on the chlorine demand in this

drinking water biofilm (more than 80% in the case of a biofilm which has not undergone
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chlorination, and more than 90% in the case of a biofilm which has undergone
chlorination in a reactor).

5.5.2 Chlorine demands of biofilm suspensions and of whole slides (intact biofilm)

The contribution of the back faces of the slides when estimating chlorine demands
constitutes an important methodological question which must be studied in order to
correctly analyze the results obtained. There could be impurities, or even some biofilm,
on the back faces, which would falsify the chiorine demand results. Another issue, a
much more fundamental one, is to establish whether or not a detached biofilm suspension

has the same chlorine demand as the same quantity of biofilm still attached to the slide.

Reactor B (see figure 5.1) was colonized for 6 months with City of Montreal tap water,
enriched with 1 mg C/] of yeast extract. Various types of chlorine demands were carried
out on the 12 slides from this reactor. The biomass fixed on the slides of reactor B prior

to testing was 2.4 @ 0.4*10’ bacteria/cm?®.

The results of these chlorine demands are presented in figures 5.8 and 5.9. Those given
in figure 5.8 are the chlorine demands of biofilm suspensions (first full extraction), the
biofilm residue suspensions (second and third full extractions carried out successively on
one slide) and, finally, the chlorine demands of suspensions of what was fixed on the

back faces of the slides. Figure 5.9 presents the chlorine demands for whole slides
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(measurement of the chlorine demand of the intact biofilm), and for slides scraped on the

biofilm bearing face (after biofilm extraction) and on both faces.

From figure 5.8, it is possible to state that, on average, the detachment protocol of the
biofilm by scraping enables recuperation of almost 75% of the chlorine demand of the
biofilm recuperated after three successive full extractions. This operation is highly
reproducible, as shown by the error bars. It would be possible to increase the
recuperation percentage of the detachment protocol simply by using a larger volume of
water, but the dilution of the biofilm suspension would cause a reduction in the

sensitivity of chlorine demand measurements.

Figure 5.8 also shows that the mean of the chlorine demands of biofilm suspensions

taken from the back face (1.3*10° + 0.3*10° mg Cly/cm?) was much smaller than the

mean of the chlorine demands of suspensions scraped from the exposed face supporting

the biofilm (6.3*10” + 0.1 mg Ch/cm?). The low chlorine demand of the biofilm on the
back face is also illustrated in Figure 5.9 by the fact that there was very little difference
between the mean of the chlorine demands of the slides from which the biofilm has been
removed on the exposed face (2.6*10° + 0.4 mg Clo/cm®) and that of the slides from
which the biofilm has been scraped on the two faces (2.8%10° + 0.4*10”° mg Cl/em?).

These results enable us to suggest that there is little accumulation of biofilm or of
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adsorbed compounds that are consumers of chlorine on the non-exposed face of the

slides.

The chlorine demand of the intact biofilm without the contribution of the slide (4.35*107
+ 0.1*10° mg Cly/cm®) is shown on figure 5.9 by the fact that there was very little
difference between the mean of the chlorine demands of the slides from which the biofilm
has been removed on the exposed face (2.6*10” + 0.4 mg Cl/cm?) and that of the slides
from which the biofilm has been scraped on the two faces (2.8*10° * 0.4*10° mg

Cly/cm?). These results enable us to suggest that there is little accumulation of adsorbed

compounds that are consumers of chlorine on the non-exposed face of the slides.

The chlorine demand of the intact biofilm without thé contribution of the slide (4.35%107
+ 0.1*¥10” mg Cly/cm®) is shown on figure 5.9. It is obtained by subtracting the mean
chlorine demand of the slides whose biofilm on the exposed face has been extracted three
times (1.80*10° £ 0.15*10° mg Cly/cm®) from the mean chlorine demand of whole slides
with intact biofilm. In this way, the chlorine demand exerted by the back face is
eliminated, and only the chlorine demand associated with the intact biofilm of the
exposed face is kept (2.56*107 + 0.25 mg Cl/cm?). Also, by using the mean chlorine
demand of the slides on which 3 successive biofilm extractions have been performed, we
mirumize the bias induced by the detachment protocol. The most important information

to be derived from the value obtained is clearly that the mean 4-hour chlorine demand of
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a biofilm suspension (6.3*10° + 0.1*10” mg Cly/cm?) is 2.5 times greater than that of an
intact biofilm (2.56*10° + 0.25 mg Cl/cm®). This illustrates the protection that the

structure of the biofilm confers on the chlorine-consuming compounds in the biofilm.

5.6 Discussion

Two theories have been advanced to explain the low disinfectant penetration in a biofilm
(Brown et al., 1995). The first suggests a reaction between the disinfectant and the
matrix of the biofilm, while the second proposes instead the existence of a diffusion
barrier due to the presence of this extracellular matrix. De Beer er al. (1994), combining
chlorine microelectrodes and direct microscopic observations, have suggested that
diffusion alone cannot explain the slow penetration of chlorine into the biofilm.

According to these authors, in the conditions studied (biofilm of 150-200 um), and with

the hypothesis of a simple diffusion barrier, the concentration of chlorine in the biofilm
should reach the concentration of chlorine in the surrounding liquid in less than 2
minutes. Since these authors have observed a chlorine concentration within the biofilm
which is a great deal lower than that of water, and this concentration was observed after
2 hours of contact time, they concluded that the reactivity of the biofilm with the
chlorine plays a major role in the relative resistance of the biofilm to disinfection. Chen et
al.(1996) have suggested an unsteady reaction diffusion model which enables prediction

of the evolution of the chlorine concentration measured in an artificial biofilm of
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Pseudomonas aeruginosa enveloped in an agarose gel more than 500 um thick. The
reaction rate between chlorine and fixed biomass in such a biofilm is 3.7*10° L mg CL*
s, with a yield coefficient enabling the best correlations with the experimental results of
1.8 mg cellular biomass/mgCl;. To summarize, De Beer et al. (1994) and Chen e al.
(1996) suggest that the protection conferred by the biofilm comes from the fact that the

chlorine is reduced more rapidly than it diffuses within the biofilm.

The results of chlorine demands of biofilm presented here support the hypothesis that a
diffusion barrier exists and plays an important protective role. This diffusion barrier is
linked to the 3-dimensional structure of the biofilm since a perturbation of this structure
(by a detachment of the biofilm) caused the 4-hour chlorine demand of this biofilm to
increase by a factor of 2.5. Since these observations have been made based on 4-hour
chlorine demands, a diffusion barrier simply linked to the presence of a 3-dimensional
organization in the biofilm effectively protects a large portion of the reactive sites within
the biofilm for a minimum of 4 hours, and this holds true for an iitial concentration of 5
mg CL/l and a final concentration of more than 2.5 mg CL/l. This observation seems to
disagree with De Beer ez al. (1995), who suggest rather that the influence of a diffusion
barrier alone does not exceed a few minutes, even for a relatively thick biofilm (150-200
pm). These authors also suggest that the rate of diffusion calculated with a I-
dimensional model, perpendicular to the surface of the biofilm, is perhaps underestimated

because of preferential channels which facilitate the diffusion of chlorine in the biofilm. In
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the light of our results, it must be envisaged that it is perhaps the very heterogeneity of
the biofilm that permits the existence of zones which are particularly resistant to the

diffusion of chlorine.

5.7 Conclusion

The results presented here illustrate how chlorine demand measurements can be used to
characterize the impact of chlorination on a drinking water biofilm. The chlorination
(over a 48-hour period with a chlorine residual of about 0.5 mg.I") of a drinking water
biofilm enables a reduction in its 4-hour chlorine demand of more than 50%. This same
chlorination resulted in the destruction of more than 80% of the total aminoacids of this
biofilm in less than 6 hours. However, other unidentified compounds appear to be
responsible for more than 80% of the chiorine demand in this biofilm. It has also been
shown that the structure of an intact biofilm (on its support media) protects a significant
portion of the sites in a biofilm that are reactive to chlorine from the action of the
chlorine, and this holds true for at least 4 hours with an initial dose of 5 mg Cl/l and a
final dose of more than 2.5 mg Cl/1. Identification of the types of sites protected and
their spatial locations in an intact biofilm could make it possible to determine more
precisely what the mechanisms are that account for. the relative resistance of the fixed

biomass to chlorination.
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Experience 1 Experience 2

Reactor Al Reactor A2 Reactor B

. ' Solution A | Enriched tap water
Chlorine solution
(100 mg/l) Effluent

Experience 1 Experience 2
Rotation of internal cylinder 30 rpm 40 rpm
Total flow 3 ml/ min 2.3 ml/min
Water residence time 4 hr 5 hr
Sheer stress 0.65 N/m? 0.75 N/m?
Equivalent velocity 0.14 m/s 0.15 m/s
in 15 cm dia.
Water pH 7.4 7.2
Reactor temperature 19 to 23°C 21 t0 23°C
DOC (tap water) about 0.6 mg C/l 2.2mg C/l
BDOC (tap water) not detectable ~0.2mg C/l
Substrate addition Galactose : 0.1 mg C/1 | Yeast extract : 1.0 mg C/1

Glucose : 0.2 mg C/1
Yeast extract : 0.4 mg C/l

Total TOC 1.2+0.15mg C/l ~3.2mg C/l

Figure 5.1 Experiment 1 and 2 annular reactor assemblies and their operating

conditions.
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Figure 5.2 Evolution of the chlorine demand of the polycarbonate reactors
preconditioned with solutions of nitric acid (10%) and chlorine (100 mg.I"'Cl;), and the

chlorine demand of the ultra-pure water.

08
2 06 t::::::::::::::
E > o
£ 04
% 0.2 —o— Free residual chlorine
o " —e— Total residual chlorine
0.0

0 10 20 30 40 50 60 70 80
Time after start of chlorination (hours)
Figure 5.3 Evolution of concentrations of residual and total free chlorine at the outflow

of the chlorinated reactor 1A (dose applied: 1.50 mg.I"Cl, up to 24 hours and 1.25 mg.I

'Cl, thereafter).
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Figure 5.4 Evolution of the free bacteria at the effluent of the polycarbonate reactors

slides after different chlorination times in reactor 1A.
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Figure 5.5 Evolution of the fixed biomass density of the biofilm suspensions taken from

. polycarbonate slides after different chlorination times in reactor Al.
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Figure 5.6 Evolution of 4-hour chlorine demands of whole slides per cm? of surface and

by 10° fixed bacteria (rate of chlorination of 5 mg/l) after different chlorination times in

reactor Al.
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Figure 5.7 Evolution of the TAA content of the biofilm suspensions taken from

polycarbonate slides after different chlorination times in reactor Al.
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Figure 5.8 Four-hour chlorine demands of biofilm suspensions (from exposed face) and

of suspensions from the BACK face of slides sampled in reactor B.
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CONCLUSION SYNTHESE

Les trois thémes abordés dans cette thése sont reliés au contrdle de la recroissance
bactérienne en réseau de distribution. Le premier théme a pour objet I’étude de la
filtration biologique et plus précisément son effet sur [a stabilité microbiologique de
I’eau. Le deuxiéme théme regroupe les travaux reliés aux acides aminés, I’une des classes
de composés participant a la matiére organique biodégradable. Ces travaux portent sur
I’efficacité des procédés de traitement dans I’enlévement des acides aminés ainsi que sur
I'influence de ces composés sur la stabilité microbiologique de I’eau. Une attention
particuliére a été accordée a la filtration biologique puisque I’objectif principal de cette
derniére est justement d’enlever les substances biodégradables. Le troisiéme théme de
cette thése est la relative résistance de la biomasse fixée 2 la désinfection. Cette
caractéristique de la biomasse fixée amplifie les problémes de recroissance bactérienne
causée par la présence de substrats dans ’eau traitée. Le role joué par le matériau de
support et les dépdts de corrosion a été abordé de méme que I'influence de la structure

du biofilm.

Le travail présenté au chapitre 1 a montré que ’enlévement du CODB par la filtration
biologique diminue la densité de la biomasse fixée pouvant ensuite s’établir sur les parois
des conduites de réseau de distribution. Cet effet de la filtration biologique s’est

principalement manifesté a court temps de séjour, 1a ou le CODB facilement
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biodégradable est normalement consommé en absence d’oxydant. La filtration biologique
n’a toutefois pas eu d’influence sur la densité de biomasse fixée a long temps de séjour,
suggérant que ce procédé permet principalement de diminuer la recroissance en téte du

réseau de distribution, du moins en I’absence de chloration.

La chloration des eaux d’alimentation des réacteurs a I’équilibre a permis de mettre en
évidence I’influence du matériau et plus particuliérement des dépéts de corrosion sur la
résistance du biofilm face a la désinfection. La chloration n’a pas eu d’effet sur la densité
de biomasse fixée dans ces réacteurs. La corrosion importante de la surface interne des
réacteurs de fonte a causé une forte demande en chlore, fournissant une protection
indirecte contre I’action du chlore ainsi que des sites d’attachement supplémentaires pour
le biofiim. L'influence du matériau de support sur la densité de biomasse la fixée et sur
I’efficacité de la désinfection par le chlore a été confirmée par les essais en réacteurs
annulaires de polycarbonate. En présence de chiore, il y a eu une diminution rapide de la
biomasse fixée dans ces réacteurs. L’effet du chlore s’est poursuivi dans le réacteur
exploité a 15 heures de temps de séjour. De plus, en absence de chlore, la densité de
biomasse fixée dans les réacteurs en fonte s’est avérée plus importante que dans les
réacteurs en polycarbonate. La différence attribuable a la nature du matériau de support
est plus grande que celle attribuable a la réduction de la teneur en CODB par la filtration
biologique. Cette observation démontre I’importance du contrdle de la corrosion lors du

controle de la recroissance bactérienne en réseau de distribution. En effet, la présence de
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dépots de corrosion dans les conduites peut favoriser I’établissement de densités de
biomasse fixée plus élevées et constituer un obstacle important au maintien d'une

concentration résiduelle de chlore.

Le travail présenté au chapitre 2 concerne I’enlévement des acides aminés totaux dans les
chaines de traitement. Les meilleurs enlévements d’acides aminés totaux (34 4 72 %) ont
été réalisés par la décantation. La filtration biologique a aussi permis des enlévements
importants (24 a 50 %). Par contre, I’ozonation a engendré des augmentations (20 a
100%) de la teneur en acides aminés totaux. Cette propriété de I’ozonation pourrait étre
expliquée par I’oxydation partielle de structures complexes comme les algues. D’autre
part, I’augmentation de la teneur en acides aminés totaux suite a I’ozonation souléve la
question de la fiabilité du protocole d’hydrolyse acide utilisé lors de la mesure des acides
aminés totaux. En effet, une hydrolyse adéquate devrait permettre une récupération
quantitative, ce qui est incompatible avec une augmentation de la teneur en acides aminés

totaux suite a I’ozonation.

L’étude de I’enlévement des acides aminés totaux par la filtration biologique a été
présentée au chapitre 3. Les acides aminés totaux dissous, représentant 5,4 % du COD,
21 % du CODB, et 18 % de la demande en chlore a long terme de [’affluent du filtre
CAB. La filtration biologique a permis un enlévement de 46 % des acides aminés totaux

dissous. Le pourcentage d’enlévement des acides aminés totaux dissous est supérieur a
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celui associé 4 I’enlévement de CODB (24%), ce qui suggére que la biodégradabilité des
composés formant les AATD est supérieure a la biodégradabilité globale du CODB.
L’enlévement d’acides aminés totaux compte pour un tiers de ’enlévement de demande
en chlore 240 heures et pour un cinquiéme de I’enlévement de COB. L’enlévement par
la filtration biologique d’une fraction importante de la teneur en acides aminés montre
I'utilité de cette étape de traitement pour de I’enlévement de substances supportant la
recroissance bactérienne et pour I’amélioration de la stabilité du chlore résiduel en réseau

de distribution.

Les résultats présentés au chapitre 4 montre 'influence des acides aminés libres sur la
stabilité microbiologique de I'eau. Ils confirment la pertinence de 'utilisation du modéle
MERLIN pour I’analyse de résultats obtenus en réacteurs annulaires. Les résultats
obtenus permettent de quantifier la biodégradabilité des acides aminés libres. Les faibles
doses d’acides aminés libres ajoutées (0,1 et 0,2 mg C/l) ont été complétement
consommées dans les réacteurs. De plus, la consommation d’acides aminés a influencé

significativement la densité de biomasse fixée a I’équilibre.

Une vérification de I’applicabilité du modéle MERLIN pour P'analyse des résultats
provenant de réacteurs annulaires a été réalisée a partir des résultats des chapitres 1 et 4.
Cette vérification a fait ressortir les qualités de cet outil ainsi que les difficultés associées

a la modélisation de résultats provenant de réacteurs annulaires.
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Les résultats présentés dans le chapitre 5 ont montré la réactivité du chlore envers un
biofilm d’eau potable. Les résultats montrent que les acides aminés totaux représentent 2
% du carbone organique total (COT) du biofilm et, au maximum, moins d’un cinquiéme
de la demande en chlore & court terme (4 heures) d’un biofilm d’eau potable. D’autres
composés non identifiés sont donc responsables de la plus grande fraction de la demande
en chlore a court terme du biofilm. D’autre part, la demande en chlore 4 court terme
d’une suspension de biofilm s’est avérée 2,5 fois plus élevée que celle exercée par un
biofilm n’ayant pas été resuspendu. Ces derniers résultats suggérent que la structure du
biofilm offre une protection contre I’attaque du chlore, puisque certains sites réactifs y
sont relativement a I’abri de la chloration, et ce pour une période de 4 heures a une

concentration de chlore passant de 5 mg/l a 2,5 mg/l pendant la période de chloration.

En conclusion, cette thése améliore la compréhension de I'impact de la filtration
biologique sur la stabilité microbiologique de I’eau. La filtration biologique peut faire
partie d’une stratégie globale du contréle de la recroissance bactérienne dans laquelle le
controle de la corrosion interne des réseaux de distribution se révéle étre d’une grande
importance. Cette thése permet aussi de mieux définir la participation des acides aminés
totaux a la matiére organique biodégradable, a préciser I’efficacité des traitements dans
I’enlévement de ces composés et a illustrer I'impact des acides aminés libres en faible
concentration sur la stabilité microbiologique de I’eau. Finalement, Cette thése met en

évidence l'importance de la structure du biofilm dans la relative résistance a la
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désinfection de la biomasse fixée en montrant ’ampleur de la protection dont bénéficie

les sites réactifs au chlore dans un biofilm vivant.
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CONCLUSION GENERALE

Le principal intérét de la mesure des acides aminés totaux (AAT) est d’amener une
information complémentaire & celle fournie par les méthodes de mesure de la matiére
organique biodégradable. Les travaux présentés dans cette thése ont mis en évidence des

difficultés associées a la mesure des AAT qui viennent limiter I'utilité de ce paramétre.

Premiérement, les suivis des AAT en usines ont mis en évidence le manque de fiabilité de
I’hydrolyse acide, étape préalable a la quantification de ces composés. Les conditions
d’hydrolyse choisies doivent représenter un compromis entre la libération d’acides
aminés et leur destruction. Il est particuliérement difficile d’obtenir des conditions
d’hydrolyse optimales pour I’analyse d’échantillons d’eau car la matiére organique de
I’eau est complexe et peut varier en fonction de la source d’eau, de la période de I’année
et des traitements réalisés a 'usine. Il a été montré que I’ozonation de I’eau a I'usine
modifie a la hausse la récupération d’acides aminés suite a I’étape d’hydrolyse. Il est
difficile d’interpréter les résultats d’AAT si ceux-ci ne représentent pas des
concentrations réelles mais plutot des pourcentages de ces concentrations réelles variant

de maniére incertaine en fonction du type d’eau analysé.

Ensuite, la biodégradabilité associée aux AAT est elle aussi variable et fonction de la

matrice de I’eau et des traitements appliqués. Par exemple, une valeur d’AAT obtenue
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pour une eau filtrée sur charbon actif biologique n’a pas la méme signification que la
méme valeur obtenue pour une eau ozonée. En effet, la biodégradabilité des AAT
contenus dans I’affluent d’un filtre biologique est certainement supérieure a celle des
AAT contenus dans son effluent puisque la filtration biologique enléve la fraction des
AAT la plus biodégradable. Cette variabilité de la biodégradabilité des composés

mesurés par la méthode des AAT rend complexe [’utilisation des valeurs obtenues.

Finalement, les mesures d’AAT sont relativement coiiteuses et demandent beaucoup de
temps a réaliser. De plus, I’équipement nécessaire n’est disponible que dans certains
laboratoires de recherche. Ces contraintes techniques excluent la possibilité de réaliser

des suivis a grande échelle.

A cause des problémes de fiabilité de I’étape d’hydrolyse, de la biodégradabilité variable
des composés mesurés et de la complexité de la méthode d’analyse, les mesures d’AAT
ne sont pas vouées a un avenir prometteur dans le domaine de I’eau potable. Ceci
n’exclue pas qu’il faille continuer a chercher de nouvelles fagon de préciser la
biodégradabilité¢ de ’eau potable. Des approches moins colteuses, plus simples

d’application et dépourvues de biais analytiques sont a favoriser.

Plusieurs essais comportant [’utilisation de réacteurs annulaires ont été présentés dans

cette thése. Bien que les comparaisons réalisées au chapitre 1 montrent que les densités
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de biofilm sont généralement plus élevées dans les réacteurs annulaires que dans les
réseaux de distribution, les réacteurs constituent de bons outils de recherche et de
diagnostic. En effet, les tendances observées dans les réacteurs annulaires permettent
d’obtenir des renseignements pertinents quant aux facteurs contrdlant la recroissance en
réseau de distribution. C’est pourquoi, avec leur colt relativement faible et leur
polyvalence, les réacteurs annulaires sont des outils importants. Les résultats obtenus en
réacteurs annulaires, associés a4 un effort de modélisation pourraient permettre de mieux
définir I'influence des différents paramétres contrélant la croissance bactérienne dans les

réseaux de distribution.
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Chapter 3

Impact of Reducing Biodegradable Organic Matter on
Fixed and Suspended Biomass in Distribution Systems

Executive Summary (Chapter 3)

Study Objectives and Approach

The primary objective of this part of the study was to document the effect of bioclogical
filtration on regrowth in distribution systems at pilot and full-scale levels.

The project was conducted by members of the Industrial Chair on Drinking Water of the
Civil Engineering Department of Ecole Polytechnique of Montréal. Analytical monitoring was
completed in the Chair’s research laboratories. Data and samples were collected from the full-
scale distribution systems (DS) of City of Laval and on annular reactors located in the St.Rose
water treatment plant.

Two sets of studies were completed to document the impact of BAC filtration :

1) full-scale DS studies in which data were collected from the full-scale DS of City of

Laval;

2) validation studies conducted on annular reactors.

Results obtained on the annular reactors were compared to those obtained in the full-scale
distribution systems at similar residence times and under similar oxidation conditions.

Experimental Approach

The effect of biological treatment on regrowth in full-scale DS was studied by comparing
the densities of fixed and suspended biomass in DS fed by three treatment plants that use different
treatment processes but that are fed by similar raw water sources. The Pont Viau and Chomedey
treatment plants use conventional treatment, followed by ozonation and final disinfection with
either chlorine or chlorine dioxide. In the case of the St Rose treaument plant, ozonation is followed
by biological filtration on activated carbon and small dosages of chlorine dioxide are used for post-
disinfection. Sampling was performed directly on DSs pipes in valve chambers using Pitot tubes.
On-line coupon devices were installed directly on-line in valve chambers on the distribution
systems to sample biofilm. Samples were collected at various residence times on the three
distribution systems of City of Laval, to evaluate the combined effects of nutrient loading and
oxidant residual.

To separate the effect of nutrient and oxidant, the effect of biological treatment on regrowth
was studied at pilot scale. The impact of nutrient loading was studied by comparing the densities
of fixed and suspended biomass in annular reactors fed by either ozonated water (high level of
nutrient) or BAC filtered water (lower nutrient levels). Reactors were operated in series at | and 15
hours of cumulative residence time. The impact of material and corrosion was investigated by
comparing the results from grey iron reactors to those obtained in inert polycarbonate reactors.
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Results

Full-scale DS results

Full-scale DS were sampled in cold and warm water for fixed and bulk liquid biomass on
three DS including one DS fed by a biological treatment (the St.Rose DS). Data on fixed biomass
suggest that colonization of metal surfaces is a slow process (weeks) in the presence of chlorine
residual. Higher densities of fixed bacteria were measured in warm water in all systems sampled
whatever the measurement method used, the potential exoproteolytic activity (PEPA) or HPC after
scraping. In warm water, biomass densities peaked at mid-points of the DSs and then decreased
somewhat with residence time. These trends were observed with both biomass measurement
techniques. The results also show no difference in maximum fixed biomass densities in DS fed by
conventional or biological reatment. This may be explained by the following facts: 1) no oxidant
residual was maintained in the DS fed by a plant using biological treatment whereas chlorine
residuals were maintained in the nutrient rich DS; 2) biofilm densities are not good indicators of
biofilm activity.

Annular reactors results
The second set of experiments was conducted in the St.Rose water treatment plant to
evaluate the importance of biological treatment (BAC filtration) and chlorination on suspended
biomass and fixed biomass composition and density found in annular reactors. By using annular
reactors, the hydraulic conditions and other experimental parameters could be controlled. Two full
expcnments were conducted to validate conclusions. Major findings include:
Results from annular reactors suggest that removing the rapidly biodegradable organic
content by biological activated carbon filtration decreases the density of biofilm at short
residence times. Biological stabilization by BAC filtration reduces the substrate which
could support regrowth in the front-end of the DS. More slowly biodegradable
substrate is not removed by BAC filtration and is consumed in bioreactors operated at
longer residence times. This was confirmed by the ansence of difference in biomass
densities and dissolved organic carbon consumption in the reactors fed with ozonated
and BAC filtered water and operated at 15 hours of residence time.

* Rapid and extensive corrosion of grey iron was observed under the experimental
conditions tested. Corrosion by-products exerted a strong and persistent chiorine
demand. No impact of chlorination on fixed biomass density was observed in the first
experiment. [n the repeat experiment, chlorination produced a slight decrease in the
density of fixed bacteria (> 0.5 log/cm? ) in the chlorinated reactors operated at 1 hour
of residence time. In both cases, no effects resulting from chlorination were observed
in the reactors operated at a residence time of 15h. These results confirm that
chlorination of biofilm on corroded surfaces is not an efficient short term strategy.

*  The choice of material significantly influenced the densities of fixed biomass resuiting
from a level of nutrients. Polycarbonate reactors supported a much lower density of
biofilm in the absence of corrosion than did corroded grey iron reactors. Moreover
chlorination was very efficient in controlling biofilm densities (> 1 log/cm2) in the lh
and the 15h residence time reactors.

The results from semi-controlled experiments were compared with those generated from
full-scale distribution systems. Biomass densities in annular reactors were higher than those
measured on full-scale distribution systems. The wide differences in surface to volume ratios
between these two systems may be the source of this discrepancy. The presence of chlorine
residual and variable hydraulic conditions in the DS may also lead to lower densities of fixed
biomass in the full-scale DS.
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Introduction

Drinking water distribution systems (DS) are known to be excellent bioreactors. Indeed, all
essential elements of biological life and growth are present in DS. The wall of the water pipe is
commonly colonized by bacteria passing through treatment stages. Although a small quantity of
biodegradable organic matter (BOM) is found in drinking water distribution systems, it is enough
to sustain a diversified bacteria biomass. These bacteria aggregate on the wall of the pipe in
non-continuous, thin layers called biofilms which can lead to important water quality problems
such as violation of coliform regulations and boiling notifications. Furthermore, large bacterial
biomass may support a diversified biocenosis of annelids, protozoa and metazoa (Levy er al,
1986). The interaction and accumulation of all these different species may generate odour and
tastes problems, higher turbidities and microbial corrosion (LeChevallier er al. 1993). Finally,
Payment er al. (1993) have suggested through epidemiological studies that drinking water from the
tap may increase the risk of gastrointestinal illnesses by 30% even if the water meets all current
drinking water standards and regulations.

Different approaches have been proposed to control regrowth of the biofilm in drinking
water distribution systems. The easiest and most affordable way to limit bacterial regrowth is to
maintain a residual concentration of oxidant throughout the system. This strategy may be
successful in some instances, but a larger strategy including residual maintenance, corrosion
control and nutrient limitation is most often required. There are limits to controlling biofilm by
chlorination alone. Residual chiorine concentrations are difficult to maintain when pipes are
corroded, chlorine is a poor biocide for biofilms and finally, excessive concentration of
chlorination by-products are formed at higher dosages of chiorine.

The poor performance of chiorine in controlling bacterial populations and more specifically
bacterial coliforms in drinking water systems has been established (Characklis et Marshall, 1990:
Camper etal., 1993, 1995a; LeChevallier er al., 1987, 1988; Smith er al., 1989; Reilly et Kippin,
1983, Mathieu er al, 1995; Sibille et al., 1995). It has also been shown, in some cases, that a Jow
level dosage of chlorine may actually stimulate coliform regrowth in drinking water distribution
systems. (Camper er al. 1993, 1995a.b).

Depriving bacterial biomass of substrate by reducing the quantity of biological organic
matter (BOM) entering the DS constitutes an interesting approach. Reducing or eliminating BOM
can be achieved by a number of treatment processes such as : coagulation - flocculation, biological
filtration or membrane filtration. Biological filtration on GAC, also referred to as biological
activated carbon (BAC) filtration, is an interesting approach to reduce BOM concentrations and can
be implemented in existing treatment facilities. Upgrading existing first stage filters or adding a
second step of BAC filtration will ensure the removal of most of the rapidly biodegradable carbon
and some of the more slowly biodegradabie organic substrates, depending on the design and
operational conditions of these filters. Since it is fixed biomass upon GAC grains that removes the
BOM, BAC filtration reduces the nutrient levels and restrains some of the regrowth to the treatment
plant where it can be best controlled. High elimination of BOM and of bacteria before distribution
to the population is possible through nanofiitration (Laurent 1995, Sibille 1995). Implementing
nanofiltration is costly and a full conventional treatment file must precede the membrane process.

Servais er al. (1995) have shown that the concentration of BOM is the factor governing
bacterial growth in DS. Based on experimental data and using a predictive model, they have shown
that the use of chlorine residual will delay and somewhat limit the amount of suspended and fixed
biomass in the DS. When nutrient levels are high, chlorination is not efficient in controlling fixed
biomass densities. If this growth is limited in the DS, it may take place in service pipes, where
environmental growth conditions are favourable (Prévost er al., 1996).

The primary objective of this part of the study was to document the effect of biological
filtration on regrowth in distribution systems at pilot and fuil-scale levels.
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The project was conducted by members of the Industrial Chair on Drinking Water of the
Civil Engineering Department of Ecole Polytechnique of Montréal. Analytical monitoring was
completed in the Chair’s research laboratories. Data and samples were collected from the full-
scale distribution systems (DS) of City of Laval and on annular reactors located in the St.Rose
water treatment plant.

The research proposal included two sets of studies:

1) fuil-scale DS studies in which data were collected from the full-scale DS of City of

Laval;

2) full-scale validation studies conducted on annuiar reactors.

The first study, using on-line coupon devices installed directly in valve chambers on the
distribution systems was used to evaluate the effect of biological treatment and oxidant type on
biofilm density and bacterial diversity in full-scale DS. The coupon devices were installed at
various residence times on the three distribution systems of City of Laval. in order to evaluate the
combined effects of nutrient loading and oxidant residual.

The second set of experiments was conducted in the St.Rose water treatment plant to
evaluate the importance of biological treatment (BAC filtration) and chlorination on fixed biomass
composition and density in annular reactors. By using annular reactors, we can control the
hydraulic conditions and various other experimental parameters.

Results obtained in the annular reactors were then compared to those obtained in the
full-scale distribution systems at similar residence times and under similar oxidation conditions.
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Material and Methods

Experimental designs

Full-Scale Distribution Systems

Ciry of Laval produces drinking water for more than 300 000 consumers and operates three
water treatment plants. The treatment rains of these treatment plants are shown on Figure 3.1. The
St.Rose treatment plant draws its water from the Mille-Iles River and the Pont Viau and Chomedey
treatment plants draw their water from the DesPrairies River. Both rivers flow from the
Deux-Montagnes Lake. The St.Rose plant (110 000 m3/d) includes a full-scale first-stage sand-
anthracite filtration, inter-ozonation and second stage BAC filtration. Chlorine dioxide is used as a
secondary disinfectant, and the free chlorine dioxide residual leaving the plant varies between 0.02
and 0.27 mg ClO+/1. The Chomedey treatment plant (180 000 m3/d) is a conventional filtration
plant with post-filtration ozonation. Chlorine or chiorine dioxide are used as a secondary
disinfectant with free chlorine residual leaving the plant varying from 0.33 to 0.95 mg Cl»/1 . The
Pont Viau treamment plant (135 000 m3/d) is a conventional filtration plant with post-filtration
ozonation followed by a post-disinfection with chlorine (between 0.31 and 0.82 mg Cl3/1 of free
chlorine residual).

Chomedey Treatment Plant (180 000 m? /d)
Dynamic Duat Media Filganon
i Sand/Anthracie
Alum + SiO 10 wh

resxial
=
= QP-=E=

Pont Viau Treatment Plant (135 000 m3 /d)

Dynamuc Dual Media Firaticn Ozonanon Chionne
Settling Sand/Anthracite 04 mpn Desinfection
Alum+Si04 10 mvh e

St.Rose Treatment Plant (110 000 o /d)

Dynamuc Dual Media Filtration Ozananon BAC Chlonne
Settling Sand/Anthracite a4 -m Filtration
Alum+SiO, 10 m/h [0 mvh

ﬁ*E—*.—*ﬁ—nm

Figure 3.1 Treatment processes of the drinking water treatment plants of City of
Laval
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The three distribution systems fed by the three treatment plants are interconnected, but their
areas of specific influence are well determined. Different pipe materials are found in the following
proportions : 65% of grey iron, 26% of ductile iron, 6% of Hyprescon, 3% of steel and less than
1% of PVC. Although grey iron is not installed any longer, it represents the major material present
in the system, especially for small diameter pipes where water quality problems most often occur.

The experimental design proposed for the fuil-scale experiment is presented in Figure 3.2.
Samples were collected from the biofilm coupon devices installed on the three distribution systems
of City of Laval (Québec, Canada). The device used to carry biofilm coupons directly on the DS
and the manner in which these devices were installed in valve chambers are illustrated in Figure
3.3. Five coupon devices were installed on the St.Rose DS at residence times varying from Oh24
to 15h30, five others were installed on the Pont Viau DS at residence times varying from Oh18 to
13h54 and six coupon devices were installed on the Chomedey DS at residence time varying from
0h36 to 17h54. The average residence times were estimated with the PICCOLQO software
(SAFEGE, France) based on weighted average flow rates.

StRose Pont Viau Chomedey
110 000 m3/d 138 000 m3/d 180 000 m3rd
Process: Oj-BAC-CiGy 03-Ciy 03-Cl0gorCly
- - -y
Valve chambers
with coupon
devices Y
$6/DS i

t 1-25°C 4 1-25°C 13 -3¢
8DOC: low w very iow BDOC: Tugh & low BDOC. 0 low
Cadane Ondwe G Ondane  QI0; or Oy
AL 25 -ith RT: 05-14h RT: 95-18h

Figure 3.2 Experimental design of the full-scale coupon devices studies
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Figure 3.3 Diagram of valve chamber with details of the coupon device

Annular Reactors

The annular reactors were installed at the St.Rose water treatrment plant (City of Laval,
Québec, Canada). The experimental design used is presented in Figure 3.4. Eight grey iron
reactors were operated in two trains of four, one group fed with full-scale ozonated water, the
other fed with BAC filter effluent. All of the reactors were operated in series of two, with residence
times of 1 and 15 hours (cumulative). Ozonated water contains high concentrations of BDOC and
low concentrations of ammonia and phosphates, while BAC filtered water is considered
biologically stable, containing lower BDOC levels and trace levels of ammonia and phosphates.

After 4 months of colonization during which the reactors were fed with oxidant free water,
4 of the 8 reactors were fed with a chlorinated feedwater. To maintain a similar chlorine residual
reacting with the biofilm and with the corrosion by-products, chlorine dosages were adjusted to
satisfy the water’s short term chlorine demand. Ozonated water was chlorinated with 1.5 mg Cla/1
residual while BAC filtered water was chlorinated with a residual of 1 mg Cl/1. The reactors were
operated from January to July 1994. Following this initial experiment, the reactors were sand
blasted, cleaned and a repeat experiment was initiated to validate the results of the first experiment.

A third experiment was conducted using three polycarbonate annuiar reactors installed at
the Ste.Rose water treatment plant. All three reactors were fed with ozonated water. Two reactors
were operated at a lh residence time. The third reactor was operated in series (15 hours cumulative
residence time). The two reactors in series were chlorinated after 116 days of colonization.
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Analytical methods
Biofilm Biomass Densities

Biofilm densities in both DS and annular reactors were monitored using the potential
exoproteolytic activity measurements (PEPA) (Somville and Billen, 1983; Laurent and Servais,
1995) and by enumerating HPC on R2A medium after scraping and homogenization of the biofilm
(Camper er al., 1985).

For the potential exoproteolytic activity measurements, three coupons were removed from
each reactor, placed in mini-incubators and covered with 3 mi of influent water filtered on 0.2 pm.
75 ul of a 34 mM solution of L-leucyl-8-Napthylamide (L-L-8N) was then added in the mini-
incubators. Liquid samples were removed at regular time intervals (10 min), from the incubators
and the fluorescence of the 8-Naphthylamine (BN) produced by the hydrolysis of the L-L-8N was
measured by a fluorometer coupled with a HPLC (Waters model 600E pump, 717+ auto sampler,
and 470 detector). The fluorescence was measured at a emission wave length of 410 nm and at an
excitation wave length of 340 nm. For each sampling campaign, the fluorometer was calibrated
from a standard stock solution of 10-6M of BN. A graph of the fluorescence according to time was
plotted and the slope of the line provides the potential exoproteolytic activity in terms of molar
production of BN by time unit. Fixed biomass density estimated by the PEPA method was then
converted from pg C/cm?2 to bacteria/cm?2 using the conversion factor 20x10-15 g C/bacteria
(Servais er al., 1995).

Three other coupons were removed from the reactors for the R2A enumeration.
Immediately after the sampling, the coupons were placed in mini-incubators and covered with 3 ml
of influent water filtered on 0.2 um to prevent biofilm drying during transport to the laboratory.
The coupons and the water were taken out of the mini-incubators. The biofilm was then scraped
from the coupon with a sharp blade knife and the volume was completed to 10 ml with 0.01%
(wivol) sterile pyrophosphate solution. The suspension was homogenized 30 sec. with a tissue
homogenizer (Pro200, Prolnstrument). Then, an appropriate dilution was spread plated on R2A
media. The biofilm bacteria were enumerated after 7 days of incubation at 20°C.

Biofilm Bacteria Identification

One thousand isolates of biofilm bacteria that grew on R2A media were sent to AWWSCo
to be identified by the MIDI System. Of the total, six hundred were isolated from the biofilms of
the distribution systems of City of Laval and four hundred from the biofilms grown in the annular
reactors. Of the slants isolated from the coupons installed on the DSs of City of Laval, 100 were
taken from a sampling point close to the treatment plant (less than 1h residence time) and 100 from
a sampling point far from the plant (more than 12h residence time) on each of the distribution
systems. To investigate the effect of temperature changes on bacterial populations, half on the
isolates were taken from coupons sampled in cold water and the other half from coupons sampled
in warm water.

A similar strategy was followed for the identification of the bacteria from the biofilm in the
grey iron annular reactors. 200 slants were isolated from the reactors operated at a short residence
time (1 hour) and 200 were isolated from the reactors operated at higher residence time (15 hours
cumulative) for both series of reactors (ozonated water and BAC filter effluent). Again, to
investigate the effect of temperature changes on bacterial populations in the annular reactors, half of
the isolates were taken from coupons sampied in cold water and the other half from coupons
sampied in warm water.

The MIDI Microbial Identification System is based on the determination of cellular fatty
acid composition by gas chromatography.

Planktonic Cells

Bulk liquid bacterial numbers were determined by epifluorescence microscopy following
acridine orange staining using the procedure of Hobbie et al. (1977). Immediately after sampling,
aliquots of water were fixed with 2% formaldehyde (vol/vol). Appropriate dilutions were then
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filtered onto 25 mm diameter (0.22 um pore size) black polycarbonate membranes (Nuclepore) and
stained 2 minutes with lml of a 0.01% (w/vol) acridine orange solution.

Physico-chemical Parameters

Other measurements included biodegradable organic carbon (BDOC) and dissolved organic
carbon (DOC) (Servais er al., 1987, 1989), temperature, pH and oxidant residual. The BDOC was
evaluated using an inoculum from the treatment plant raw water. The inoculated samples were
incubated for 28 days at 20°C. The BDOC was determined from the difference between initial
(before incubation) and incubated DOC values. DOC and TOC values were determined using a
Dohrmann DC180 TOC analyzer. ‘

Chlorine residual was measured by using the DPD colorimetric method (APHA, 1992) and
chlorine dioxide residual by using the ACVK colorimetric method (Masschelein er al., 1989).

Statistical Analyses
Statistical analyses were performed with the software StatView on a Macintosh computer.
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Results and discussion

Full-scale Experiments

For the purpose of this study, 12 sampling campaigns were carried out on full-scale
distribution systems in City of Laval from fanuary 93 to July 94. Results are summarized in Tables
3.1, 3.2 and 3.3 for fixed and suspended biomass, BDOC, disinfectant residuals and temperature.
Figures 3.5 (Pont Viau DS), 3.6 (St.Rose DS) and 3.7 (Chomedey DS) show the bacterial
densities measured by the PEPA method and by the HPC enumeration.

Interesting trends can be observed in the resuits from the Pont Viau DS (Figure 3.5). New
coupon bearing pipes were installed in late fall 1993 (at 4 and 8.7 hours of residence time),
roughly one year after the first coupons were installed (at 0.5, 6.4 and 14 hours of residence time).
The new coupons were only sampled once on March 15,1994. Lower densities of fixed biomass
were found than expected on these newer coupons. This discrepancy was more noticeable when
the HPC enumeration technique was used. Corrosion on these new coupons after 4 months of on-
line use was not as pronounced as on the older coupons after 16 months of on-line use. It is
believed that the amount of corrosion by-products present in the biofilm was probably a significant
factor influencing the biofilm density. If this is the case, the time to reach pseudo steady-state
levels of biofilm may be in the order of months to perhaps a year in the case of metal coupons.

Constant trends in biofilm densities with increasing residence times could not be
established for ail of the sampling campaigns. Nevertheless, it was generally observed that biofilm
densities were lower at points closer to the treatment plant and increased with residence time. This
was consistent whatever the method used to evaluate the density of fixed biomass. Increasing
temperatures did not consistently translate into higher densities of fixed bacteria. This may be the
result of confounding factors. When the water temperature increased, chlorine residuals leaving the
plant were also increased in order to counteract the higher kinetics of chlorine demand from both
the water and the piping materials. The density of fixed biomass would have been greater in warm
water had it not been due to the increase in chlorine residual.

For the St.Rose (Figure 3.6) and Chomedey (Figure 3.7) DSs, the trends were clearer than
for the Pont Viau DS. Higher densities were measured in warm water in both systems, whatever
the measurement method used. Longer colonization times may account, in part, for these higher
densities. There was a large difference (1-2 log/cm?) in levels of biomass measured by the PEPA
and the HPC-scraping methods. In cold water, lower densities of fixed biomass were measured at
short residence time by the HPC-scraping and PEPA methods. Very low densities were measured
in winter at the point located near the Pont Viau treatment plant. This could have been the resuit of
the effect of free residual disinfectant on culturability, oxidant residuals being more stable in cold
water. The results in warm water suggest that maximum densities of fixed biomass measured in
DS were similar in DS fed with conventional or biological treatment whatever the measurement
technique used. In the absence of a measurabie disinfectant residual (case of St.Rose), densities
follow a bell curve with maximum values occurring around 7 hours of residence time. This is in
accordance with resuits obtained in predictive modelling of BDOC utilization and biomass growth
using the SANCHO model (Laurent, 1995).

In warm water and in the presence of residual disinfectant (Chomedey DS), such a curve is
not observed and high densities are already observed at 0.6 hours of RT. It is interesting to note
that for both DS, biomass densities peaked in the front ends of the DSs.

Trends in suspended bacteria counts can be seen from the results of direct epifluorescence
enumerations. Suspended bacteria counts followed the densities of fixed bacteria and were closely
related to fixed biomass densides in the St Rose DS. This is in concordance with expected trends.
An example of modeiling results using SANCHO (Servais et al, 1994, 1996) is shown in Figure
3.8 in the absence of chlorine and in Figure 3.9 in the presence of chiorine. Peaks of suspended
biomass are expected to accur downstream of fixed biomass peaks since the major contributor to
suspended bacteria is detachment from the biofilm. In the presence of residual chlorine,



Table 3.1 Results from the sampling campaigns on the Pont Viau distribution system
Date of Average Residual Temperature  BDOC Planktonic Fixed Biomass
Sampling residence  Desinfectant cells " Scraping “EPA
time (mg CIN) °C) (mg CN) (cells/m)) (CFU/em?) (ng Clem?) (cells/em?)
01/12/93 Oh (Plant) 0.27 1.0 0.47 1.24E+04 -
Ohl8 0.25 1.0 0.85 2.74E+04 7.47E+03 - -
6h24 0.10 1 0.56 9.01E+04 1.54E+03 0.005 2.26E+05
13h54 <0.09 2.6 0.65 1.35E+05 1.36E+04 0.009 4.42E+05
05/04/93 Oh (Plant) 0.44 8.6 0.62 1.24E+04 -
Oh18 0.35 84 049 2. 74E+(4 §.SOE+04
6h24 0.10 83 0.61 9.01E+04 5.20E+03 -
13h54 <0.09 82 0.37 1.35E+05 2.50E+03 -
05/18/93 Oh (Plant) 0.38 13.5 0.82 1.24E+04 - -
Oh18 0.34 133 0.62 2.74E+04 5.89E+(3 - -
6h24 0.12 12.8 0.67 9.ME+04 2.49E+05 0.027 1.35E+06
13h54 <0.09 10.9 0.38 1.3SE+0S 1.39E+0S 0.420 2. 10E+07
06/29/93 Oh (Plant) 0.83 23.1 0.83 1.24E+04 - - -
Ohi18 0.63 228 0.63 2.74E+04 8.23E+02 0.070 3.50E+06
6h24 0.18 220 0.56 9.01E+04 2.18E+04 0.090 4.50B+06
13h54 <0.09 20.1 0.40 1.35E+05 2.39E+03 0.430 2.15E+(07
10/13/93 Oh (Plant) 047 9.6 0.44 1.24E+(4 - - -
Oh!8 0.38 98 0.60) 2.74E+04 2.40E403 0.020 1.00E+06
6h24 <0.09 tL6 043 9.01E+04 3.10E+405 0.144 7.20E+06
13h54 <0.09 13.1 0.45 1.35E+05 5.80E+0S 0.068 3 40E+06
11/23/93 Oh (Plant) 0.35 4.0 0.43 1.24E+04 - - -
Ohl8 0.32 - 044 2. 14E+04 - 0.025 1.25E406
6h24 <0.09 - 0.49 9.01E+04 - 0.139 6.95E£+06
13h54 <0.09 - 0.06 1.35E+05 - 0.131 6.55E+06

(continued...)

961
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the number of suspended bacteria is aiso influenced by the effect of oxidant on mortality. If the
concentrations of residual chlorine are low, the effect is not pronounced, as illustrated by the high
levels of suspended bacteria in the Chomedey DS. Increasing the chlorine residuals from a non
detectable level (< 0.09 mg/l Cl,) to 0.21 mg/l by a rechlorination station caused a marked decrease
(around 50%) of the number of suspended bacteria.

Identification of bacterial isolates from the Laval full-scale DS

Identfying the bacterial populations present in the biofilm may bring an additional insight
into the effects of biological treatment. The other biofilm measurement techniques used in our
studies yield information on the heterotrophic population, the cuiturable fraction by HPC and the
enzymatically active bacteria by PEPA. While small differences in the total viable biomass may be
observed, significant differences in the activity or in the composition of the fixed bacterial biomass
may result from biological reatment.

Farty acid profiles of the environmental isolates grown on R2A medium served as the basis
for identification by the MIDI systems equipped with a database of bacteria grown on R2A. Since
positive identification was not always possible, additional genus grouping was achieved through
comparison charts and 2D plots with the unidentified isolates. While they may not be the actual
identificarion, the grouping gives relatively good information about the probability of the isolate
being part of the genus.

Most of the environmental isolates from the full-scale DS (> 83%) were identified directly
or by genus grouping using the MIDI systems. Table 3.4 shows the distribution of Gram+ and
Gram- of the full-scale DS isolates according to residence time and water temperature. The first
observation is that a preponderance of Gram+ organisms is observed in cold water, at least near the
treatment plant. In warm water, the trend is reversed with most of the identified isolates being
Gram- organisms. This preponderance decreases with residence time, Gram- bacteria constituting
most of the species in the biofilm at high residence times. These general trends are common to the
two types of DS studied: the St. Rose DS fed by a treatment train including biological treatment
(low nutriert) and post-disinfection using ClO,, and the Pont Viau and Chomedey DSs, both fed
by plants using ozonation as the final treatment step before post-disinfection with Cl; or ClO»
(nutrient rich).

Some differences can be seen between these two types of DSs. The proportion of Gram-
bacteria in warm and cold waters is higher in the StRose DS at a residence time of 1 hour. Two
factors differentiate the St.Rose DS from the two other DSs in warm water: the nutrient levels and
the type of oxidant. Based on the full-scale data, it is not possible to distinguish between the effects
of these factors. In cold water, the Chomedey treatment plant switches to ClO, as the final
disinfectant. It may be noted that Gram- appear to dominate the speciation when chlorine dioxide is
used as the final disinfectant (St.Rose in warm and cold waters and Chomedey in cold water).

A compilation of the bacterial genus identified in the full-scale DSs is presented in Table
3.5. Although some differences in speciation between the Pont Viau and Chomedy DSs are
observed, a clear trend emerges between the nutrient rich (Pont Viau and Chomedey DSs) and the
nutrient poor (St.Rose) speciations. Bacteria of the genus Micrococcus and Bacillus constitute
most of the Gram+ bacteria of the nutrient rich DS. In the St.Rose DS, these genus are present in
lower numbers and constitute a smaller fraction of the total Gram+ population. Some differences in
speciation are perceived for Gram- bacteria. A more numerous and diversified population is
observed in the St.Rose (nutrient poor) DS. The two full-scale nutrient rich DSs are quite different
in Gram- speciation. The Chomedey DS has a well diversified population whereas the Pont Viau
DS is dominated by Acidovorax.
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Table 3.4 Proportion of the Gram+ and Gram- bacteria isolated from the coupon
devices installed on the City of Laval distribution systems

Distribution COLD WATER WARM WATER
Systems Point < lh Rt Point > I2h Rt Point < 1h Rt Point > 12k Rt
Gram + Gram- Gram+ Gram- Gram+ Gram-  Gram+ Gram-
St.Rose 66.0% 34.0% 348% 63.2% 22.0% 78.0% 10.2% 82.8%
Pont Viau 74.5% 15.7% 479% 52.1% © 52.0% 48.0% 40.0% 60.0%
Chomedey 92.0% 8.0% 378% 62.2% 14.0% 86.0% 20.4% 79.6%

Trends can be more easily seen by studying Figures 3.10 to 3.21 showing the distribution
of the bacterial populations identified with the MIDI systems for the three distribution systems
studied. In general, populations from the Pont Viau and Chomedy DSs are more diversified in
warm water than in cold water and diversity increases with residence time. The opposite trend is
shown by the data of the StRose DS. These trends in diversity may reflect changes in oxidant
dosages at the plants and oxidant residuals in the DSs. In the summer, both the Chomedey and
Pont Viau DS are in most areas residual free. In cold water, chlorine residuals are maintained far in
the DS. The case of the St.Rose DS is different, much larger C1O2 dosages are applied at the
treatment plant to counteract the faster kinetics of chlorine demand in warm water. Larger residuals
actually enter the DS during the surnmer period.

Caution must be taken in emitting hypotheses to interpret the data. MIDI identifications are
influenced by the metabolic state of the bacteria and mostly, directly influenced by our ability to
isolate bacteria from the biofilm samples. The fatty acid profile method used during this project
requires a step of plate culture on R2A. The type of oxidant (Cl, versus ClO») and the level of
nutrient will impact on the culturability of the bacteria sampled from the biofilm. The water
temperature constitutes a very influential factor in determining the percentage of recovery, with
lower recoveries being expected when the biofilm is sampled in very cold temperatures (1oC). It is
therefore possible that the shifts in populations observed reflect changes in the ability of bacteria to
be cultured rather than changes in populations. Only with a direct method of bacterial identification
could the shifts be confirmed.



Table 3.5

Compilation of the bacterial genus identified in the annular reactors and in the distribution system
of City of Laval

BACTERIAL GRAM DISTRIBUTION SYSTEMS ANNULAR REACTORS
GENUS 1) TOTAL
St.Rose  Pont Viau Chomedey BAC 03

Micrococcus + 10 40 35 Kk) 22 140
Bacillus + 2) n 26 14 L] 98
Enterococcus + 2 6 2 3 1 14
Microbacterium + 13 ) - - - 14
Staphylococcus + 4 2 5 ] 2 14
Rhodococcus + 4 - 5 - . 9
Anhrobacier + - 2 2 4
Nocanlia + 2 1 - 3
Corynebacterium + [} 1 . 2
Brevibacterium + - - | I
Deinococcus + 1 - - |
Acidovorax - 17 39 15 49 57 I
Alcaligenes - 9 - 2l 20 28 108
Psewlomonas - 20 9 18 32 3 112
Aquaspirillum - 7 - 18 12 14 51
Hydrogenophaga 4 8 10 12 3 Ky}
Sphingomonas - 8 2 10 3 | 24
Meihylobacierium - | 10 9 2 I 33
Flavobacterium - ] 4 1 . . 16
Xanthobacter - { 1 3 2 3 10
Xanthomonas . 5 2 | . | 9
Acinetobacter - 2 4 - - { 7
Moravella 3 3 | . 7
Agospirillum I - 2 . . 3
Comamonas - - . 2 ] k)
Paracoccus - 2 - . - 2
Phyllobacterium | - | 2
Chromobacterium - | - . - |
Enierobacter - - - - 1 l
Unidentified 14 28 8 9 7 66

Total 195 196 194 194 190 969

174
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Figure 3.10  Bacterial populations isolated from the St.Rose distribution system
at a short residence time ( > 1h) in cold water
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Figure 3.11 Bacterial populations isolated from the St.Rose distribution system
at a high residence time (15h30) in coid water
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Figure 3.12 Bacterial populations isolated from the St.Rose distribution system
at a short residence time ( > 1h) in warm water
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Figure 3.13 Bacterial populations isolated from the St.Rose distribution system
at a high residence time (15h30) in warm water
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Figure 3.14 Bacterial populations isolated from the Pont Viau distribution
system at a short residence time ( > lh) in cold water
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Figure 3.15 Bacterial populations isolated from the Pont Viau distribution
system at a high residence time (14h) in cold water
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Figure 3.18 Bacterial populations isolated from the Chomedey distribution
system at short residence time ( > 1h) in cold water
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Figure 3.19 Bacterial populations isolated from the Chomedey distribution
. system at a high residence time (14h) in cold water
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Annular reactors experiments

Results from the grey iron annular reactors - initial experiment

During the colonization period, biofilm and bulk liquid bacterial densities were monitored
weekly to estimate the extent of colonization. The chlorinated and non-chlorinated reactors acted as
duplicate trains during that initial period. Table 3.6 presents the characteristics of the feed water to
the annular reactors. The pH was very stable during the experimental period. The pH values of the
ozonated water were always higher than those of the BAC filter effluent. As noted in Table 3.6,
DOC values in the feed waters varied during the experimental period (2.5 - 3.8). BDOC values
fluctuated widely with values ranging from less than 0.1 to high values of 1.9 mg C/i.The
concentrations of BDOC may appear exceedingly high. but they were obtained without the use of
sodium thiosulfate. MacLean er al (1996) have shown that the addition of sodium thiosuifate a
quencher of ozone may lead to a substantial underestimation of the BDOC content. Temperatures
of the BAC filter effluent and the ozonated waters varied considerably during the experimental
period (1 to 23°C) reflecting the temperature fluctuations of the source water. Figure 3.22 shows
the changes in water temperature at the plant and the resuiting water temperature variations in the
annular reactors. Temperatures were relatively stable in the annular reactors during the first 150
days of experimentation. They increase from an average of 11°C during the first 100 days to an
average of 15°C during the following 50 days. A small difference between the reactors operated at
| and 15 hours of residence time was also observed.

Table 3.6 Annular reactors feed water characteristics - initial experiment

Ozonated Water BAC Filtered Water

Average Min-Max Average Min-Max

Temperanre (°C) 9.6 1.5-225 9.7 1.5 -226
pH 6.64 6.56 - 6.75 6.53 6.47 - 6.60
DQOC (mg Ch) 3.36 2.85 - 3.78 2.90 248 - 341
BDOC (mg CNh) 0.86 023 - 1.84 0.49 0.04 - 1.56
AODC (x10°) 6.45  3.80-9.22 556  2.88-8.19

BDOC and DOC concentrations in the BAC filter effluent were significatively lower than in
the ozonated water. On the average, bacteria were slightly more abundant in the ozonated water as
compared to the BAC filter effluent.

Fixed biomass densities in the reactors were evaluated using the PEPA method and HPC
enumeration after scraping of the biofilm. Results of HPC enumeration are presented in Figure
3.23 and resuits of t-test comparisons of this data before chlorination are presented in Table 3.7.
Before chlorination, the fixed bacterial densities were generally lower in the reactors operated at a
shorter residence time (1h). Comparing the different reactors operated at 1 hour RT, biofilm
densities were found to be slightly lower in the reactors fed by BAC filtered water (p=0.05) (mean
biofilm density BAC: 4.17 £ 2.87x105 /cm2; O3: 1.22 + 0.56x106 /cm2). The type of feed water
did not influence fixed biomass densities in the reactors operated at higher residence times (15h
cumulative RT) (mean BAC biofilm density: 4.79 + 3.26x107 /cm2; O3: 3.44 * 2.31x107 /cm2).
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Raw Water

""""" Average [nfluent lh

——{3—— Average Effluent th

Temperature (°C)

———Qm—  Average Effluent 15h

Chlorination
Y T T T T T T
75 90 105 120 138 150 165 180

Days after start-up

Figure 3.22 Temperature variations in the influent and effluent of the grey iron
annular reactors - initial experiment

A pseudo-equilibrium was reached in the reactors after approximately 120 days of
operation. Half of the reactors were then fed with chlorinated feedwater and weekly sampling was
initiated. The results presented in Figure 3.23 suggest that chlorination at the dosage applied did
not affect the fixed bacterial density, even after 2 month of constant chlorination. No significant
differences were detected between the densities in the chlorinated and the non-chlorinated reactors.
At no time was a free chlorine residual measured in the effluent of the first reactor (1h RT), even
with a chlorire dosage approaching 3 mg/l Cl; at the end of the experiment. The accumulation of
corrosion by-products in the reactors is believed to be the primary source of this strong and
persistent chlorine demand.

Table 3.7 Results of the t-test performed on fixed biomass values before
chlorination in annular reactors - HPC enumeration after biofilm extraction

Reactors 03 I5h BAC [h BAC I5h
03 lh t-test -3.49 2.52 -3.53
Prob 0.018 0.054 0.017
03 15h t-test 3.62 -1.67
Prob 0.015 0.156
BAC lh t-test -3.59
Prob 0.016
n=3S5

Bold : 95% significative



214

judwpIadxad jegpju|

- wiyoiq g jo Fupdeads 198 vopvIdWNUd JJIf Aq SI10)owaa awjnuue uwoay K318 u sapisuap wiory  gz'c 2andy
4D -DOve —e— ovg —o— (D -fp —m— € —o—
dn-pess 19158 shegg dn-ums 1ye skeq
m.w_ cm_ mm_ c._m_ Q_: 06 SL nm: om_ mm_ cm_ ﬁ.: c.o SL
1 )
y0+d0’1
B - SO+H0°1 m
9]
- - 90+d0'1 m
mz
B - L0+30'1t
B - 80+40'1
~_ LYa ust Vi LY 41
Vo Sugy i Eg N Vo swgy : fo /

V40 8w | 1 Dy : voneuloy)

v 8w | : Hvg : uonrulo)



215

At the end of the experimental period, a steady increase of biofilm density was observed in
the 1h reactors. This increase may have been caused by the increase in feed water temperature
during the last 15 days of the experiment.

Fixed bacterial densities measured by the PEPA before and after the onset of chlorinaton
are shown on Figure 3.24. Results of the t-test comparison between reactors before the onset of
chlorination are presented in Table 3.8. Significantly lower biofilm densities were observed in the
reactors fed with BAC filter effluent and operated at [ h residence time (p < 0.001), no significant
difference, with respect to residence time, was measured between the others (mean values before
chlorination: BAC lh: 1.25x107 £ 0.59x107; O3 lh: 4.44 + 0.99x107; BAC 15h: 4.70 =
1.13x107; O3 15h: 4.71 + 0.96x107). When considering solely the data after the onset of
chlorination. no significant effect of chlorination on biofilm density was detected. These results are
consistent with those obtained using the HPC-scraping measurement. In contrast with the HPC-
scraping results, the increase in temperature did not bring an increase in measured densites. It is
possible that the observed increase with the HPC-scraping method was brought by a higher
recovery on R2A medium at 20°C when the water temperature to which the biofilm was adapted
increased from 11 to [5°C.

The higher values of fixed biomass in the O3-1h reactors correspond with a greater
consumption of biodegradable organic carbon. DOC levels in the reactors influent and effluent are
presented in Figure 3.25. BDOC measurements of the reactors influent and effluent were
performed weekly during the initial experiment. The average BDOC removal values are presented
in Table 3.9. Higher standard errors reflect the variability of the BDOC concentrations during the
experimental period. Very small BDOC removals were observed in the reactors fed by BAC
filtered water, especially in those operated at a 1h residence time. This was to be expected given the
lower concentrations of rapidly assimilable carbon remaining after BAC filtration. Easily
biodegradable carbon produced by ozonation is removed during the BAC filtration. Table 3.9 also
demonstrates that the total amount of BDOC removed during BAC filtration is equivalent to the
amount removed in the first reactor fed by ozonated water (O 1h). Interestingly, the total removal
of BDOC (plant + reactors) coincides for the two systems studied (O3 and BAC) with a total
removal of 0.6 mg/l. This shows that in full-scale DS, if the easily assimilable BDOC is not
removed in the plant, it will be available to support growth in the front end of the distribution
system.

Table 3.8 Results of the t-test performed on fixed biomass values before
chlorination in annular reactors - PEPA method, initial experiment

Reactors 03 15h BAC |h BAC I5h
O3 lh t-test -0.42 6.26 -0.40
Prob 0.687 0.0008 0.700
03 I5h r-test 13.90 0.04
Prob 0.001 0.972
BAC [h r-test -13.87
Prob . 0.0001
n=6

Bold : 95% significative -
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Table 3.9 Average BDOC removal values by reactors and full-scale BAC filters
in the St.Rose water treatment plant

BDOC removed in 1h reactors 15h reactors Total
Reactors fed with BAC fiiter effluent 0.07+ 0.31 0.18% 0.17 0.25
Reactors fed with ozonated water 0.33£ 0.40 0.27£0.17 0.60
Full-scale BAC filters 0.35£0.27
Reactors fed with BAC filter effluent + 0.60

Full-scale BAC filters

Planktonic cells were also enumerated during the initial experiment and results are
presented on Figure 3.26 and Table 3.10 (statistical comparison before chlorination). The number
of bacteria in the BAC filter effluent were slightly but significantly lower than in the ozonated water
(p=0.003). From Figure 3.26, it can be seen that counts usually decreased slightly but not
significantly in the first reactors operated at 1 hour of RT. The decrease of total counts, which is a
net consumption of bacteria, was striking in the 15 hours RT reactors. These results were
surprising since a net export of bacteria from the reactors was expected. The fact that the
differences were not significant stems from the high variability of the data during the first 25 days
of monitoring (day 78 to day 100). A possible explanation of this phenomena is grazing. Protozoa
are more likely to multiply in the 15 hours residence time reactors because of the lower dilution
rates.

Table 3.10 Results of the t-test performed on planktonic biomass values before
the onset of chlorination in annular reactors - acridine orange direct count
method, initial experiment

Reactors 03 lh 03 15h BAC Influent BAC lh BAC [5h
03 Influent r-test -0.91 1.59 4.75 2.22 2.48
Prob 0.399 0.162 0.003 0.068 0.048
03 lh t-test 1.90 3.12 3.23 2.82
Prob 0.11 0.021 0.180 0.031
03 I5h r-test -0.91 -1.09 2.78
Prob 0.399 0.316 0.032
BAC Influent r-test -1.10 1.81
Prob 0.313 0.120
BAC Ih r-test 1.96
Prob 0.097
n=26

Bold : 95% significative
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A small impact of chlorination was observed on the bacteria counts in the influent and
effluent of the chlonnated reactors.

Under the conditions of operation of the first experiment, rapid and severe corrosion of the
outer ring and coupons occurred and resulted in the accumulation of corrosion by-products. The
large amounts of corrosion by-products rendered the sampling of coupons difficult. A crust slowly
formed over the coupon and it became tedious to retrieve all of that crust when sampling the
coupon. Loosing some of this crust may have resuited in loosing some of the overlying biofilm
leading to an underestimation of the fixed biomass. Moreover, the enumeration of bacteria in the
liquid phase by direct epifluorescence became more difficult in the presence of corrosion by-
products (messy slides).

At the end of the experiment, the internal surface of the annular reactors and the external
surface of the rotors were scraped. Two measurements were completed: dry weights of the material
and HPC enumeration. Measurements of dry weight were obtained after 3 hours of drying at
110°C. It is believed that corrosion by-products constituted most of the material sampled, aithough
organic matter from the biofilm was included in the weight after low temperature drying. Figure
3.27 shows the results of these dry weight measurements and Figure 3.28 the resuits of the HPC
enumeration on the outer metal ring and the inner polycarbonate rotor. These numbers are shown
beside average biomass values for coupons in each reactor.

The results of dry weights measured on the internal surface of the annular reactors support
the following observatons :

1) the effect of residence time on corrosion by-products accumulation : more deposits of

corrosion by-products were found in the reactors operated at a 1 hour RT and fed with
BAC filtered water. This was not observed in the reactors fed with ozonated water;

2) the effect of chlorination on corrosion by-products accumnulation : sustained chlorination
for one month considerably reduced the amount of corrosion deposits on the metal
surfaces, especially in the th residence time reactor fed with BAC filtered water;

3) the effect of material on corrosion by-product accumulation : the accumulation of
deposits on the polycarbonate rotor was lower per unit of surface and did not follow the
same trends with metal surfaces.

Figure 3.29 (a, b, ¢, d) presents photographs of the inner surfaces of the outer ring at the
end of the experimental period. The ranking of reactors in terms of importance of deposits is
visuaily obvious: BAC 1 hour reactor being heavily coated with deposits. Coupons appear to have
become corroded more rapidly than the rest of the metal surface. Apart from the initial differences
in surface rugosity which may have occurred, sampling the coupons requires scraping which
significantly changes the surface of the metal, increasing the available surface for corrosion. The
effect of chlorination in reducing the amount of deposits is also clearly observed. Chlorination
actually reversed the order in which the reactor were in terms of accurnulation of deposits.

Results of HPC after extraction of the biofilm from the rotors of the reactors also suggest
that the support material is the most important factor in determining the density of fixed biomass.
Densities recovered from the polycarbonate rotor surfaces were substantially much lower than
those recovered on the metal surfaces (1 to 3 log). The differences appear to be greater in nutrient
poor water (BAC) at short residence time (1h). Chlorination did not impact on the density of
biofilm on the polycarbonate surface. As mentioned earlier, chlorination had no effect on the
densities of fixed biomass on metal coupons. This absence of impact is surprising given the large
impact of chlorination on deposit accumuiation. Data of the densities on the inner polycarbonate
drums suggest that chlorination actually stimulated biofilm growth in the nutrient poor water (BAC
filtered). )

The amount of deposits accumulating on the surfaces is determined by a number of factors:
corrosion rates, nature of the deposits, resistance to sheer stress, and impact of chlorination on that
resistance. Various factors, such as pH, alkalinity, chlorine residual, chlorine, sulfate, dissoived
oxygen, and temperature may influence corrosion rates (LeChevallier er al., 1993). The StRose
water has a very low alkalinity and a low pH. Values of pH measured in the reactors varied
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Figure 3.27 Comparison of dry weights values after scraping the internal
surface of the grey iron annular reactors and the external surface of the rotors
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Figure 3.28 Comparison of biofilm densities (HPC) after scraping the coupons
and the external surface of the annular reactors rotors (values for HPC on the
coupons are an average of the last 4 sampling campaigns)
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CAB 15h

Figure 3.29a Internal surfaces of the non-chlorinated reactors fed with BAC
filter effluent
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0, 15h

Figure 3.29b Internal surfaces of the non-chlorinated reactors fed with ozonated
water
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Figure 3.29d Internal surfaces of the chlorinated reactors fed with ozonated
water
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between 6.5 and 7.2 (Figure 3.30) and pH increased from the lh RT reactors to the 15h RT
reactors. The average value of pH at the plant’s effluent is higher since the pH is adjusted by the
addition of lime to control corrosion. Figure 3.27 also shows that the addition of chiorine did not
change the pH of the reactor’s feed waters.

The Larson and Langelier indexes can be used to compare the corrosivity of the reactor and
plant waters. The calculated Larson indexes for the plant effluent and the water feeding the reactors
are shown in Table 3.11.

Table 3.11 Calculation of the Larson Indexes

SO cr HCO, ~ LIl LI2
(Mol/1) (Mol/1) (Mol/)
Ozonated Water 0.00026  0.00015 0.0002 3.35 0.75
BAC Filtered Water 0.00026  0.00015 0.0002 3.35 0.75
Ste-Rose Treated Water 0.00033  0.00017 0.00032 2.59 0.53

Larson Index 1: LIl=2[SO.*] + (CL]/ [HCO;']
Larson Index 2: LI2={C1']/{HCOs]

All corrosion indexes (1 & 2) were significantly higher in the annular reactors feed water
when compared, with those of the water leaving the treatment plant. Values are much higher than
the recommended level of LI2 of 0.1 (LeChevallier er al.,1993). All operating pH were much
lower than the pH calculated by the Langelier index. For the effluent of the St.Rose treatment
piant, the equilibrium pH is estimated at 9.1 (Langelier indexes of -1.23 at 18°C and -1.63 at 2°C).
In the case of the reactors feed waters, the equilibrium pH were even higher at 9.6 (Langelier
indexes of -3.18 at 18°C and -3.,58 at 2°C).

The Larson index, based on the ratio of chlorites, sulfates on bicarbonate concentrations,
allows us to measure the tendency of the material to pitting corrosion. The Langelier index is an
indicator of the tendency to deposit iron on the pipe surface. For both indexes, calculated values
indicate that the BAC effluent and the ozonated water were very corrosive for overall corrosion as
well as for pitting corrosion.

Although these indexes are frequently used by the water utilities to evaluate the pH
adjustment necessary to provide a calcium carbonate precipitate in the distribution system, such
indexes are of poor utility for the type of water used in this study. Not only would the pH need
to be adjusted to a very high value, but the low Ca2+ content of the water would not permit
substantial deposits to be formed.
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Annular reactors fed with BAC filter effluent
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Figure 3.30 Variations of pH in the influent and effluent water of the grey iron
annular reactors
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Results from the grey iron annular reactors - repeat experiment

The repeat experiment using the grey iron annular reactors was completed to validate
experimental resulits. Table 3.12 summarizes the characteristics of the water feeding the annular
reactors during this second experiment. The sampling campaigns began after 4 months of
colonization. Since this repeat experiment was completed earlier in the year, the temperature of
water entering the reactors varied less than during the first experiment. The DOC concentrations of
the influent to the reactors were slightly higher than those measured during the first experiment.
Again, the average densities of suspended bacteria were lower in the BAC filter effluent than in the
ozonated water. The number of suspended bacteria in both types of water was much lower than for
the initial experiment.

Table 3.12 Characteristics of the water feeding the annular reactors - repeat
experiment

Ozonated Water BAC Filtered Water

Average Min - Max Average Min - Max

Temperature (°C) 3.3 0.4 -13 3.3 0.4 -13
pH 6.54 6.34 - 6.66 6.60 6.40 - 6.68
DOC (mg C) 3.41 2.90 - 3.83 2.94 275 - 335
AODC (x10%) 2.12 0.96 - 3.97 2.14 0.70 - 3.52

Fixed biomass densities were only monitored using the PEPA method (Figure 3.31).
Results of fixed bacterial densities before the onset of chlorination are similar to those from the
initial experiment obtained using the PEPA method. Trends regarding the effects of residence time
and nutrient levels were consistent with those observed during the first experiment. Again, fixed
biomass densities were significantly lower in the BAC filtered reactor operated at 1 hour of RT.
The resuits of the statistical analysis of these data are shown in Table 3.13. Bacterial densities were
however significantly higher (1 log) than measured during the initial experiment. This difference
could result from the cleaning and treatment of the metal surface before and between the two
experiments. After cleaning, the reactors were sand blasted. Sand blasting may have increased the
roughness of the coupon surface and provided additional sites for corrosion to occur providing
additional sites for bacterial attachment. A second sand blasting may have removed the more
corrosion resistant surface layers of the metal coupons.

As shown on Figure 3.31, chlorination did affect on the densities of fixed bacteria during
this repeat experiment. Densities of fixed bacteria in the reactors operated at a 1h residence time
decreased after the onset of chlorination (O3 lh: 19.2+2.73x107/cm2, O3 1h-Cl;:7.19+
1.13x107/cm2 and p<0.001) (BAC lh: 4.88+1.38x107/ cm2, BAC 1h-Cl;: 2.41+0.52 x107/cm2
and p=0.03). The decrease occurred progressively and biofilm densities appeared to reach a
pseudo-state of equilibrium after 10 days of chlorination. Overall, the decrease in density aithough
statistically significant, was not very large. Some differences in operating conditions may have
contributed to the. different trends observed during the first and repeat experiments : the fixed
bacterial densities were higher and temperatures in the annular reactors during the chlorination
period were slightly lower (3-4°C) than during the first experiments (Figure 3.32). The effect of
chiorine was not carried over to the reactors operated at 15 h of residence time. As during the first
experiment, no free residual chlorine was measured in the effluent of the th RT reactors even after
more than 30 days of chiorination. During the second experiment, planktonic cells were also
enurnerated weekly. The results of direct microscopic counts are presented on Figure 3.33 and the
statistical analyses of these data included in Table 3.14.
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Table 3.13

before chlorination in annular reactors, repeat experiment
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Resuits of the t-test performed on fixed biomass (PEPA) values

Reactors 03 15h BAC [h BAC !5h
031lh t-test -2.29 8.38 -0.74
Prob 0.056 0.0001 0.485
03 15h t-test 9.80 2.12
Prob 0.0001 0.072
BAC |h t-test -12.15
Prob 0.0001
n=7

Bold : 95% significative
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Figure 3.32 Temperature of the influent and effluent of grey iron annular
reactors - repeat experiment
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Table 3.14 Results of the t-test performed on suspended bacteria values before
chlorination in annular reactors - acridine orange direct count (AODC) method,

repeat experiment

Reactors O3 1lh 03 15h BAC Influent BAC lh BAC I5h
03 Influent t-test 0.72 -2.33 3.52 0.67 -2.80
Prob 0.497 0.053 0.010 0.523 0.026
031h t-test -2.58 2.65 1.34 -1.48
Prob 0.034 0.033 0.222 0.182
03 15k t-test 4.27 4.30 .18
Prob 0.004 0.004 0.277
BAC Influent t-test -2.11 8.07
Prob 0.073 0.0001
BAC Ih 1-test ‘ -11.87
Prob 0.0001
n=7

Bold : 95% significative

Overall, the densities of suspended bacteria were lower during the repeat experiment, even
though the fixed biomass was almost ten times denser. These differences are surprising since no
changes were implemented in the water treatrnent plant and plant was not modified and the reactors
were operated under the same conditions (rotational speed and temperature) for the two
experiments. The only major difference appears to be the preparation of the surface of the metal
coupons.

Although chlorination decreased the density of fixed biomass in the reactors operated at 1
hour of RT, during the repeat experiment, chlorination did not reduce significantly the number of
suspended cells. Many studies have demonstrated that suspended biomass is more likely to be
affected by chlorine than fixed bacteria (Ridgway and Olson, 1982; Herson eral, 1987; Van der
Wende eral., 1989; LeChevallier er al., 1990). But all of these studies based their findings on the
effect of chlorine on culturable bacteria which are very sensitive to chlorination (McFeters er al.,
1986). Our estimates of suspended bacteria are based on direct counts (AODC), for which it is not
possible to differentiate viabie from dead cells. During the first experiment, chlorination probably
resulted in some limited cell lyses which did not occur during the repeat experiment.

The net consumption of suspended bacteria in the reactors operated at a 15 hours of
residence time observed during the initial experiment (Figure 3.26) was not seen during the repeat
experiment. For the reactors operated at lh of residence time, a small non significant export of
bacteria was measured. Some efforts were deployed to isolate and enumerate protozoans but all
analyses were negative.

Results from the polycarbonate annular reactors

A third experiment was conducted using polycarbonate reactors to assess the impact of
nutrient and chlorination on fixed bacterial densities in the absence of corrosion.

Since polycarbonate does react with chiorine, several experiments were initiated 1) to
estimate the chiorine demand of new polycarbonate and 2) to assess the efficacy of several
chemical pre-treatment to eliminate this chlorine demand. Figure 3.34 shows the magnitude of the
short and long term chlorine demand of the new polycarbonate surfaces of an annular reactor.
Chlorine demand of the polycarbonate surfaces is derived from the total chlorine demand from
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which is subtracted the chlorine demand of the water (estimated in parallel in glass vessels).
Without any pre-treatment, most of the added chlorine is consumed within 4 hours. If the
polycarbonate is pre-conditioned by a superchiorination (100 mg Cla/1 for 1 hour), total and short
term chlorine demand are decreased but remain unacceptably high. Following a more stringent pre-
treatment including nitric acid wash (10% vol/vol for 2 hours) and superchlonination (100 mg Cl,/1
for 3 days), short term chlorine demand is reduced drastically. Even after such a pre-treatment, the
long term chlorine demand is not eliminated, as shown by the difference between the residual
chlorine concentrations in the water vessels and the reactors. This long term chlorine demand is
equivalent to 3.1 mg Clo/m2-d. In light of these results and given the facts that 1) chlorinated
reactors had residence time of th, 2) chlorine dosages applied were much lower than the ones
used for the chlorine demand studies (1.5 mg Cl2/1 versus 5.0 mg Cl3/1), short term chlorine
demand by the polycarbonate substratum was considered negligible under the experimental
conditions used.

Figure 3.35 and 3.36 present the densities of fixed and suspended bacteria in the reactors
before and after the onset of chlorination. Chlorination was initiated on July 14 with a chlorine
dosage of 1.5 mg Cl/1. The biofilm densities measured by the PEPA method on the polycarbonate
reactors were lower than those found in the grey iron reactors earlier on in the season (Figures
3.24 and 3.31). Two factors may explain these differences: 1) the surface/volume ratio is
significandy higher for the polycarbonate reactors (1.9 cm-!) than for the grey iron reactors (1.2
cm-!) leading to a lower substrate flux rate; 2) the metal substratum supports more biomass than
inert polycarbonate.

Our results are in concordance with those of Camper er al. (1995a) showing higher
densities on mild steel surfaces than on polycarbonate. Higher densities on grey iron may be
caused by the presence of a large number of attachment sites developed by corrosion (LeChevallier
et al., 1993) or by the beneficial influence of autotrophs on the heterotrophic biofilm. The
accumulation of corrosion by-products may also create hydraulic niches.

Unlike results with the grey iron reactors, the fixed biomass in the reactor operated at 15
hour residence time was much lower than found in the 1 hour residence time reactor. The
experiment using the polycarbonate reactors was completed during the summer after the
experiments with grey iron reactors. Water temperature varied around 20°C. The lower density of
fixed biomass in the 15h polycarbonate reactor may have resulted from the increased growth rate
of the biofilm in the 1h reactor. With this growth occurring in the first reactor, biodegradable
organic carbon was probably consumed before reaching the second reactor (15h RT).

Chlorination had a major impact on the density of fixed biomass, even though low dosages
were applied. This effect was important in the reactor operated at 1 hour of residence time and
carried over to the reactor operated at 15 hour of residence time. A decrease of almost 2 log of the
biofilm biomass was observed in the 1h reactor, while a | log decrease was measured in the reactor
operated at 15h residence time.

Numbers of suspended bacteria in the influent and effluent of the different reactors varied
within a small range showing no clear trends resulting from the effects of residence time and
chlorination.
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Identification of bacterial isolates from the annular reactors

Most of the environmental bioftlm isolates from the annular reactors (> 92%) were
identified directly or by genus grouping using the MIDI systems. Table 3.15 shows the
distribution of Gram+ and Gram- of biofilm isolates from the annular reactors according to
residence time and water temperature.

As observed in the full-scale DS, more Gram+ bacteria were isolated in cold water than in
warm water. The preponderance of Gram- bacteria decreased with increasing residence time, again
in concordance with experimental resuits from the full-scale DS. In warm water, nearly all isolates
collected near the treatment plant and most of the isolates from the high residence time sampling
point were Gram- bacteria. Very little difference is noted when comparing the two sets of reactors
(ozonated / nutrient rich versus BAC filter effluent / nutrient poor). The reactors fed by BAC filter
effluent did show a higher proportion of Gram+ organisms in cold water, but no clear trends
appeared in warm water.

The compilation of the bacterial genus identified in the annular reactors is consistent with
data about the distribution by Gram staining (refer to Table 3.5). Most of the genus identified are
found in both systems and, apart from a larger number of Bacillus and Hydrogenophaga in the
ozonated reactors, very few differences in speciation were found.

Trends in diversity and composition caused by residence time can be more easily seen by
studying Figures 3.37 to 3.44 showing the distribution of the bacterial populations identified with
the MIDI systems for the two sets of reactors in warm and cold waters. No clear trends in function
of residence time can be established from these figures.

As results from the annular reactors were obtained without any oxidant, the differences
between the two sets of reactors can be attributed to the level of nutrients and the composition of
the suspended bacterial populations serving as seed bacteria to the biofilm. pH values were not
exactly the same in the two sets of reactors, values being lower in BAC filter effluent fed reactors.
This may have contributed also to the small differences observed.

When compared to samples from the fuil-scale DS, biofilm isolates from the annular
reactors were much less diversified. The cause of this lack of diversity in annular reactors is not
known, but a number of factors may have contributed to these differences:

1) the annular reactors were operated for a limited period of time (less than 6 months) whereas
the coupons in the full-scale DS were on line longer. It is likely that a longer period of time
is necessary for a well diversified biofilm to be established;

2) the annular reactors from which the biofilm samples were taken were never chlorinated.
The full-scale distribution systems studied received water which had been chlorinated using
Cl, or ClO3. Chliorination will affect the composition of the bacterial popuiations entering
the system and possibly the composition of the biofilm;

3 the annular reactors were operated at pH values lower than those found in the full-scale DS;

4) the structure of the corrosion deposits differed visually on the coupons from the full-scale
DS and the annular reactors. Very important differences existed in operational conditions
for these two systems as far as hydraulic conditons and the presence of oxidant residuals,
which impact on the accumulation and speciation of the metal oxides.

Here again, the same reservations apply as mentioned previously when commenting the results
from full-scale DSs. The fact that changing the nutrient level did not result in changes in the
composition and diversity of the popiiations isolated may again be limited by our ability to isolate a
representative population by plate culture.
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Table 3.15 Proportion of the Gram+ and Gram- bacteria isolated from the grey
iron annuilar reactors

Annular COLD WATER WARM WATER

Reactors Reactors Ih Rt Reactors 15h Rt Reactors Ih Rt Reactors I5h Rt
Gram + Gram- Gram + Gram- Gram + Gram- Gram + Gram-

Fed by 32.6% 67.4% 20.0% 80.0% 6.1% 93.9% 00% 100%

ozonated water

Fed by BAC 56.5% 43.5% 340% 66.0% 0.0% 100% 16.3% 83.7%
filtered water
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Figure 3.37 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
ozonated water and operated at a low residence time (1h) in cold water
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Figure 3.38 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
ozonated water and operated at a high residence time (15h) in cold water
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Figure 3.39 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
ozonated water and operated at a low residence time (1h) in warm water
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Figure 3.40 Bacterial popuiations isolated from the annular reactors fed with
ozonated water and operated at a high residence time (15h) in warm water
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Figure 3.41 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
BAC filter effluent and operated at a low residence time (1h) in cold water

Hydrogenophaga ssp.

udomonas ssp. 8%

Bac:llus Ssp. 4%

Other ssp.<4% 4%
Unidentified 4%

Acidovorax ssp. 22%

Aquaspirillum ssp. 18%

Micrococcus ssp.

Figure 3.42 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
BAC filter effluent and operated at a high residence time (15h) in cold water
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Xanthobacter ssp. 8%

Alcaligenes ssp. 16%

Sphingomonas ssp.

Other ssp.<4% 2%
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Pseudomonas ssp. 2%

Figure 3.43 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
BAC fiiter effluent and operated at a low residence time (1h) in warm water
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Figure 3.44 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with
BAC filter effluent and operated at a high residence time (15h) in warm water
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Comparison of the densities of fixed bacteria in annuiar reactors and fuil-scale
distribution systems

The results obtained using the annular reactors may be compared to results obtained from
the full-scale distribution systems. Results of biofilm densities in the reactors fed with ozonated
water can be compared with those from the Pont Viau and Chomedey DSs (Figure 3.45). These
DSs are fed by treatment plants which include post-ozonation as the last step before chlorination.
Overall BDOC levels of the Chomedey and Pont Viau piant effluents were higher than those found
in the effluent of the St.Rose weamment plant. Densities of fixed biomass from the St.Rose DS were
compared with those found in the reactors fed with BAC filtered water (Figure 3.46).

Care must be taken when comparing results from annular reactors operated under steady
conditions and results from a full-scale DS operated under dynamic unsteady conditions.Although
annular reactors were operated in series to simulate the gradients of nutrients and suspended
biomass in DS, operating conditions were fundamentally different. Equivalent densities of biomass
were not expected but similar trends were.

For the ozonated water with high BDOC content, trends according to residence time are
similar in reactors and full-scale systems. The densities of fixed biomass were always higher in
annular reactors than in the full-scale DS (Figure 3.45). This difference was more pronounced at
short residence times (about 1h) where chlorine residuals are maintained at ail time. Biofilm was
established in the presence of chlorine in the full-scale DSs and in the absence of chlorine in the
annular reactors. At higher residence times, chlorine residuals in the DS were lower or below
detection limit in the full-scale DS and the differences between the two systems were less
pronounced, at least when using the PEPA method to measure biofilm density.

In the case of the St.Rose DS and the reactors fed with BAC filter effluent (low BDOC)
again similar trends with increasing residence time were observed between the two types of
systems. In nutrient poor situation, it appears that the method used to monitor biomass density
has an impact on the extent of the differences observed. With the HPC method, differences reached
almost 2 log, whereas less than | log of difference was observed when the PEPA method was
used to measure fixed biomass. This is not surprising since starvation has been shown to affect the
ability of bacteria to be cultured.

Higher biofilm densities in annular reactors when compared to a pilot loop DS have also
been reported by Camper er al. (1995c). A ratio of about 12:1 of biofilm densities by HPC
enumeration in annular reactors to pipe loops using the HPC method. These authors did not
identify the cause of this difference.

Many factors may have contributed to the differences between resuits in reactors and full-
scale DS such as:

1) the materjals:

The preponderant role of corrosion in controlling biofilm can be drawn from the difference
of results between the grey iron and polycarbonate reactors. Full scale distribution system
values are closer to the biofilm densities observed in polycarbonate reactors. The full scale
DS is composed of various materials including cement, cement lined cast iron, grey iron
and steel. Reactors were operated at a pH lower than the values in full-scale DS. This
lower pH favoured rapid and drastic corrosion which may have increased the density of
biofilm.

2) the surface to volume ratjo:

The surface to volume ratio in the annular reactors is much larger than the average pipe size
in full-scale distribution systems. The surface to volume ratio of an annular reactor is
equivalent to that of a 21 mm diameter pipe. The surface to volume ratio in a completely
mixed reactor defines the substrate loading per unit of time and influences the adsorption
and desorption of bacteria to the biofilm. In annular reactors, it is kept constant while it
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varies in full scale DSs.

3) the hydraulic conditions:

Hydraulic conditions in full-scale DS vary widely in response to water usage every day.
The full-scale DS data used for this comparison were collected from sampling points with
an average residence time approaching the constant residence time in the reactors. Actual
residence time at these points may vary by up to 100% during the day. Changing flow rates
also bring large changes in sheer stress in full-scale DS. It may be possible that changing
sheer stresses are an important factor in determining the density of the biofilm. and that
maximum sheer stresses more or less shave the biofilm. Sheer stresses are constant in
annular reactors. The last factor which may influence biofilm densirty through the effect of
sheer stress is pressure. Distribution systems are operated under pressure of 400 to 650
kpa (60 to 90 psi) whereas the annular reactors used are not pressurized. The long term
impact of pressure and changing sheer stresses on fixed biomass is full-scale DS remains 0
be established.

Finally the most fundamental difference between annular reactors and full-scale DS is the
type of bioreactor. Annular reactors are completely mixed systems. Full-scale DS are plug-flow
type of systems with some local mixing and changing of flow patterns. Because of the nature of
the bioreactor, full-scale DS harbour a gradient of substrate, oxidant residual, fixed and suspended
biomass, pipe material and even temperature.
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effluent and in the St.Rose distribution system
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Conclusion

A number of research studies have been carried out with the aim of evaluating the cause and
defining the means of controlling bacterial regrowth in distribution systems. It is now known that
several factors may influence regrowth in DS. The strategy most often employed to control
regrowth is disinfection, but this strategy has on many occasions proved to be ineffective in
eliminating both HPCs and coliform bacteria from distribution systems. The relative inefficiency of
chlorine in inactivating biofilm and the difficulties in maintaining chlorine residuals in corroded
pipes are serious limits of this strategy. The second strategy consists of lowering the nutrient levels
entering the distribution system, biodegradable organic carbon most likely being the limiting
nutrient.

The levels of biodegradable organic matter (BOM) entering the distribution system are
influenced by the BOM content of the raw water and by the treatment processes present at the
treatment plant. Background BOM levels, which may vary from negligible to very high, may be
reduced by some treatment processes such as coagulation and flocculation. If ozonation 1s included
in the treatment train to disinfect or to control taste and odour control, additional BOM will be
formed, increasing the regrowth potential. Biological filters placed down flow of ozonation will
remove some of the BOM, mostly the easily biodegradable fraction, reducing the nutrient loading
available to sustain biofilm growth in the DS. GAC is an excellent support for biomass in rapid
filters and GAC filters operated on a biological mode are referred to as biological activated carbon
(BAC) filters. The combination of ozonation and biological filtration will also decrease the chlorine
demand, stabilize chlorine residuals and contribute in limiting the levels of DBPs formed.

Since 1984, the City of Laval has been using biological treatment (ozonation and BAC
filtration) at full-scale at the St.Rose water treatment plant in addition to operating two other
treatment plants which use conventional treatments followed by ozonation (Chomedey and Pont
Viau). These three plants use surface source water of similar quality. Their DSs are interconnected
but each plant has its own zone of influence. Because of this unique situation, it is possible to
study the effect of biological treatment at full-scale by comparing regrowth in these three DSs.

The results of the study of full-scale DS established that the maximal bacterial densities at
sampling points in the St.Rose DS (low nutrient from biological treatment) and those in the
Chomedey and Pont-Viau DSs (high nutrient from ozonation) were not very different.
Temperature was shown to be an important factor with higher biofilm densities measured in
summer. The distribution of biomass densities as a function of residence time differed between the
two types of DSs. In the case of the nutrient rich DS, biomass peaked at mid-point of the DS after
the disappearance of chlorine residual. In the case of the nutrient poor DS, biomass decreased
slowly with residence time. These results suggest that the total biomass produced in the St.Rose
DS was less than those in the two other DSs.

Determining the effect of a factor like variation in BDOC in a full-scale DS is not an easy
objective to achieve. Several factors come into play in a distribution DS and it is very difficuit to
attribute a difference in bacterial density to a decrease in BDOC only. In the Laval DSs, important
differences other than BDOC levels were present, such as the type and dosage of oxidant and pipe
materials. Due to the compiexity and interdependence of several factors which regulate bacterial
growth in DSs, tests with annular reactors were conducted in parailel with the DS study in order to
validate the full-scale results. It was expected that clearer conclusions could be drawn from results
obtained using these semi-controlled more simple systems, eveu if they were fed with plant water.

The experiments using annular reactors focused on measuring the effect on regrowth of
reducing BDOC levels through BAC filtration. Residence time and chlorination were introduced as
design variables. In addition, the effect of pipe material was studied by comparing results in
reactors made of corroded grey iron or inert polycarbonate.

The studies conducted with annular reactors demonstrate that, in the absence of disinfectant,
reducing BDOC by biological filtration will decrease the density of heterotrophic biofilm. This
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effect of biological filtration was clearly observed at a short residence time, simulating a point of the
DS located near the plant, where the easily biodegradable substrate is consumed. In reactors
operated at 15 hours of residence time, no differences in densities were measured, suggesting the
role of BAC filtration in controlling regrowth at the front end of the distribution system. Constant
chlorination of the reactors at doses of 1 and 1.5 mg Cl/1 for more than a month did not satisfy the
entire chlorine demand of the annular reactors. Very significant corrosion on the interior surfaces
of the grey iron annular reactors exerted a significant chlorine demand in addition to providing
artachment sites for the bacteria and to protecting them subsequently against the action of the
chlorine. Chlorination did not really reduce the densities of fixed bacteria, demonstrating the
inability of chlorine to control biofilm established on corroded iron surfaces. Chlorination did
impact on the total number of suspended bacteria (AODC), applied chlorine dosages being too
small to cause cell lysis.

Both in the absence and in the presence of oxidant, the importance of the pipe material on
the growth of biofilm was obvious. Indeed, the experimental results showed a major difference
between the densities of the biomass fixed on corroded grey iron and those fixed on polycarbonate
in the absence of chlorine. This difference, attributable to the nature of the material, is greater than
that atributable to a reduction in the concenmration of BDOC by biological filtration. In the presence
of chlorine, an immediate reduction of the fixed biomass in the polycarbonate reactors was
measured, and this effect was carried over to the reactor operated with 15 hours of residence time.
Perhaps the most important conclusion on these studies is that, for the Laval water, corrosion
control is more important than BDOC control or chlorine residual maintenance in determining the
levels of fixed bacteria.

Before concluding on the impact of biological filtration on regrowth, some caution must be
taken. Biofilm densities are no doubt a good indicator of regrowth but additional understanding
would be gained by taking into account the activity and the composition of the biofilm. Some
information about the biofilm composition were obtained by the fatty acid profile identifications.
These identifications suggest that reducing BDOC by biological filtration will not impact greatly on
the speciation and diversity of bacteria in the biofilm, such as was demonstrated in the annular
reactor studies. Results from full-scale DSs suggested otherwise. It may be that other factors in the
full-scale systems, such as the type and dosage of disinfectants, caused the differences in
speciation and diversity. It is to be remembered that bacterial identifications based on the MIDI
systems require a step of plate culture and are influenced by the culturability of the bacteria
extracted. Biological filtration is often associated with an increase in bacterial load in the water
discharged by a biological treatment train. This study has shown that biological filtration at the
St.Rose plant did not increase the bacterial load entering the DS. This is true both of the full-scale
DS and of the annular reactors, where we recorded comparable values for the two types of
treatment.

In spite of the fact that the biofilm densities were always higher in the annular reactors than
the values measured in the City of Laval DSs, annular reactors are good diagnostic tools. Trends
seen in annular reactor were also observed in full-scale DSs. Differences in values are to be
expected given the discrepancies in operational conditions between real DS and annular reactors.
Annular reactors are much easier and cheaper to use than coupon devices on full-scale DS.

Finally, modelling should used to interpret data from full-scale DS. In the absence of a
model taking into account the effects of chiorination, nutrients, temperature and residence time, it is
difficult to compare biofilm densities resulting from different combinations of environmental
conditions (temperature, oxidant residual, residence time, etc...). In simple systems, such as the
annular reactor, modelling is a useful tool for research, but data generated can be directly be used
by utilities to predict general trends.
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RESUME
Ceue étude présente un suivi de Uenlévement des acides aminés totaux par les différentes étapes de
traitement de deux usines canadiennes de 1a Ville de Laval (Québec, CANADA). L'influence de la

saison sur 'efficacité de 'enlévement ainsi que le devenir des acides aminés dans les réseaux de
distribution de ces usines ont aussi é€ érudiés.

D’une maniére génénale, I'étape de coaguaition-floculation-décantation permet un enlévement
important d’acides aminés totaux (34 2 72%), l'effet de la filoration sur sable et anthracite est subtil
et dépend de 1a saison, l'ozonation provoque une augmentation (20 2 100%) et la filtration CAB
permet un cniévement en eau tidde (25 A 34%), mais semble relarguer en eaux froide (54%).
Finalement, la post-désinfection au chlore permet un enlévemnent suppiémentaire (47%) 2 cause de
la réactvité de cet oxydant envers les acides aminés. La post-désinfecton au bioxyde de chlore
permet elle aussi un enlévement supplémentaire (12 2 39%) malgré la fait que cet oxydant soit
moins réactis envers les acides aminés. L'enlévement des acides aminés totanx avant 12 chloration
est préférable afin de limiter la formation de SPDs.

Pour les eaux émdiés, les zcides aminés totaux représentent pius de 42% du CODB de I'eau brute
ct plus de 45% de 'effluent des filoes CAB. Nous n'avons pas décelé de comrélation directe enmre le
CODB et les acide aminés totaux, que ce soit en usine ou en réseau. Les acides aminés totaux
restent stables dans les résean de distribution; leur évolution ne permet donc pas d'expliquer la
recroissance bactérienne qui y est observée.

SUMMARY

Low concentrations of free and combined amino acids are found at every stage of water weanment (LE
CLOIREC-RENAUD, 1984; SCULLY etal., 1988; BERNE eral., 1994). A decrease in amino acid
concentration has been observed after settling (Le CLOIREC er al.. 1983: LE CLOIREC-RENAUD,
1984), while ozonation has been shown to increase free amino acid concentrations. BAC filtration may
also decrease the concentration of total amino acids (JADAS-HECART, 1989, BERNE er al., 1994).



Total amino acids represent a small fraction of dissolved organic matier (1 10 3% of DOC). but
account for an important part of the chlorine demand of weated water (JADAS-HECART, 1989;
HUREIKI er al., 1994). Morcover, recent wark by HUREIKI er al.. (1994) has suggested that some
amino acids found in surface waters may represent a significant fraction of the precursors of some
organohalogenared disinfection by-products (DBP). It is also possible that total amino acids amount
to an imporant fraction of biodegradable organic carbon (BOC). These characteristics of the amino
acids suggest that removing them by weatmnent will improve water qualicy, both from a biological and
a chemical (DBP) swbilty standpoint.

The objectives of the research described in this paper were to:

(1) assess the seasonal vaniability of the removal of free and combined amino acids by different
treatment processes in two Canadian water treagment plants from Laval City (Québec. CANADAY);

(2) monitor the fate of total amino acid in the diswibuton systems of these two plants with the
objective of correlatng total amino acids.with biodegradable organic carborn (BOC) and fixed
bacterial density.

Sampling was conducted in nwo water reamment plants: the St. Rose water treatment plant (100 000
m3/d) which uses conventional weamment (dynamic senling and dual-media filration on sand and
anthracite) followed by ozonation, pH adjustment. and post-chlorination using either chiorine or
chlorine dioxide. The second plant studied is the Chomedey water areatment plant (180 000 m3/d) in
which the following processes are used: conventional treatment (dynamic settling and dual-media
filtration on sand and anthracite) followed by ozonarian, second stage filoration on biological activated
carbon (BAC), pH adjusunent, and post-chlarination using chiorine dioxide. Samples were collected in
the two distribution systems according to the residence time of the water calculated by a hydraulic
model. Samples were taken direcdy from small (15cm. dia) ductile iron pipes.

Results of the monitoring of the reatment plants show a very swong decrease of total amino acids by
coagulation-floculation-serling (34 w 72%). First stage dual-media filration may increase or decrease
the concentrations of total amino acids present depending on the ime of year. Ozonation increases. in
all but one case, the concentration of toral amino acids (20 to 100%). To document the source of this
increase, we verified the yields of hydrolysis of amine acids found in namral matrix under different
conditions of hydrolysis. The objective of this experiment was to verify if more suingent hydrolysis
conditions would liberate some amino acids linked to more complex structures found in natural waters.
If this was the case, it would explain why we obtained higher concentrations of total amino acids after
czonation. Results showed that the conditions of hydrolysis used by BERNE er af. (1994) are oprimal
for recovery in the naniral water smdied (sand and anthracite filter effluent).

Total amino acids were decreased by BAC filtration in warm water (25 to 34%) but increased in cold
water (+35%). This could either be related to the slower kinetcs of hydrolysis of combined amino
acids by the fixed biomass or by the form in which amino acids are present in the winter matrix. The
expected cffect of chlorination on total amino acids was observed with a decrease of 47% at the post-
chlorination step. Some impact of chlorine dioxide was noted although it is believed that chiorine
dioxide will not readily react with free and combined amino acids. This effect was most pronounced in
cold water and could be related w the fact that chiorine dioxide in full-scale plants is produced in the
presence of excess chlorine (less than 10%).

The analysis of the composition of total amino acids present in the Mille-lles River showed that
glycine, serine, alanine, leucine. lysine, aspartic acid and glutamic acid are the most commonly found.
We observed that the trends of major amino acids present followed the wends abserved for total amino
acids. This concordance of trends does not reflect the individual characteristics of each arnino acid or
the ability of a treatment process to remove or Transform them. It most probably reflects the abiliry of
each treamment process to remove or transform complex combined forms of amino acids.

In the St Rose dismibution system, we observed stable concentrations of total amino acids regardless
of the residence time. [n the case of the Chomedey distribution system, concentrations decreased



slighdy with residence time, suggesting a greater stability in the DS fed by biologically meated water. ,
In both cases, levels were very low, close o detection limit: in the StRose DS because of biological
removal, in the Chomedey DS because of the effect of post-chlorination.

No direct correlation between BDOC and total amino acids was observed. This may come from the
fact that total amino acids represent a variabie fraction of the total pool of biodegradable organic carbon
depending on the source water compeosition and on the treatment process applied. In the case of the
source water studied., total amino acids represented a major fraction of the biodegradable organic
carbon pool: more than 42% in raw water and more than 45% in BAC filter effluent. These high
proportions may partially be expilained by the cutrophic state of our source water and by the method of
BOC measurement used.

In conclusion, amino acids represent an important fraction of biodegradable organic carbon which can
best be removed by optimized coagulation-floculadon and settling, biological teatment and
chlorination. It is preferable to remove wwl amino acids before chlorination in order to limit the
formadon of undesirable DBPs.

Mots Clés:  Acides aminés, Carbone organique biodégradable, Traitement des eaux
potables, Réseaux de distribution

Key-Words : Amino acids, Biodegradable organic carbon, Drinking water treatment,
Distribution systems

INTRODUCTION

Bien que présents en faibies concentnations dans les eaux de surface, les acides aminés libres er
combinés sont retrouvés 1 toutes les érapes de maitement d'eau poabie (LE CLOIREC-RENAUD,
1984; SCULLY er al., 1988; BERNE eral., 1994).

Les effets de différentes étapes de traitement sur 12 teneur en acides aminés ont ét€ documentés, mais
I'évolution récente des techniques analytiques permet de mieux évaiuer les concentrations réelles se
trouvant dans les eanx potables. Une diminution des acides aminés libres a &€ observée apres
floculation-coagulation (LE CLOIREC er al.. 1983; LE CLOIREC er RENAUD, 1984). Lors d'une
étape d'ozonation, une augmentation de la teneur en acides aminés libres a déji été rapportée (JADAS-
HECART, 1989; LE CLOIREC-RENAUD, 1984). Par ailleurs, JADAS-HECART (1989) a noté une
diminution de la teneur en acides aminés libres au niveau de la filtration sur charbon actif biologique
(CAB) de I'usine de production d'ean potabie de Choisy-le-Roi. Ce phénoméne pourrait éae attribué 3
une assimilation biologique. Une diminution des acides aminés totaux a été également notée sur I'eau
de l'usine de Méry-sur-Oise lors d'une étape de filtration biologique (BERNE er af., 1994).

Cene fraction du carbone organique dissous, présente 3 de faibles concentrations (1 2 3 % du COD),
constitue une fraction importante de la demande en chiore des eaux waitées (JADAS-HECART, 1989;
HUREIKT er al., 1994). De pius, des travaux réalisés par HUREIKI er al.. (1994) ont montré que
cermains acides aminés retrouvés dans les eaux de surface sont fortement précurseurs de composés
organohalogénés.

La mesure des acides aminés dans les filitres de traitement d'ean potabie revét un nouvel intérét en
raison de leur apdtude 2 la biodégradation. Les acides aminés libres, et les acides aminés combinés
apres hydrolyse, constituent des substrats rapidement assimilables. Le rendement de croissance des
acides aminés libres est le plus élevé (environ 0,8) dépassant ceux des zlcohols, des alkanes, des sucres
et des acides organiques (CONNOLLY eral. ,1992). Leur présence 2 la sortic d'usine, surtout sous la
forme d'acides aminés libres, représente donc un potentiel de recroissance élevé méme en faibles
concentrations, ce qui peut affecter U évolution de la qualité de l'eau dans le réseau.



En coaséquence, certe étude présente donc le suivi de la teneur en acides aminés toux dans deux
filiéres de tritements d'cau patable canadienne A Ville Laval (Québec, CANADA) et l'enlévement de
ceue fraction du carbone organique biodégradabie en fonction des variatons saisonniéres.

Notre deuxiéme objectif a consisté A suivre I'évolution de cette fraction de la matiére organique
biodégradable dans le réseau de disuribution tout en essayant de la corréler A I'évoludon du COB en
tenant compte de celle des densités baciériennes libres et fixées.

MATERIEL ET METHODES
Description des deux filiéres de traitement et des réseaux de distribution étudiés

La figure 1 illustre les différentes étapes de maitement des deux usines énudiées: Chomedey et Sainte-
Rose (Ville de Laval. Québec, CANADA).

L'usine Chomedey puise son cau brute dans [a rivére des Prairies. La teneur en carbone organique
dissous des eaux de cette riviere varie saisonniérement de 5 a 8§ mg C/1 de COT. Cene filiére de
traitement présente les étapes suivantes: coagulation (alun et silice activée) et décantation dynamique,
filtration bi-couche sur sable et anthracite suivie d'une ozonation et d'unc post-désinfection par le chiore
ou le bioxyde de chlore. Le débit nominal de cette usine estde 180 000 m3 /d .

L'usine de Sainte-Rose puise son eau brute dans la riviére des Mille-fles. Les eaux de cette riviere ont
une teneyr en carbone organique qui varie avee les saisons (5 - 8 mg CA de COT). La carciéristique
majeure de cette usine est la présence d'un traitement biologique combinant une ozonation et une
filtrarion sur charbon actif biologique. La désinfectdon finale est effectuée par ajout du bioxyde de

chlore. Cette usine, d'un débit nominal de 110 000 m3/d, traite un débit moyen annuel de 65 000 mid

Usine Chomedey (180 000 mS3/d)
Dm" Fiwason sur a
Sasmh npracns renxuel - t:ut:2 o Gy
Sdmpt
i*g—-»ﬂ——h
taux = 2mA Oy
Usine Ste-Rose (110 000 m3/d)
0. D6 sntecs
%w‘“-'.'-':...‘" g rmen e f:“" o =GOy
w-n [ ] 10mm
i*g—-— =
BUX =2 mgA o,

Figure 1: Description des deux usines de production d'eau potable a la ville :;e Laval (Québec).

Les réseaux de ces deux usines. quoique relics en leurs exmrémités. possédent des zones d'influence
bien déterminées. Les emps de séjour de I'cau aux différents points d'échantillonnage sont estmés A
I'aide du logiciei PICCOLO en simulation statique A partir d'une base de données ORACLE avec 27000
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noeuds. Les échandllons sont prélevés directement sur des conduites secondaires de fonte grise de 15
cm de diamétre, offrant ainsi un rapport “surface de conduite / volume d'eau” (A/V) €levé. Les
échantllons sont prélevés avec un mbe de Pitot modifié permemant d’échantillonner sur toute la section
de la conduite. L'eau circule A ravers un mbe de teflon préalablement désinfecté et rincé abondamment
par F'eau du réseau. Les points d'échantilionnage sont répartis sur le réseau selon le temps de séjour (0.5
3 15 heures). Des prélevement additionnels sont effectués dans les culs-de-sac au temps de séjour
indéfinis mais supérieurs i 14 heures (Ste-Rose) et 25 heures (Chomedey). Le choix de ne pas
échantillonner chez I'usager est justifié par la démonstration récente de l'influence de I'entrée de service
sur la qualité de I'eau prélevée (PREVOST er al... 1994).

Procédures générales d'échantillonnage et de iaboratoire

Toute !a verrerie utilisée lors des expériences est préalablement lavée A P'acide chlorhydrique i 6 N,
puis rincée A I'eau milli Q produits par une unité Millipore. De plus, toute la verrerie nécessaire pour
I’étape d’hydrolyse des acides aminés et les bouteilles en verre teinté utilisées pour les prélevements
des échantillons sont passées au four 3 500 °C pendant au moins 4 heures afin d'enfever toute race de
matigre organique. Des gants sans poudre sont utilisés pour éviter toute contamination.

Les échantillons prélevés sont rapportés au laboratoire dans les pius brefs délais dans une glaciére A
4 °C. Les analyses des acides aminés, de densité de biofilm et de CODB sont realisées la journée méme
de I'échantillonnage. Les analyses (acides aminés, COD, COB, CODB) sont réalisées au moins en
miplicats d'échandllons.

Analyse des acides aminés

L'analyse des acides aminés libres est effecmée par chromatographic liquide haute performance
(CLHP) suivant la technique de dérivarion pré-colonne i I'orthophtadialdéhyde (OPA). Le principe de
cette méthode est {a réaction de I"OPA avec les acides aminés primaires en présence de mercapro-2
éthanol par laquelle sont formés des dérivés isoindoliques chromatwographiables sur une phase
stationnaire apolaire et détectables par fluorimémie.

La chaine HPLC udlisée comprend un injecteur automatique WATERS 717 WISP. programmé en
mode auto-addition permettant la dérivation dans la boucle d’injecton. et une pompe (systéme
contrdleur WATERS 600 E) 2 gradient d’élution. La détection est assurée par un spectrofluorométre
M-470 WATERS) ajust€ 2 une longueur d'onde d'excitation de 345 nm et une longueur d’onde
d’émission de 455 nm. La séparation des acides aminés est réalisée sur une colonne C18 Deita-Pack
WATERS. L'acquisition des données est traitée par un logiciel Millenium (WATERS).

Conditions &' élution
Le choix de a colonne et des conditions d'élution a été réalisé par BERNE er al. (1994) dans le cadre
de ses ravaux de these de doctorat. Quelques modifications sont apporiées aux condidons d'élution.

Le gradient d'élution utilisé est présenté dans le mbleaun 1. L'éluant A correspond 2 une solution tampon
acétate (0.5 M) - phosphate (0.5 M) 2 pH = 7,4 réalisée A partr des sels d'acétate de sodium et
dihydrogénophosphate de sodium. L'ensemble est filoé sur membrane 0.22 pum et ensuite placé sous
courant d'hélium purifi€ A 100 ml min-! pendant une heure, puis régié A 70 ml min-! durant le temps
d'analyse, ['éluant B, une solution 3 75 % méthanol et 25 % eau milli Q, est soumis 2 une filoration sur
membrane de 0,45 pm, et subit 2 méme procédure de dégazage que I'éluant A.

Le maintien de la température de la colonne 2 37 °C est nécessaire afin d’obtenir une meilleure
résoiution des pics des différents acides aminés analysés, partculiérement une résoludon suffisante
pour la méthionine, 1a valine et 1a phénylalanine. Le tableau [ présente le gradient d'élution udlisé lors
de nos analyses. Un profil chromatographique de 15 acides aminés libres séparés dans nos conditions
d'analyse est présenté dans la figure 2.

257



258

Analyse chromatographique et quantification ) o

Les profils chromatographiques peuvent varier [égérement suivant l'utilisation de la colonne. Ea
conséquence, séric d'analyse d'acides aminés est accompagnée de la préparartion d'une gamme
éalon. Les solutions étalons d'acides aminés sont préparées par diludon d'une solution étalon de 15
acides aminés libres (Sigma et Fluka, de haute pureté) dans de I'eau milli Q et analysées dans les
mémes condirions que les échandllons.

L'analyse des acides aminés wtaux (acides aminés libres et acides aminés combinés tels les peptides et
les protéines) nécessite une émpe dhydroiyse. La libération des acides aminés combinés en vue de leur
dosage constitue la phase la plus délicate de leur déterminadon. Cernins acides aminés sont
ranstormés ou méme déouits selon les conditions d'hydrolyse udlisées. Le yptophane est
particulidrement affectt par I'hydrolyse (LYTLE er PERDUE, 1981).

Tableau 1 : Gradient 4’ Slution unilisé pour I’ analyse des acides aminés

Temps Debit J R

(minutes) {ml/min) % Elpant A %% Eluant B
00 1 15 hi]
220 L 15 pL]
pA ] 1 5 Pl
80 3 65 35
150 i 65 35
270 13 25 75
330 L 25 7
390 L 0 100
490 L 0 100
500 1 50 0
540 1 75 pa)
60.0 1 75 25

3.90 18.%0 .00 20.3¢ 3.08 .90 13.30 43.30 3.0

Figure 2: Chromatogramme obtenu pour une solurion étalon de 1S acides aminés libres 3 0.2 uM de
chaque acide aminé (1 picomole injectée)



Dans notre étude, Ihydrolyse est réalisée 3 1'aide d'one station Picotag (WATERS). Les échantillons de
100 pl, sont séchés sous vide puis hydrolysés par I'acide chlorhydrique 6 N en présence de cristal de
phénol. Lhydrolyse est effectuée 2 120 °C pendant 3 heures, conditions permettant une hydrolyse
optimale (BERNE er al., 1994). L'exces d'acide est zlors évapor€ sous vide. L'échanillon hydrolysé est
ensuite repris avec 100 il d'can milli Q. Les acides aminés libres ainsi obtenus sont soumis 3 la méme
procédure d'analyse que celle démiliée précéderument.

L'étude du rendement dhydroiyse en milieu acide a été réalisée par HUREIKT (1993) pour les mémes
conditions dhydrolyse et 2 différentes concenuarions pour deux peptides, arg-lys-glu-val-tyr et
ala-ieu-ala-leu. L'analyse des acides aminés libérés aprés hydrolyse acide a montré qu'aucun des six
acides aminés pris en compte n'est significarivement affecté par le traitement de I'échandilon.

%guns du carbone organique dissous (COD) & du carbone organique dissous hiodégradable
(CODB)

Les analyses du COD et du CODB sont effectuées sur un appareil Dorhman DC 180 par oxydation
UV-persulfate aprés filtration sur une membrane de 0.45 um. La méthode suivie pour I'analyse du
CODB est celle décrite par SERVALIS er al., (1987, 1989). L'inoculum utilisé est de I'eau brute filtrée
sur membrane de porosité de 3,0 pm. Pour s'assurer que le carbane soit I'éiément limitant la croissance,
une solution de sels minéraux est ajoutée aux incubations.

RESULTATS ET DISCUSSION
1. Effets des différents procédés de traitement sur [a teneur en acides aminés totaux

L’analyse des acides aminés toraux aprés hydrolyse a été réalisée aprés chaque étape de traitement afin
de montrer l'influence de ces différents procédés sur leur teneur. Les résuitats de 1a teneur en acides
aminés totaux, exprimés en mg C/1. déterminés 2 différentes étapes de maitement de la filigre de
raitement de Chomedey sont présentés A la figure 3. Le suivi des acides aminés totaux a d'abord été
@,izéq s;n' ;n% ﬁ; chaude 3 16 °C (21.09.93). Un deuxiéme échantillonnage a cu licu en eaux froides
(<2°C) le 31.01.94.

De méme, les résultats des mesures cffectuées sur 1a filiére de Ste-Rose sont présentés 2 la Figure 4.
Deux échantillonnages ont été effectués en caux chaudes: un premier le 25.08.93 (22°C) et un
deuxiéme le 28.09.93 (16°C). Pour ce deuxidme échandllonnage, I'analyse des acides aminés ttaux n'a
alors é1€ réalisée que pour un effluent de la filration bi-couche sable et anthracite, un effluent de
I'ozonation et un effluent de ia filtration CAB. Deux échantillonnages additonnets ont & complétés en
caux froides les 25.01.94 et 13.03.94 (< 2°C).

Les résultats obtenus pour la teneur en acides aminés totaux aprés les différentes étapes de mraitement,
indiquent la présence des acides aminés totaux tout au long des deux usines de traitement Sainte-Rose
et Chomedey de Ville de Laval. La teneur en acides aminés womux des caux prélevées aux différentes
étapes de maiement varie de 0,057 2 0,251 mg C/1 et représente ene 1.8 et 4,3 % du carbone
organique dissous. La proportion du CODB que représentent les acides aminés toraux est beaucoup
plus élevée (13 3 81%). Cette proportion €levée est partiellement attribuable 3 la méthode de mesure de
CODB utilisée pour nos mesures: la méthode en incubation batch de Servais-Billen qui sous-estime la
concentration en CODB par un facteur variant entre 1.2 et 2 (MATHIEU, 1992: VOLK, 1994).

Eau brute

Dans l'eau brute, on note que la concentration en acides aminés totanx est refativement stble (117 3
141 pg CAN), i l'exception de I'échaniillonnage d'hiver du 25.01.94 i Sainte-Rose, avec une valeur
élevée de 251 pug C/1. Ces cancentrations dans les eanx brutes sont caractéristiques de celles d'eaux de
surface eutrophes. En effet, pour des eaux de riviéres, les concentrations en acides aminés totaux
dissous varient de 50 & 1 000 ug C/1. Ces concentrations sont du méme ordre que celles mesurées par
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BERNE et al. (1994) qui rapporte des concenmadons dans les eaux brutes de I'usine de Méry sur-Oise
s'échelonnant entre 100 et 150 pg C/L LYTLE ¢z PERDUE (1981) ont aussi mesuré des concentatons
élevées d'acides aminés plus importantes durant les périodes dhiver et de printemps dans des lacs.
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Figure 3: Variations saisonniéres de la teneur en acides aminés twiaux dans la filidre de rraitement &
lusine de Ste-Rose (EB: eaqu brute, ED: eau décantée, EFSA: eau filtrée sablelanthracite, EQ3: eau
ozonée, EFCAB: eau filtrée CAB, EU : effluent usinej
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Figure 4: Variations saisonniéres de la teneur en acides aminés totaux dans la filiére de traitement d
l'usine de Chomedey (EB: eau brute, ED: eau décantée, EFSA: eau filtrée sablelanthracite, EO3: eau
ozonée, EU : effluent usine)



Eau décantée

Des diminutions importantes (34-72%) en acides aminés totanx ont ét€ observées aprés coagulation-
floculation avec ajout d'alun et de silice activée et A la décanution dynamique. Cette tendance a éié
signalée par LE CLOIREC er al. (1983) concemnant la teneur en acides aminés libres. D'aprs ces
mémes auteurs, cette étape pourmait surwut favoriser I'éiminadon des acides aminés combinés.
L'augmentation de la charge ionique et Iabaissemnent du pH 2 une valeur d'environ 6.5 suite 3 I'ajout du
Al(SO4)3 , favorise la neutralisation des protéines et leur précipitation ou leur adsorpdon dans les
flocs. D'ailleurs plusieurs techniques de précipitation des protéines font appe! i une combinaison de
méthodes dont l'ajout de sels ou de coaguiants. de polyméres, et le recours A [a floculation (BAILEY er
OLLIS, 1986).

Eau filtrée sur sable et anthracite

La filtration bi-couche en premier étage 2 un effet variable sur la concenmation en acides aminés
toaux. Généralement, on note une augmentation, de 'ordre de 20 %, qui pourrait résulter de la
décomposition et de ['udlisation des matiéres algales accumuléess par ces filtres. Les algues peuvent
relarguer des concenmatons mesurables de substrats rapidement biodégradables, comme des acides
aminés et des matiéres protéiniques (CONNOLLY er al., 1992). Ce relarguage est anribuable 3
'excrétion extracellulaire, i la lyse ou encore aux pertes lors du broutage par les protozoaires.

Eau ozonée

L'ozonation augmente, 3 'excepdon d'un seul cas 3 l'usine Ste-Rose le 25.01.94, 1a concentration
mesurable en acides aminés. Cefte augmenrtaion varie de 20 i 100%. Comme certains acides aminés
libres ou combinés dans des structures peptidiques sont détruits par I'ozonadon, cette observarion peut
paraitre surprenanee (HUREIKI er al. , 1994).

L'augmentadon de la teneur en acides aminés totanx est observée pour les deux périodes estivale et
hivernale. Cetre augmentation pourrait e liée A P'effet de I'ozonation sur cerzines mariéres organiques
présentant des structures assez complexes ou des matiéres aigales. L'ozonation pourrait entrainer la
desmucton de certaines de ces molécules, rendant plus accessibles les acides aminés incorporés dans
leur soructure i Ihydrolyse et favorisant leur détection A I'analyse .

Poar confirmer cette hypothése une revérification des conditions d’hydrolyse a été réalisée afin de
préciser si un artefact de 12 méthode dhydrolyse est 3 'origine de 'augmentation abservée des acides
aminés toraux. I est possible que 'hydrolyse, dans les condidons utlisées. ne permette pas une
récupérarion compléte des acides aminés présents, ct détruise ou sous-estime une fraction de ces acides
aminés; les conditions n'étant pas assez poussées pour libérer tous les acides aminés liés dans des
szuctares protéiniques ou d'auges structures plus complexes. Des essais ont é1é réalisés pour évaluer
I'impact de I'étape dhydrolyse sur différents acides aminés libres. dans la gamme de concentrations
retrouvées dans les eaux de surface émdiées. Des solutions étalons de 15 acides aminés libres ont été
analysées avant et apres hydrolyse acide.

D'autres expériences ont été réalisées sur des caux naturelles pour ces mémes différentes conditions
d’hydrolyse. L'eau émdiée a été prélevée A 'effluent des filtres sable-anthracite 2 l'usine de Ste-Rose,
c'est A dire an point ol nous soupgonnions une sous-évaluation (28/10/93 A 9 °C). Les acides aminés
d’une ean de surface sont présents sous forme de molécules complexes qui sont oxydées A |'érape
d'ozonarion. Cette oxydaton facilite la libération des acides aminés qui les composent et favorise leur
détection aprés hydrolyse. Les trois conditions d’hydrolyse séléctionnées pour cetie éude sont les
suivantes:

- 3 heures 3 120 °C, conditions opdmales determinés par BERNE er al. (1994) sur des caux des
filidres de aitement francaises,

- 50 minutes & 150 °C. conditions utilisées dans la bibliographie,

- 22 heures 2 115 °C, conditions conseillées et généralement utilisées pour 'hydroiyse des
protéines.
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Les résultars obtenus avec les différentes condidons dhydrolyse ainsi que 'effet de ces différentes
conditions sur 'ensemble des 15 acides aminés libres sont décrits 2 la figure 5. Ces résultats montent
bien que les conditions optimales d'hydrolyse sont de 3 heures 2 120 °C pour des solutdons culons
préparées dans de F'ean milliQ. Cet effet des conditions dhydrolyse est vérifié pour un effluent de
filtrarion bi-couche sur sable et anthracite 3 'usine de Ste-Rose, comme le montre la figure 6. En ourre.
Ihydrolyse dans les deux antres conditions semble affecter la soucnure de certains acides aminés ex plus

particulierement [a méthionine.

35458558

non hydrolysé  24h-115°C  3b-120°C  40min-150°C

Figure 5: Pourcentage de récupéranion de l'ensemble des 15 acides aminés libres a la suite de
différentes conditions d’hydrolyse

Figure 0: Effet de deux conditions d’kydrolyse sur la teneur en acides aminés totaux de I'
sablelantkracite @ l'usine de Ste-Rose (température de 'eau ¢ 9 °C, 28/10193)

Eau filtrée sur charbon actif biologique (CAB)

Dans Ia majorité des cas, les résultats ont montré unc diminution de Ia teneur en acides aminés totaux
au niveau de la filtration sur charbon actif biologique de I'usine de production d'eau potabie de Ste-
Rose. Cente diminution varie de 24 3 34 %. En canx froides (19C, 25.01.94), on note une augmentation
de 54% dc la teneur cn acides aminés totaux. La diminution en caux chaudes et titdes peut érre
atribuée A un phénomeme d'assimilation biologique des acides aminés par la biomasse fixée. En effet.
le milieu filtrant dans les filtres CAB érudiés avait plus de 5 ans de service. Les acides aminés
constiment plus de 45% du CODB dans l'effluent des filtres CAB, ce qui suggére qu'avec un plus long
temps de contact, une hydrolyse bactérienne plus compléte et une plus grande assimilation des acides
aminés totanx pourraient étre obtenues.

L'étape limitant le taux d'assimilation des acides aminés est I'hydrolyse des peptides et protéines en
acides aminés directement utilisables par la biomasse bactérienne (BILLEN er. SERVAIS, 1988). Oa
pourrait s'attendre A ce que le taux d'hydrolyse des protéines soit plus lent en eaux s froides qu'en
caux chaudes. ce qui se traduirait par une diminution de l'enlévement total des acides aminés totaux
dans les filtres CAB, puisque le temps de contact y est constant. Qr, en caux meés froides, nous avons
observé une augmentation de la teneur en acides aminés. La source de ce relarguage en eaux froides
demeure inexpliquée.
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Eau désinfectée par le bioxyde de chlare ou par le chlore

Comme le montent nos résultats, I'étape de post-oxydation par le bioxyde de chlore diminue la teneur
en acides aminés tocaux /12 3 39% ). Les résultars réalisés concernant [a demande en bioxyde de chiore
de onze acides aminés et d'un peptide (HUREIKI er GAUTHIER., 1994) ont pourtant confirmé la oés
faible réactivité des acides aminés avec cet oxydant. Les demandes en bioxyde de chlore obtenues dans
des conditions similaires i celles urilisées 3 l'usine de traitement (pH 8. mmpon phosphate) sont
négligeabies 1 I'exception des acides aminés présentant un cycle aromarique actvé (tyrosine) ou un
groupement soufreé (méthionine).

La post-désinfection 3 I'usine de Chomedey durant Ia période estivale s'effecte par ajout du chiore, Les
résuitats de la tenecur en acides aminés totaux analysés 2 la sortie de l'usine le 29.09.93 montrent un
abattement de plus de 60 %. Ces résuitats s'expliquent par la grande réacuvité de 1a plupart des acides
aminés avec le chlore (HUREIKT er al.. 1993).

L'abanement d'acides aminés 3 I'étape de post-désinfection par le bioxyde de chlore de des usines Ste-
Rose (19-39%) et Chamedey (12%) est surprenante étant donné leur faible réactivité avec cet oxydant.
Ceci pourrait s'expliquer par les éléments suivants: (1) dans les usines émdiées, le bioxyde de chlore
est produit 3 parar du chiorite de sodium en présence d'un excés de chlore (de moins de 10%), ity a
donc du chlore dans I'ean désinfectée et la formadon de faibies concentratons de AOX dans les eaux
désinfectées au bioxyde de chlore en usine a déji été rapportée: (2) avant d'ateindre la post-
désinfection, I'eau ozonée séjourne dans un bassin de relévement (usine Ste-Rose) ou dans le premier
bassin du bassin de désinfection (usine Chomedey). Le temps de séjour dans le bassin de relévement
peur anteindre 30 minutes pendant lesquelles subsiste un résiduel d'ozone mesurable en hiver. La
destruction des acides aminés libres par ['ozonarion pourrait donc se poursuivre dans ces bassins. Par
ailleurs, la formation des aldéhydes ne se poursuit pas dans ce bassin en ecaux froides (GLAZE er
WEINBERG. 1993).

2. Nature des acides aminés analysés: Evolution dans les filieres de traitement

Les acides aminés dissous et particulaires présentent une place non négligeable dans les phénomeénes
biologiques de I'écosytéme. Hs constituent une source patenticlle d'azote importante dans le

du développement des phytoplanctons. Assimilés, relargués par les planctons et les bactéries, les acides
aminés sont susceptibles de présenter des variations de leur teneur et de leur nature en fonction du
miliea et des saisons. La bibliographie souligne la prédominance dans les caux des riviéres de Ia
glycine, de l'alanine et de l'acide aspartique (THURMAN, 1985).

Les rivigres des Mille-Iles et des Prairies dérivent d'unc source commune: la riviére Qutaouais qui se
jette dans le lac des deux-Montagnes. Les acides aminés majoritaires retrouvés dans les deux rivieres
édiées sont les suivants : la glycine, l'alanine, la leucine, la sérine (acides aminés neutres), I'2cide
glutamique, I'acide aspartique (acides aminés acides) et la lysine (acide aminé basique).

La figure 7 présente les teneurs des eaux brutes en acides aminés toraux majoritaires, exprimés en
mg (/1. en fonction des saisons. En général, la glycine, I'acide aspartique, l'acide giutamique. la sérine,
l'alanine, la leucine et la lysine, sont reqouvés dans les deux eaux brutes et poar les deux périodes
estivale et hivernale.
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Figure 7: Acides aminés totaux majoritaires dans les eaux brutes: effet des variations saisonniéres

La discussion des résultats est orientée vers 1'évolution des teneurs en acides aminés et de leur nacure.
L'interprétation des teneurs en chaque acide aminé, exprimés en mg /1. reste assez délicate en raison
des faibles concentrations présentes. La limite de dé€tecton des différents acides aminés analysés a éié
calculée A partir d'un étalon de 15 acides aminés libres préparé dans de l'eau milli Q. Chaque mesure a
&€ répétée 7 fois. Les résuitars obtenus sont présentés dans le ableau 2.

Tableau 2: Limites de détection (LD ) calculées pour |5 acides aminés libres

Acides aminés LD (uM) LD (mg CN Nature des
libres acides aminés
Alanine 0.026 0.0010
Valine 0.023 0.0014
Glycine 0.029 0.0007
Isoleucine 0.019 0.0014 acides aminés
Leucine 0023 0.0017 neutres
Sérine 0026 0.0009
Thréonine 0018 0.,0009
Méthionine 0021 0.0012
Acide aspartique 0036 0.0017 acides aminés
Acide giutamique 0.034 0.0020 acides
Lysine 0018 0.0013
Histidine 0022 0.0016 acides aminés
Arsginine 0.018 0.0013 basiques
Phénylalanine 0.049 0.0053 acides aminés
Tyrasine 0.024 0.0028 aromatiques




Les figures suivantes illusoent I'évolution des teneurs totales en acides aminés majoritaires analysés

les différentes étapes de mitemnent dans les denx usines émdiées Ste-Rose (figures 8a et 8b) et
Chomedey (figures 9a ct 9b) durant les périodes esuvale et hivernale. En général. on observe que
I'évolution des concentations de chaque acide aminé selon les étapes de maitement, suit les tendances
observées pour les acides aminés toraux (figures 3 et 4).
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Figure 8a: Evolution des acides aminés totaux prédominants dans la filidre de traitement de ['usine
de Ste-Rose durant la période d’éié du 25/08/93(EB : eau brute, ED: eau décantée, EFSA: eau filtrée
sableianthracite, EO3: eau ozonée, EFCAB: eau filtrée CAB, EU: effluent usine)

Ces résultats nous permettent de constater que [a plupart des acides aminés majoritdires sont enlevés en
grande partic 2 I'étape de la décantation. Une légére augmenntion est toutefois notée pour la glyciae et
la sérine dans 1a période estivale, alors que durant la période hivernale la filrarion sur sable conduit i
une légeére diminution de 1a concenmation de ces acides aminés. L'ozonation augmente la teneur
individuelle de ces différents acides aminés. Néanmoins, cette variation est plus noabie dans le cas de
la glycine, l'acide glutamique et de la sérine pour les deux saisons étudiées. Ces mémes acides aminés
libérés aprés ozonation sont enlevés en parte sur les filtres biologiques. L'ajout du chlore en fin du
traitement (usine de Chomedey, période estivale) conduit 3 une réduction imporumante de la
concentration des différents acides aminés majoritaires anafysés. .

En contrepartic, la désinfection réaiisée par '2jout du bioxyde de chlore affecte d'une manitre moins

la teneur en ces acides aminés. Ces constatations sont confirmés dans la litéramure par la
grande réactivité des acides aminés libres et combinés vis-a-vis du chiore (HUREIKI er al., 1994) et
leur més faible réactvité, i I'exception de 1a tyrosine et de la méthionine, vis-3-vis du bioxyde de chiore
(BEN AMOR ezal., 1934 ; HUREIKI et GAUTHIER. 1994).

L'absence d'un enlévement sélectf de ceruains acides aminés par cerrines étapes de traitement apparait
A premiére vue surprenante. En effet, les différences de réactvité avec l'ozone et le chlore des acides
aminés présents sont marquées, et les charges de cernins acides aminés au pH d'usine devraient en
favoriser I'enlévement durant l'étape de coagulation-décantation. Cette absence de spéciation est
probablement artribuable au fait que l2 plupart des acides aminés présents sont inclus dans des
structures protéiniques complexes ou liés i des subszances humiques ou fulviques. L'effet des différents
raitements s'exerce sartout sur ¢es macromolécules et refléte peu [a natre ou la réactivité de chacun
des acides aminés qui en font partie.
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Figure 9b: Evolution des acides aminés totaux prédominants dans la filiére de traitement de l'usine de
Chomedey durant la période d’hiver du 31101194 (EB: eau brute, ED: egqu décantée, EFSA: eau filrée
sablelanthracite, EO3: eau ozonée, EU: effluent usine)

RESEAUX DE DISTRIBUTION

Les acides aminés libres et combinés constituent une source de substrat carboné pour les biomasses
libres et fixées présentes dans les réseaux de distribution. Pour vérifier si les concenmrations d'acides
aminés présents en fin de filiere de raiement représentent une source importante de substrar, nous
avons mesuré leur décroissance en fonction du temps de séjour.

La densité bactérienne libre. évaluée par les mesures de bactéries aérobies hétérotrophes et les
dénombrements directs viables, et son activité augmentent en fonction du temps de séjour de I'eau dans
les réscaux étudiés (PREVOST eral. , 1994). Un réscau alimenté par une filiére biologique content
une biomasse bactérienne de densité et d'activité plus faibles que pour celles d'une biomasse retrouvée
dans un résean alimenté par une filigre sans traitement biologique (PREVOST er al. , 1994). Ladensité
de la biomasse fixée dans les deux réseaux étudiés a €€ mesurée pendant la période d'échanrilionnage
dhiver 2 ['2ide de la méthode d'activité exoprotéolytique (AEP) décrite dans SERVAIS er al.. (1994).
Les xésul?é]rs. portés 2 Ia figure 10 monuent bien l'augmentation de la biomasse fixée en fonction du
temps de séjour.
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Figure 10: Evolution de la biomasse libre en fonction du temps de séjour - Réseaux
des usines Chomedey et Ste-Rose. Méthode de 'AEP, conduirtes de |5 cm de diamétre

Le suivi des acides aminés totaux dans les pettes conduites de résean de Ste-Rose a été réalisé en ecaux
chaundes. Les résuitats obtenus sont présentés dans la figure 11a. La faible teneur en acides aminés
toranx 2 la sortie de cette usine reste stable A wavers le réseau, et [a teneur en CODB diminue wés
1égérement en fonction du temps de séjour.

CODB (x 0,1) et COD
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Figure | la: Evolution des teneurs en acides aminés totaux et en CODB exprimées en mg Cll dans la
filiére et le réseau de Ste-Rose: Suivi en fonction du temps de séjour (EB: eau brute, ED: eau décaniée,
EFSA: eau filtrée sablefanthrcite, EO3: eau ozonée, EFCAB: eau filtrée CAB, EU: effluent usine:
temps de séjour dans le résean de disaribution)
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Figure 11b: Evolution des teneurs en acides aminés totaux er en CODB, exprimées en mg Cll, dans
le réseau de l'usine de Chomedey en foncrion du temps de séjour (EB: eau brute, ED: eau décaniée,
EFSA: eaufilirée sabletanthrcite, EO3: eau ozonée, EU: effluent usine:
temps de séjour dans le réseau de disoribution)

Les acides aminés totaux ont été également suivis le long du réseau de dismibuton de Chomedey
(figure 11b). Cette analyse a été effectuée pour une eau 2 16 °C (21.09.93) sur cinq peints
d'échanrillonnage situés sur des petites conduites du réseau. On note dimution plus marquée des acides
aminés totaux en fonction du temps de séjour (jusqud 15 heures) que dans le cas de l'usine Ste-Rose.
Ceute diminution s'effectue surtout apres la dissipation du chlore résiduel libre qui était de < 0,1 mgCla
an temps de séjour de 4h30.

Une faible augmentation de |2 teneur en acides aminés totaux ente I'effluent de F'usine et la conduite
sitnée A un court temps de séjour est observée. L'échantillonnage du réseau ayant &€ effectué le
lendemain de celui de l'usine, cente diférence refléte probablement une variation de la qualité de I'eau.

Les figures précédentes mentrent que la biomasse fixée dans les réseaux s'accroit en fonction du temps
de séjour alors que la concentration en acides aminés toaux reste relativenent sable. Ceci suggére
que les acides aminés, malgré leur fort potentel de recroissance, ne jouent pas un rdle important dans
'accroissement de 1a densité du biofilm des réseaux érudiés.

Corrélation entre la teneur en acides aminés totaux et le CODB

La tentative de corréler lc CODB et la concentration en acides aminés wtaux avait pour objectf
J'évaluer le potentiel de la mesure des acides aminés toraux comme indicateur (1) de la teneur en
CODB; (2) du potentiel de formaron de sous-produits d’'oxydation que représente le CODB. En effer,
les acides aminés constituent un des groupes de composés du pool de matidres organiques
biodégradables, et ils comptent parmis les principaux précurseurs de sous-produits organochlorés.

Le suivi du CODB a ét€ effectué en paralléle aux analyses des teneurs en acides aminés totaux dans la
filitre de waitement et le réseau de distribution 3 l'usine de Ste-Rose (25.08.93) et uniquement sur le
réseau A l'usine de Chomedey (21.09.93). Les figures 11a et 11b illusmrent les résultats obtenus pour ces
deux parameétres. Une tendance similaire est observée le long des différentes étapes de maitement sur la
filitre de Ste-Rose. La tendance A l'augmentation aprés ozonadon des acides aminés mesurés et du
CODB est similaire, mais ['ordre de grandeur de 'augmenmrtion exprimée en carbone est différent.
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L'augmentation des acides aminés est de 0,030 mgC/L., alors que le CODB augmente de 0,55 mgC/L.
De méme la diminution du CODB dans les filtres CAB est de 0.40 mgC/L alors que V'enlévement des
acides aminés toaux es de 0,036 mgC/L. La faible variation des acides aminés et du CODB dans les
réseaux rend l'obtention d'une corrélaton presqu'impossible.

1 est peu probable qu'une corrélation valable puisse étre établic entre la concentradon de CODB et la
concentration en acides aminés 3 gavers une usine ou méme A mavers un méme procédé (eg: filtre
CAB) pour les raisons suivantes:

(1) la proportion du CODB que représentent les acides aminés varie selon la source d'eau utilisée. Pour
uge méme cau brute, elle varie en fonction des saisons. L'effet du traitement sur les différents groupes
de composés qui forment le pool des matiéres organiques biodégradables, soit les sucres, les alcoois.
les acides organiques et les acides aminés libres et combinés, et dans une certaine mesure, les acides
fulviques et humiques, n’'est pas le méme. 1 est trés probable que la proporton du CODB associée i
chacune de ces classes de composés varie suite A leffet des différents procédés de raitement appliqués.

(2) les acides aminés représentent unc partic importante du CODB dans cermins types d'eau (eaux
beutes et eanx filoées CAB des eaux érudides) mais ne représentent qu'une petite partie du CODB 2
d'autres étapes du maitement.

Pour ces raisons, nous croyons que les acides aminés en fin de filire ne représentent pas une source
majeure de substrat pour la croissance du biofilm dans les réseaux de distribution. Enlevés
efficacement par la coagulation-décantation et par la filration biologique et axydés par le chlore, ils ne
représentent qu'une faible parde du CODB entrant dans le réseau de disaibutdon. D'autres classes de
substrat, comume les sucres. représentent peut-étre une source pius abondante de substrat carboneé.

CONCLUSIONS

Le premier objectif de cette étude énait d'évaiuer l'effet de chaque étape de raitement sur la teneur en
aadc:u aminés totaux dans deux usines de traitement d'eau potable ainsi que dans leurs réseaux de
disaibution.

Les résultats obtenus ont permis de suivre I'évolution de 1a teneur en acides aminés totanx au cours des
différentes éuapes de traitement des usins Sainte-Rose et Chomedey (Ville de Laval, Québec,
CANADA) Cette analyse a &£ réalisée pour différentes tempérarures de I'eau pour mettre en évidence
les variations saisonnieres en weneur et en composition.

L’étape de la floculation-coagulation contribue 2 une dimination de 34 3 72% des acides zminés totaux
présents dans |'ean brute. L'ozonation augmente généralement la concentration mesurable en acides
aminés. Cette augmentaion varie de 20 A 100%. Comme certains acides aminés libres ou combinés
dans des structures peptidiques sont détruits par l'ozonaton, cette observation peut paraitre surprenante
(HUREIKI e al. , [994). Cette augmentation est plus marquée en caux chaudes ct influencée par la
nature de I'eau brute. Cette augmentation pourrait étre lide A ['effer de l'ozonation sur certaines madéres
organiques présentant des structures assez complexes ou des matires algales. L'ozonation pourrait
entrainer la destruction de certaines de ces molécules, rendant les acides aminés incorporés dans leur
structure plus accessible A la détection. La filtration sur CAB élimine de 24 A 34 % de la teneur en
acides aminés totaux par rapport 2 I'étape précédente. L'efficacité d'élimination diminue avec la
et la teneur en acides aminés totaux augmente en caux froides (moins de 1 °C). La
chioration diminue significativemnent la teneur en acides aminés totaux en raison de leur réactivité
élevée avec le chiore. ]
Les acides aminés toraux représentent une fraction importante du CODB dans fes eaux brutes et i
I'effluent des filtres CAB, mais ne sonz pas de bons indicateurs de la concentration en CODB au lang de
1a filiere de maitement. Les acides aminés en fin de filidre de raitement représentent une fraction
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mesurable du CODB (généralement < 20%) mais leur concengration dans le réseau reste relativement
constante.

D'autres expériences d'ozonation sur une ezu filtrée sur sable et anthracite sont prévues afin d'expliquer
l'augmentation significative des acides aminés totaux abservée apres ozonation dans les deux usines de
maitements. Un suivi des acides aminés totaux sera réalisé sur une eau filrée sur sabie/anthracite aprés
différents temps de contact d'ozone et pour différents taux d'ozone appliqués. L'efficacité d'enlévement
des acides aminés sur le filtre biologique en foncton des différents temps de contact sera également

approfondi.
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CHAPITRE 1

Blomasse libre réacteurs de fonte Blomasse fixée réacteurs de fonte par AEP
par microsccpis e épifluarescence

Moyenne Ecant-Type
Moyenne Ecant-Type (bact./ml) (bact./ml)
(bact./ml) (bact./ml) 03-1h 3,83E+07 9,ISE+06
Af1-03 8,58E+05 6,92E+04 03-15h 5,11E+07 1,21E407
03-1h 8,67E+0S 8,58E+04 03-1h-C2 4,20E+07 5,07E+06
03-15h 3,1B8E+0S 7,B4E+04 03-15h-C12  4,92E+07 |, 64E+07
Af1-03-C12 6,29E105 1,14E+05 CAB-1h 1,64E+07 6,32E+06
03-1h-C12 6,53E405 2,26E+05 CAB-15h 5,23E407 1,33E+07
03-15h-CI2  2,90E+05 S,4SE+04 CAB-1h-CI2  2,43E+07 2,80E+06
Al-CAB 7,23E+05 9.42E+04 CAB-15h-C12  5,22E+407 1,46E+07
CAB-1h 7,70E+05 8,02E+04
CAB-15h 2,74E+05 1,08E+05 Blomasse fixée réacteurs de polycarbonate par AEP
AM-CAB-CI2  5,93E+05 8,71E+04
CAB-1h-C12  3,40E+05 742E+04 Moyenne Ecart-type
CAB-15h-C12 2 62E+05 1,148+05 (bact./cm2)  (bact./cm2)
03-1h 1,85E+07 6,03E+06
Blomasse fixée réacteurs de fonte par BHA 03-1h-Ci2 5,00E+05 -
03-15h 2,88E+406 1,03E+06
Mayenne Ecart-Type 03-15h-Ci2  4,00E+0S -
(bact./cm2) (bact./cm2)
03-1h 1,32E+H06 6,34E+05 Blomasse ilbre réacteurs de polycarbonate
03-15h 4,60E+07 2,39E+07 par microscople en épifluorescence
03-1h-Cl2 3,28EH06 1,02E+06 Moyenne Ecart-type
03-15h-C12  4,34EH07 1,57E+07 AfMuent 1,61E+05 7,05E+04
CAB-th 4,719E+05 3,34E+05 Afffuentcl2  4,00E+04 4,24E+03
CAB-15h 6,77EH)7 2,06E+07 1h 2,07E+05 5,92E+04
CAB-1h-CI2  5,95E+05 3,88E+05 th-cl2 1,75E+05 1,05E+05
CAB-15h-C12  4,0BEH+07 1,30E+07 I5h 1,78E+05 7,05E+04
15h-cl2 2,55E+05 3,54E+04
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CHAPITRE 2

Réseau de Ste-Rose, 25-08-93 Usine de Ste-Rose, 25-08-93
Résultats de I'analyse des AAT Résultats de I'analyse des AAT
Points Moyenne Ecart-type Points Moyenne Ecart-type
(mgCh) (mgC/) (mgCh) (mgCn)
EffiU 0,051 0,003 EB 0,141 0,004
Po 0,059 0,015 ED 0,064 0,010
P4 0,058 0,007 EffSA 0,076 0,006
Pé 0,060 0014 EffO 0,106 0,016
P8 0,054 0,004 EfICAB 0,070 0,007
| 4 V] 0,064 0,0ts EffU 0,065 0,001
CDS 0,054 0,002
Réscau de Chomedey, 21/09/93 Usine Chomedey, 21/09/93
Résultats de I'analyse des AAT Résultats de I'analyse des AAT
Points Moyenne Ecart-type Points Moyenne Ecart-type
(mgCN) (mgCN) (mgCn) (mgCh)
EfMU 0,064 0,008 EB 0,108 0,022
Pl 0,077 0,009 ED 0,043 0,011
P 0,077 0,010 E(fSA 0,052 0,007
PS 0,073 0,004 EffO 0,103 0,008
P9 0,070 0,002 EfiU 0,045 0,003
P1S 0,060 0,004
CDS 0,066 0,006
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Usine de ste-Rose, (15/01/94)
Résultats de I'analyse des AAT

Usine de Chomedey, 31/01/94
Résultats de I'analyse des AAT

Polnts Moyenne Ecart-type Poluts Moyenne Ecart-type
(mgCA) (mgCh) (mgCn) (mgCh)
EB 0,251 0,054 EB 0,117 0,012
ED 0,069 0,003 ED 0,078 0,010
EffSA 0,082 0,021 E(TSA 0,053 0,007
EffO 0,071 0,001 Ef10 0,078 0,008
AICAB 0,073 0,013 EffiU 0,069 0,012
EYCAB 0,109 0,006
EMMU 0,067 0,016
Effet de Ia filtration des échantillons: Usine de Ste-Rose
Résultats de l'analyse des AAT et des AATD
Paints AATD Ecart-type AAT Ecart-type
(mgCn) (mgCh) (mgCn) (mgCN)
EB 0,091 0,004 0,115 0,012
ED 0,07 0,013 0,074 0,01}
E(ISA 0,056 0,018 0,066 0,015
EfTO 0,043 0,007 0,079 0,015
EfICABD 0,036 0,003 0,053 0,002
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CHAPITRE 3

Sulvi filsre CAB: usine Ste-Rose, 94-05-09

TCFV (min) cobDB Ecart-type coB Ecart-type coD Ecart-type CcoT Ecart-type
{mg CN) (mg CN) (mg CA) (mg CN) (mg CN) (mg CN) (mg CN) (mg CN)

0 0,83 0,08 0,89 0,05 3,27 0,06 344 0,05
25 0,488 0,04 0,75 0,07 33 0,04 329 0,03
4,6 0,81 0,06 08 o, 3,19 0,05 328 0,14
88 0,81 0,11 0,79 0,11 3,18 0,08 3,3 0,07
12,9 0,79 0,05 0,71 0,07 3,18 0,01 3,1 0,05
17,1 0,83 0,05 0,78 0,06 3.2 0,04 3,15 0,04
21,3 0,76 0,09 0,66 0,10 n 0,07 3,06 0,12
25,4 0,63 0,05 0,54 0,11 3,03 0,05 2,89 0,10

TCFV (min) N-NH3 4 hres 24 hres 72 hres 168 hres 240 hres
(mg N N-NH3) (mg CI2/) (mg CI2M) (mg Ci2n) {mg CI2N) (mg Cl2/1)

0 46,1 0 0 0 0 0
25 25 0,38 0,54 047 0,61 0,75
46 14,5 0,63 0,49 0,57 0,77 0,95
88 6,2 0,697 0,707 0,957 0,987 L7
17,1 1,2 0,619} 0,7491 0,9391 0,9591 1,1091

ITCFV (min) AAT Ecart-type AATD Ecart-type
{mg CN) (mg CA) {mg C/l) (mg CA)

0 0,175 0,008 0,178 0,015

25 0471 0,013 0,126 0,029
4,6 0,159 0,054 0,137 0,033

88 0,162 0,015 0,129 0,035
17,1 0,13 0,028 0,093 0,015
25,4 0,083 0,023 0,096 0,017
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CHAPITRE 4
Densité de biomasse fixée par AEP (mg C/) Biomasse libre parmicroscople en épifluorescence (log bactéries/ml)
Jours Aas — Ans — Ass + Aast+ Entrées Aas- Aas- Aast Asst+t
7 0,01 0,03 0,01 0,02
3s 0,05 0,08 0,12 0,09 5,61 585 6,12 6,08
Y] 0,07 0,09 0,04 513 6,02 5.81 6,00 6,25
13 0,03 0,03 0,15 0,12 5,16 589 5,90 6,10 5.83
99 0,07 0,07 0,2 0,23 5,89 5,95 592 6,29 5,86
108 0,16 0,14 027 0,35 531 5.82 5,64 5,88 5,70
13 0,17 0,10 0,30 0,33 543 5,97 5,88 6,0 5,95
143 0,17 0,11 0,25 0,39 5,64 5,79 5,79 5.83 5,13
187 0,21 0,19 0,30 0,32 561 5,63 5,82 583 58S
N 0,18 0,21 0,33 0,44 5,55 590 6,06 5,96 5,96
185 0,21 0,2) 0,30 0,36 5,14 N 5,66 5,63 5,78
Equilibre:
Jours 108 & 188 Ans- Aas Aag+t Entrées Aas- Ans- Anst Aastt
Moyenne 0,19 0,30 0,38 545 5,80 5.81 5,86 583
E.T. 0,04 0,03 0,08 0,19 0,12 0,15 0,13 0,11

Résultats des anslyses de COT

(mg CN) Jour 108 Jour 153 jour 160 Moyenne Ecart-type
B.-Tém. 1,7% L7 1,78 77 0,008
E-Aas 1,89 1,90 1,8 1,87 0,039
E-Aas+t 1,92 1,96 2,00 1,96 0,040
S-Tém, 1,61 1,63 1,51 1,58 0,064
S-Ans 1,58 1,54 147 1,53 0,053
S-Anstt 1,57 1,58 1,46 1,54 0,069
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CHAPITRE § Résultats blomasse libre par micvoscople en épifiuorescence (bactéries/ml)

Essai en réacteur annulaire, Poiliers. Temps ¢h) R. chloré Temps (h) R. témoln
Moyenne Ecart-type ) Moyenne Ecart-type
Résultats biomasse flxée par 0 4,82E+06  417083,1252 0 4,61E+06 9,52E+05
microscople en épifiuorescence 3 5,20E+06 7TAOE+05 3 - -
6 JASEH06 3 90E+05 6 - -
Temps (h) Moyenne Ecart-type 24 2,16E+06 3 BOE+05 24 - -
(bact./cm2) (bact./cm2) 48 1,97E+06 2,70E+05 48 - -
3 1,38E+07 2,80E+06 96 2 45E+06 2 80E+0S 96 4,89E+06 7,30E+0S
6 8,15E+06 3,S0E+06
24 4,22E406 2,20E+06 Demande en chlore lamelles complétes
48 3, 717E+06 4,60E+05
96 2,96E+06 5,20E+0S Temps Moyenne  Ecart-type
(mg CV/em2) (mg CUcm2)
Résultats chlore résiduel iibre et combiné 0 3,31E-03 1,93E-04
3 2,70E-03 1,40E-05
Temps (h)  Ci2 résiduel  Ci2 résiducl 6 2 40E-03 7,80E-05
libre (mg/l)  total (mgN) 24 2,18E-03 6,40E-05
2,42 0 0, 48 1,44E-03 §5,30E-05
2,92 0 0,14
k¥ 0 0,14
6,17 0 0,22 Mesures des AAT dans le blofllm
167 0 0,22
10,58 0,03 0,23 Moycnne Ecart-type
24 0,52 0,65 (mg C/cm2)  (mg Clcm2)
48 0,51 0,65 Lame T-0h 1,15E-04 2,68E-05
72 0,64 0,74 Lame T-48h  7,52E-05 1,21E-05

Lame Ci2-0h  8,04E-05 6,01E-06
Lame Cl2-¢h 1 46E-05 2,17E-06
Lame CI2-6h  2,02E-05 5,15E-06
Lame Ci2-24h  4,14B-06 2,11E06
Lame C12-48h  1,18E-05 5,86E-06
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Demandes en chlore 4 heures Réacteur Ecole Polytechnique

Type d'échantillon Moyenne Ecart-type
(mg Cem2) (mg Clem2)
Suspension de blofilm 6,31E-03 1,00E-04
Iamelle complite avec biofilm Intact 4,35E-03 1,20E-04
Lamelle giatiée 3 fols de suite 1,79E-03 -
Lamelle grattée une seule lols 2,598-03 4,00E-04
Lamelle dont le blofilm ET Ia face endo ont été gratiés 2,76E03 4,40E-04
Biofilm, 2¢me extraction 1,61E-03 -
Blofilm, 3¢me extraction 4,49E.04 -
Face endo, 1ére extraction \,27E-03 3 40E-04
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