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1Introduction

L'apport de matière organique exogène dans les milieux aquatiques 

par l'activité microbiologique qu'elle stimule directement ou indirecte 

ment, est un des facteurs les pius importants de modification des 

conditions physico-chimiques de ces milieux.

La plupart des modèles mis au point pour décrire la pollution des 

rivières par les rejets de matière organique ne diffèrent pas fonda­

mentalement du modèle initialement proposé par Streeter et Phelps 

(1925), dont les hypothèses de base peuvent être résumées de la façon 

suivante :

a) La vitesse de dégradation de la matière organique (activité 

hétérotrophe) est supposée du premier ordre par rapport à la concen­

tration en matière organique.

b) L'effet de la pollution est décrit seulement en terme de concen­

tration en oxygène dissous, laquelle est déterminée par un bilan entre 

la consommation d'oxygène par l'activité hétérotrophe (supposée exclu­

sivement aérobie) d'une part, et la réaération par l'atmosphère d'autre 

part.

Avec certains amendements introduits par d'autres auteurs (des 

temps de latence ont été introduits pour tenir compte de la cinétique 

de la prolifération bactérienne, après un rejet de matière organique, 

la nitrification a été prise en considération dans le bilan d'oxygène, 

etc.), ce type de modèle a fourni des résultats satisfaisants dans 

certains cas favorables [Downing (1962)]. Cependant, beaucoup de nos 

rivières et de nos estuaires sont dans un état si avancé de pollution
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que les hypothèses de hase de Streeter et Phelps ne peuvent pius leur 

être appliquées :

a) La charge organique est souvent si importante qu'elle ne constitue 

pius le facteur limitant de l'activité hétérotrophe. L'hypothèse d'une 

cinétique du premier ordre pour la dégradation de la matière organique 

est donc dans ces cas irréaliste.

b) L'oxygène est fréquemment entièrement épuisé et un rôle, important 

est joué dans l'activité hétérotrophe par les respirations anaérobies . 

(utilisation d'autres oxydants que l'oxygène pour l'oxydation de la 

matière organique). Dès lors, un bilan complet d'oxydo-réduction est 

nécessaire, plutôt qu'un simple bilan d'oxygène pour décrire l'effet

de la pollution et la cinétique de l'autoépuration.

A certains égards, les processus bactériens qui se déroulent dans 

les rivières ou les estuaires hautement pollués ressemblent pius à 

ceux qui se déroulent dans les bassins stratifiés [Richards (1965)] ou 

dans les sédiments [Thorstenson (1970)] qu'à ceux décrits par le 

modèle classique de Streeter et Phelps.

L'Escaut, par l'importance de la charge organique qu'il reçoit 

par son cours amont, par le Rupel et par la ville d'Anvers, et par les 

temps de séjour très longs des masses d'eau dans sa zone estuarienne, 

est certainement très éloigné de la rivière idéale décrite par 

Streeter et Phelps. L'oxygène fait défaut presque en permanence dans 

la zone amont de l'estuaire, et des potentiels rédox très bas (jusqu'à 

- 100 mV) peuvent y être atteints.

Nous présenterons tout d'abord quelques observations réalisées 

dans l'estuaire de l'Escaut concernant les processus microbiologiques 

et les changements d'oxydo-réduction qu'ils engendrent. Nous discu­

terons ces observations en terme de thermodynamique et de cinétique 

des processus impliqués. De cette discussion sortiront les principes 

d'un modèle permettant de simuler de façon simple l'ensemble des pro­

cessus d'oxydo-réduction dans 1?estuaire : nous en présenterons les 

résultats et en discuterons les limitations.
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2.- Observations dans l'estuaire de l'Escaut

2.1.- Activité hétérotrophe

Méthode de mesure de l'activité hétérotrophe

L'activité bactérienne hétérotrophe dans les eaux naturelles est 

généralement estimée par mesure de la vitesse initiale de consommation 

de l'oxygène dans un échantillon non dilué. Cette méthode n'est forcé­

ment pas applicable dans les milieux anaérobies.

Romanenko (1964) a été le premier à mesurer l'activité hétêro- 

trophe tant en aérobiose qu'en anaérobiose, par incorporation de 
bicarbonate-14C à l'obscurité. La méthode repose sur le fait qu'une 

partie du carbone métabolisé par les bactéries hétérotrophes provient 

de la fixation anaplérotique de C02 . Cette fraction était supposée 

être de 4 % par Romanenko; Sorokin (1965) a montré sur cultures pures 

de bactéries hétérotrophes que ce rapport peut varier entre 1,5 et 

8 % selon l’espèce et le substrat organique utilisé; des valeurs 

jusqu'à 30 % sont mêmes"mentionnées pour certaines bactéries sulfato- 

réductrices. Overbeck (1974) a montré d'autre part que ce rapport est 

aussi fonction de l'état de croissance des bactéries en culture. En 

dépit de cette variabilité, nous avons décidé d'utiliser l'incorpora­

tion de bicarbonate marqué à l'obscurité comme une mesure semi-quanti­

tative de l’activité bactérienne hétérotrophe.

Les incubations ont été réalisées soit en tubes ouverts, soit en 

bouteille Winkler étanches à l'air. Les deux méthodes fournissent des 

résultats très semblables, sauf dans le cas d'eaux très réductrices 

(Eh < 100 mV), où l'incorporation mesurée en tube ouvert est environ 

2 à 3 fois pius importante qu'en bouteille fermée. Cette différence 

est probablement due à une stimulation artificielle des métabolismes 

aérobies par réaération de l'eau dans les tubes ouverts. Dans ces cas, 

seule la mesure réalisée en bouteille fermée a été considérée.

Il a été montré, par l'usage d'inhibiteurs spécifiques de la 

nitrification, que l'incorporation de bicarbonate par les bactéries 

nitrifiantes autotrophes constituait moins de 15 % de l'incorporation 

biologique totale dans l'eau de l'Escaut. Ceci est probablement aussi
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le cas pour les autres métabolismes autotrophes se déroulant dans l'es- 

tuairê, de telle sorte que l’incorporation de bicarbonate peut être con­

sidérée en bonne approximation comme due essentiellement à l'activité 

hétérotrophe.

Dans un petit nombre de cas, l'activité hétérotrophe globale a 

également été estimée en suivant pendant h jours l'augmentation de la 

concentration en bicarbonate dans des échantillons d'eau incubés en 

bouteille Winkler à température in situ et à l'obscurité. Les résultats 

sont donnés dans le tableau 1.

Tableau 1
Comparaison de deux méthodes pour évaluer l'activité hétérotrophe totale 

Estuaire de l'Escaut, mai 1974

Activité hétérotrophe Incorporation Fraction du métabolisme
Station totale mesurée par la anaplérotique carboné total

production de HCOj de HCOj provenant du HCO3

km 60 1,8 junoles/JLh 0,17 pmoles/£..h 9,4 %
km 100 3,6 Mmoles/£.h 0,24 jimoles/£.h 6,6 % .

2.1.2.- Résultats

Une série de profils longitudinaux de l'activité hétérotrophe dans 

l'estuaire de l'Escaut, mesurés à diverses saisons sont représentés dans 

la figure 1. De façon générale, des activités très importantes se pré­

sentent en amont, puis chutent brutalement entre le km 60 et le km 70 , 

c'est-à-dire lorsque la salinité atteint des valeurs de 2 à 4 gCl /i, . 

Ceci permet de distinguer dans l'estuaire de l'Escaut deux zones bien 

délimitées : l'une en amont, avec de hautes activités hêtêrotrophiques, 

l'autre en aval, avec des activités hêtêrotrophiques beaucoup pius 

faibles.

Dans les deux zones, la valeur absolue de l'incorporation de bi­

carbonate présente d'importantes variations saisonnières. Pour chaque 

croisière, la valeur moyenne de l'incorporation de bicarbonate dens la 

zone amont a été portée en graphique en fonction de la température moyenne 

dans la figure 2. La dépendance observée peut être décrite approximativement



In
co

rp
or

at
io

n d
e b

ic
ar

bo
na

te
 

(ji
m

ol
es

 C/
£.

h)

II

0

120 100 f
Rupel-

50

r

Janvier 1973 
Octobre 1973 
Novembre 1973 
Février 1974 
Mai 1974 
Juillet 1974 
Octobre 1974

0
Mer

Fig. 1 •
Profils longitudinaux de l'incorporation de bicarbonate à l'obscurité
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Incorporation de bicarbonate 
( moles C/ .h)

Température (°C)

fig. 2.
Relation entre l'activité moyenne d'incorporation de bicarbonate à 
l'obscurité dans la zone Rupel-Anvers et la température de l'eau.

par la relation :

I(t) _ 
1(f) "

t - t» 
16

Cette dépendance reflète à la fois l'effet direct de la température sur 

le métabolisme individuel des bactéries (effet physiologique), les modi­

fications quantitatives et qualitatives des populations bactériennes de
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saison à saison (effet sociologique) et les variations consécutives 

éventuelles de la fraction du métabolisme carboné provenant de l'incor­

poration de bicarbonate.

2.2.- Distribution longitudinale des propriétés oxydo-réductrices

2.2.1.- Mesure du potentiel rédox à l'électrode de platine

Le potentiel développé à la surface d'une électrode de platine 

plongée dans une eau naturelle donne une idée de la disponibilité globale

+ 300
Février 1974

/•N /Janvier 1973
+ 200

« I

+ 100

- 100

Distance à la mer (km)

fig. 3.
Profils longitudinaux du potentiel rédox mesuré à l'électrode de platine 
dans l'estuaire de l'Escaut.
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en oxydant de ce milieu. Toutefois, il ne constitue pas en général la 

valeur thermodynamique du potentiel rédox, pour des raisons liées 

essentiellement à la cinétique des échanges électroniques à la surface 

de l'électrode [voir par exemple Stumm (1966), Breek (1972), ...3. C'est 

pourquoi les résultats de cette mesure ne peuvent être interprétés de

. 400

. 300

- 100

fig. 4.
Variations saisonnières de la température (moyenne Rupel-Doel), du débit d'amont à Schelle (moyennes 
mensuelles fournies par les Antwerpse Zeediensten) et du potentiel minimum atteint entre le Rupel et 
Doei.
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façon quantitative. lis fournissent cependant un bon index send-quanti­

tatif des propriétés rédox de l'eau, utile aux fins de comparaisons.

Quelques profils typiques du potentiel rédox en fonction de la 

distance à la mer sont représentés dans la figure 3. Le Eh diminue dans 

la zone Dendermonde-Anvers, puis remonte progressivement jusqu'à des 

valeurs de 300-1+00 mV , caractéristiques des eaux aérées. La valeur 

minimale atteinte dans la partie amont de l'estuaire est d'autant pius 

basse que le débit d'amont est faible et que la température est élevée, 

comme le montre la figure H.

2.2.2.- Comportement individuel des principales espèces oxydo-réductrices

2.2.2.1. - Oxygène

La concentration en oxygène dissous est généralement très faible 

dans la partie amont de l'estuaire:, ce n'est que lorsque le débit d'amont 

est important et la température faible, que l'oxygène est présent à des 

concentrations supérieures à 50 ymoles/Æ . Vers les km 50 à 60 

commence la remontée progressive de l'oxygène. Celle-ci est rejetée 

d'autant pius en aval par rapport au profil de salinité que le potentiel 

rédox atteint en amont est bas (fig. 5). Dans la zone aval de l'estuaire, 

la saturation est généralement atteinte. Parfois même, une sursaturation 

s'installe à cause de l’intense activité photosynthêtique dans cette 

région, particulièrement au printemps et en été.

2.2.2.2. - Manganèse

La concentration en manganèse dissous présente un comportement 

relativement simple : une concentration à peu près constante d'environ 

U à 9 umoles/£. est maintenue en amont. Une chute abrupte se produit 

entre le km 55 et 1+0 . La concentration reste alors à des valeurs 

inférieures à 1 pmole/& jusqu'à la mer. Dans quelques cas, la concen­

tration en manganèse de la matière en suspension a été déterminée : 

elle varie entre 1+00 et 700 ppm dans la partie amont de l'estuaire, 

et entre 11+00 et 21+00 ppm dans la partie aval. Comme le montre la 

figure 6, la disparition du manganèse de la phase soluble est simultanée 

à l'augmentation de concentration dans la phase solide et l'explique
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fig. 5.
Position de la zone de réoxygénation par rapport au profil de salinité de l'estuaire de l'Escaut. 
Le niveau 4 mg O2/& est atteint à des salinités d'autant pius élevées que le potentiel redox mi­
nimum atteint entre le Rupel et Doei est pius bas.

1000 .

distance (km)fig. 6.
Profil longitudinal de la concentration en manganèse dissous dans l'eau de l'Escaut et de la teneur en 
manganèse de la matière en suspension. Les deux échelles ont été choisies de telle sorte que pour des tur- 
bidités égales à celle réalisée aux alentours du km 60, elles expriment toutes deux la même quantité par 
litre d'eau.
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quantitativement, ce qui suggère que les deux phénomènes résultent de 

l'oxydation du manganèse dissous (Mn**) en oxyde de manganèse iv, inso­

luble .

2.2.2.3.- Azote minéral

Dans la partie amont de l'estuaire, les nitrates et les nitrites 

(ces derniers en concentrations dépassant rarement 20 ymoles/2,) ne sont 

présents qu'en automne et en hiver. Leur concentration décroît rapidement 

vers l'aval. Au printemps et en automne, ils sont totalement absents de 

cette partie de l'estuaire. Aux environs du km 60 ou 70, la concentration 

en nitrates augmente brusquement, atteint des valeurs de 100 à 

200 ymoles/S, vers les km 20 ou 30, puis diminue à nouveau jusqu'à l'em­

bouchure. Le point où débute la remontée des nitrates peut être défini 

avec précision sur les profils longitudinaux de concentration : il est 

rejeté d'autant pius en aval par rapport au profil de salinité que les 

processus réductifs dans la zone amont sont pius intenses, comme l'indi­

que la figure 7*

- 100 200 300 400
Eh minimum atteint (mV)

fig. 7. •
Position du début de la remontée 
des nitrates dans la zone de ré­
cupération de l’estuaire de l'Es­
caut par rapport au profil de sa­
linité en fonction du potentiel 
rédox minimum atteint entre le 
Rupel et Doei.
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L'ammonium est toujours présent en concentrations appréciables, 

même dans la partie aval de l'estuaire : il varie entre 500 à 

800 ymoles/î. en amont et 100 à 10 ymoles/£ en aval. En hiver, lors­

que le prélèvement d'azote par le phytoplancton est négligeable, la somme 

nitrate pius ammonium est conservative (fig. 8), ce qui indique que la 

production de nitrate est due à l'oxydation de l'ammonium au sein des 

masses d'eau.

fi 500

0 5 10 15 _
Salinité (g Cl /£■)

fig. 8.
Concentration d'azote minéral total en fonction de la salinité pour les mois de janvier (O), février (•), 
mai (A) et juin (• ) 1975. Les points obtenus pour janvier et février se répartissent sur une droite, c'est- 
à-dire que la somme NO2 + NO3 + NH^ est conservative. Les courbes obtenues pour mai et juin montrent qu'il 
y a une consommation.
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2.2.2. U.- Fer

En automne et en hiver, les concentrations en fer dissous sont ex­

trêmement faibles tout au long de l'estuaire. Au printemps et en été, 

des concentrations de l'ordre de 10 ymoles/£. sont atteintes en amont, 

puis s'annulent vers le km 70. Le contenu en fer de la matière en sus­

pension est assez élevé (entre 2 et L %), de sorte que la quantité 

de fer en solution est faible devant celle en suspension et qu'aucune 

variation de teneur dans la matière en suspension ne peut s'observer comme 

dans le cas du manganèse. Les transitions rédox entre Fe++ et Fe+++ 

sont facilement observables par les changements de coloration de la ma­

tière en suspension de gris-noir à brun. Les points où se produisent ces 

transitions correspondent étroitement aux points où le fer dissous appa­

raît ou disparaît. Dans la partie amont de l'estuaire, la disparition du 

fer dissous, sans changement de couleur simultané de la matière en sus­

pension correspond probablement à la formation de sulfures de fer inso­

lubles .

2.2.2.5«~ Composés du soufre

Le comportement des sulfates est dominé par le mélange des eaux 

douces pauvres en sulfates (environ 2 mmoles/$.) dans l'eau de mer riche 

en sulfate (28 mmoles/Jl) ; l'évolution de la concentration des sulfates 

est donc essentiellement parallèle à celle de la chlorinitê. Cependant, 

pendant les mois de printemps et d'été, une légère diminution de la con­

centration en sulfates s'observe dans la partie amont de l'estuaire. A 

la même époque, des sulfures peu cristallisés sont présents dans la ma­

tière en suspension de la même zone, comme l'indique le fait que l'acidi­

fication de cette matière en suspension produit un dégagement distinct 

d'H2S , phénomène qui ne se produit pas durant les mois d'hiver.

2.2.3. - Comportement d'ensemble des substances oxydo-réductrices

Pour quatre situations d'un cycle annuel, les profils longitudinaux 

de concentration des cinq couples rédox considérés ci-dessus sont repré­

sentés dans la figure 9. Dans un but de clarté, une seule forme (soit 

l'oxydant, soit le réducteur) a été représentée, bien que des données, 

au moins partielles, existent concernant l'autre forme. On voit que,
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d'amont en aval, les oxydants sont successivement réduits dans l'ordre 

O2 , Mn++++, NO3 , Fe+++ , SO4" , puis régénérés dans l'ordre inverse, le

stade ultime de cette régénération étant la réapparition de l'oxygène 

dissous. Ces résultats permettent également de définir deux zones dans 

l'estuaire : une zone de réduction en amont, où la salinité est inférieure 

à 2 g Cl”/£. , et une zone d'oxydation en aval. Ces deux zones correspon­

dent étroitement à celles distinguées sur base de l'activité hétérotrophe : 

la zone de réduction est caractérisée par une haute activité hétérotrophe, ~ 

la zone d'oxydation est sujette à une activité hétérotrophe pius faible * 

et à une rêaération pius importante, à la fois par diffusion de l'oxygène 

atmosphérique et par mélange avec l'eau de mer non polluée.

Les processus de réduction dans la zone amont sont poussés beau­

coup pius loin en été qu'en hiver : en février 197**» seuls l'oxygène et I 

les nitrates sont utilisés, ni du fer réduit, ni des sulfures ne sont 

produits. En mai et en juillet 197^» tous les nitrates sont déjà utilisés! 
avant le km 120 et du fer réduit et des sulfures sont produits massive- I 

ment. La situation en octobre 197** est fort semblable à celle de février, 

mais la réduction des nitrates n'y est pas complète. Ces variations sai­

sonnières sont à mettre en relation avec celles, décrites pius haut, de 

l'activité hétérotrophe.

3.- Discussion et interprétation

3.1.- Le_concept de titration rédox de l'eau de l'Escaut par l'activité

- microbiologique

Les résultats mentionnés ci-dessus sont facilement interprétés par 

le modèle général suivant. L'eau de l'Escaut est fortement polluée dans 

son cours amont par d’importants apports de matière organique. Ces apports 

provoquent une intense prolifération des bactéries hétérotrophes, dont 

l'activité, au moins au printemps et en hiver, est de loin supérieure à 

la capacité de réaération de la rivière. En conséquence, l'oxygène est 

rapidement épuisé et d'autres oxydants sont utilisés pour la respiration 

anaérobie de la matière organique. Ce processus peut être décrit par la 

réaction globale :
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(1) CH20 + H20 -*■ C02 + U H+ + h e"

couplée à la reduction de l'un des oxydants présents dans le milieu :

02 , Mn++++, NO3 , Fe+++ , SO4- . Aucune accumulation de composés organi­

ques incomplètement oxydés n'ayant été observée dans l'estuaire de l'Es­

caut, les processus de fermentations ne doivent pas être pris en consi­

dération dans un bilan global.

Vers le km 60, une chute brutale de l'activité hétérotrophe s'ob­

serve. Cette chute peut s'expliquer par l'effet de l'augmentation de sa­

linité qui provoque

i) la floculation de la matière en suspension et de la matière orga­

nique et sa sédimentation [Wollast (1973)3 et

ii) l'inhibition de l'activité des bactéries d'eau douce.

D'autre part, à partir du même endroit approximativement, 1'input d'oxy­

gène est augmenté, tant par réaération atmosphérique (élargissement de 

l'estuaire) que par mélange avec l'eau de mer. Une phase de récupération 

débute alors, qui régénère les oxydants utilisés précédemment. Ce processus 

peut être représenté par la réaction suivante :

(2) l( e‘ + 02 + It H* + 2 H20

couplée à l'oxydation d'un réducteur présent dans le milieu : sulfures, 

Fe++, NH4 , Mn++ . Comme il sera discuté pius loin, plusieurs de ces 

réactions d'oxydation ne sont pas spontanées mais doivent être cataly­

sées par des microorganismes autotrophes.

D'un point de vue chimique, ce modèle général est équivalent à 

deux titrations rédox successives de l'eau de l'Escaut : ,

i) en amont, une titration des oxydants par la matière organique me­

née par l'activité hétérotrophe, avec comme conséquence une diminution 

du potentiel rédox; '

ii) en aval, vine titration des réducteurs par l'oxygène, menée par la 

réaération et les-métabolismes autotrophes, avec pour conséquence l'aug­

mentation du potentiel rédox.

Ce concept de titration rédox dans les milieux naturels a déjà été 

utilisé par Sillèn (1965) pour déduire l'évolution de l'atmosphère et de 

la croûte terrestre depuis l'état réducteur primitif jusqu'à l'état oxydé
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actuel, et par Thorstenson (1970) pour interpreter l'évolution de la com­

position chimique de l'eau interstitielle des sédiments récents à diffé­

rents stades d'enfouissement.

3.2.- Thermodynamique et cinétique des processus redox dans l'estuaire 

de l'Escaut

Avant de développer un traitement détaillé de l'ensemble des pro­

cessus qui se déroulent dans l'estuaire, un bref aperçu de la cinétique 

de la thermodynamique des réactions de chaque couple rédox impliqué doit 

être donné.

3.2.1.- Le système oxygène-eau

L'activité microbiologique est bien sur le facteur le pius impor­

tant qui affecte le comportement de l'oxygène dans les eaux naturelles. 

L'oxygène est utilisé comme oxydant pour l'oxydation hétérotrophe de la 

matière organique; c'est ce processus qui cause la déplétion de l'oxygène 

dans la zone amont de l'estuaire. L'eau est oxydée en oxygène pour la 

réduction du C02 en matière organique par les organismes photosynthé­

tiques; c'est ce processus qui cause la sursaturation en oxygène dissous 

dans la partie aval de l'estuaire au printemps et en été.

L'interconversion purement chimique de l'oxygène en eau est égale­

ment importante car elle controle la valeur effective du potentiel rédox 

dans les eaux oxygénées. Ce contrôle a été discuté en détail par Sato 

(i960) et Breek (1972). Les deux auteurs ont souligné le fait que la ré­

duction de l'oxygène est un processus en plusieurs étapes dans lesquelles 

le peroxyde d'oxygène est tui intermédiaire :

(3) 02 + 2 H+ + 2 e" - H202 '

(4) H202 + 2 H+ + 2 e' -*• 2 H20 .

Le premier de ces processus est rapide; le second, qui implique la rup­

ture d'une liaison 0-0 est très lent. Une certaine concentration 

d'H202 , non négligeable peut donc s'accumuler dans les eaux naturelles 

oxygénées. Un grand nombre d'espèces chimiques (dont les formes oxydées 

du fer et du manganèse) réagissent facilement avec H202 en le
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redécomposant en 02 et en empêchant ione oxydation pius poussée de la 

solution par la réaction (4). L'état stationnaire ainsi établi entre 02 

et H202 est le mode effectif de contrôle du potentiel rédox dans les 

milieux aérés, au moins en ce qui concerne les réactions purement chi­

miques. La relation de Nernst pour l'équilibre entre 02 et H20 ,

Eh = 1,23 - 0,059 pH + 0,015 log p02 , 

doit dès lors être remplacée par celle de la réaction (3),

Eh = 0,682 - 0,059 pH + 0,030 log .h2u2

La concentration de régime de H202 qui apparaît dans cette relation
"6 **11a été estimée par Sato et Breek à 10 et 10 moles/£ respective­

ment, ce qui donne

(Sato) Eh = 0,862 - 0,059 pH + 0,030 log p02 ,

(Breek) Eh = 1,012 - 0,059 pH + 0,030 log p02 .

3.2.2.- Le système manganèse

La figure 10 montre, en termes de Eh et de pH , les. zones de 

stabilité thermodynamique des formes du manganèse, dans un milieu de la 

composition générale de l'eau de l'Escaut à Anvers (km 8o). On voit que 

Mn02 est la phase solide stable, insoluble, aux potentiels rédox supé­

rieurs à 500 mV , tandis que MnC03 est stable aux potentiels infé­

rieurs à 500 mV , avec une concentration d'équilibre de pius de 

10 ymoles/£, en Mn++ dissous aux pH inférieurs à 7,8 . A des potentiels 

notablement pius bas, MnS devient la phase solide stable; sa solubi­

lité reste relativement élevée.

La cinétique de l'oxydation et de la réduction purement chimiques 

du manganèse a été discutée en détail par Stumm et Morgan (1970). La ré­

duction de Mn02 par les sulfures ou par divers composés organiques 

procède relativement vite en milieu synthétique. L'intervention directe 

de microorganismes hétérotrophes dans ce même processus a été démontrée 

également dans les milieux naturels [Troshanov (1964), cité par Kuznetsov 

(1975)3* La vitesse de l'oxydation chimique de Mn++ dans les eaux oxygé­

nées est fortement dépendante du pH. Elle n'est mesurable (sur une période
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fig. 10.
Diagramme de stabilité thermodynamique des diverses formes du manganèse dans un milieu 
de la composition moyenne de l'eau de l’Escaut à Anvers (Carbonates totaux : 5 mmoles/Æ. ; 
soufre total : 2 mmoles/£).
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de quelques jours) qu'aux pH supérieurs à 8,5 . L'oxydation rapide 

du Mn++ observée dans l'estuaire de l'Escaut y est donc probablement 

réalisée par le métabolisme de microorganismes autotrophes.

3.2.3*~ Le système azote

La figure 11 montre les domaines de stabilité thermodynamique des 

formes de l'azote en fonction du Eh et du pH du milieu. Dans la 

figure 11a, toutes les espèces possibles ont été considérées dans les 

calculs; dans la figure 11b, KO3 , N02 et NH4 ont été considérées

comme métastabies par rapport à N2 , pour rendre compte du fait que 

cette forme n'est pas facilement accessible à l'activité biologique.

En fait, les interconversions purement chimiques des différentes 

formes de l'azote sont extrêmement lentes et tout le comportement de 

l'azote dans les milieux naturels est contrôlé par l'activité microbio­

logique. Il est cependant frappant de voir l'accord entre les domaines 

de présence effective des nitrates et nitrites avec leur domaine de 

stabilité thermodynamique (fig. 12), la différence de 70 mV observée 

entre la frontière des deux domaines pouvant s'expliquer par les diffi­

cultés de mesure du Eh au moyen d'une électrode de platine dans les 

milieux naturels. Cet accord résulte de certaines contraintes d'ordre 

thermodynamique imposées à l'activité bactérienne.

La dénitrification (réduction hétérotrophe des nitrates en N2) 

qui caractérise la zone réductrice de l'estuaire de l'Escaut, se produit 

en présence de matière organique mais est inhibée par les oxydants meilleurs 

que les nitrates : l'oxygène en concentration supérieure à 1 ppm 

[Wheatland et al. (1959)> Billen (non publié)] et peut-être aussi le man­

ganèse oxyde. D'autre part, la présence de nitrates inhibe l'utilisation 

par les métabolismes hétérotrophes d'autres oxydants moins puissants : 

c'est ainsi que l'utilisation du' Fe+++ comme oxydant par les bactéries 

hétérotrophes est empêchée par les nitrates [(Ottow (1968)], ainsi que 

la sulfato-rêduction [Salek et al. (1964), Vamos (1958), Billen (non 

publié)]. De la sorte, la dénitrification doit être complète avant que 

d'autres types de métabolismes hétérotrophes n'entrent en jeu et ne 

diminuent le potentiel rédox du milieu.
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Domaines de présence et d'absence des nitrates dans l'eau de l'Escaut
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20
Chlorinité (mg Cl”/£)

fig. 13.
Activité relative de cultures de bactéries nitreuses en fonction de la chlorinité. 
Les cultures ont été obtenues par enrichissement en milieu d'eau douce (2 mg Cl /Z) 
[a et b] ou d'eau salée (19 mg Cl~/ZI [c], à partir d'eau prélevée respectivement 
au km 2 (a) , km 92 (b) et km 2 (c) .

Distance à l'embouchure (km)
fig. 14.

Quelques valeurs d'activité nitrifiante mesurée in situ en octobre 1975 dans l'estuaire de l'Escaut.
iI
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La nitrification (oxydation autotrophe de 1'ammonium en nitrite et 

en nitrate) qui caractérise la zone oxydative de l’estuaire est limitée 

à la zone de stabilité des nitrites et des nitrates par rapport à l'ammo­

nium, c'est-à-dire à la zone où l'oxydation de l'ammonium est exoénergê- 

tique. Ce fait est facile à interpréter si l'on se souvient que les 

bactéries nitrifiantes -utilisent l'oxydation de l'ammonium en nitrites et 

en nitrates comme seule source d'énergie pour leur métabolisme.

Même dans la zone oxydative, à l'exception de quelques situations 

hivernales exceptionnelles, l'ammonium reste cependant toujours présent 

en concentrations appréciables, ce qui indique que la nitrification 

n'est jamais complète. Ceci est dû à la limitation de la vitesse de 

croissance des organismes nitrifiants. Les comptages comparatifs en milieu 

salé et en milieu d'eau douce [Billen (1975), Somville (1975)] montrent 

que les populations de bactéries nitrifiantes de l'estuaire de l'Escaut 

sont des populations d'eau douce, et qu'aucune population halophile ne se 

développe, ni dans l'estuaire, ni dans les eaux côtières. La rivière 

charrie, d'amont en aval, des organismes nitrifiants d'eau douce, proba­

blement d'origine terrigène. Ces organismes ne manifestent ni croissance, 

ni activité dans la zone amont, à cause des conditions rédox défavorables 

Lorsque le Eh critique est atteint, la nitrification débute immédiate­

ment, d'où le caractère très brusque de la remontée des nitrates. 

Toutefois, la croissance de ces organismes d'eau douce est rapidement 

limitée par l'augmentation de la salinité. Une courbe typique d’activité 

nitrifiante d'une population isolée à partir de l'eau de,l'Escaut, en 

fonction de la salinité est donnée dans la figure 13. Les populations de 

bactéries nitrifiantes sont donc diluées dans l'eau de mer pius vite 

qu'elles ne peuvent croître par division. La réalité de cette interpré­

tation est confirmée par des mesures directes in situ de l'activité 

nitrifiante dans l'estuaire de l'Escaut (fig. 1U)
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3.2.U.- Le système fer

Un diagramme de stabilité thermodynamique pour les composés du fer, 

calculé pour la composition générale de l'eau de l'Escaut à Anvers, est 

représenté dans la figure 15. Pour établir ce diagramme, certaines espèces 

mêtastables ont été considérées à la place des espèces stables thermodyna­

miquement pour des raisons cinétiques. Ainsi, 1'hydroxyde ferrique 

amorphe Fe(0H)3 a été considéré à la place de l'hématite, parce que la 

première forme apparaît spontanément la première et n'est que très lente­

ment convertie dans la seconde [Garrels et Christ■(1965)3. Pour les mêmes 

raisons, la mackinawite (FeS) et la greigite (Fe3S4) ont été considérées 

plutôt que la pyrite ou la pyrrhotite [Berner (1967, 1971)3, les premiers 

minéraux ayant été identifiés comme les pius importants constituants des 

sulfures de fer fraîchement précipités dans les sédiments récents 

[Berner (1967), Doyle (1968)3.

On voit sur le diagramme de la figure 15 que le fer particulaire 

existe sous forme d'hydroxyde ferrique aux potentiels supérieurs à 120 mV 

à pH 7 , sous forme de sidérite entre 120 et - 190 mV , sous forme de 

mackinawite en dessous de - 190 mV . Le fer dissous n'apparaît à des 

concentrations supérieures à IO pmoles/Jl qu'entre 230 et - 190 mV, 

sous forme d’ion ferreux. - t
La réduction des composés ferriques en composés ferreux peut se " 

produire spontanément. Le rôle direct des bactéries hétêrotrophes dans ce 

processus et l'ubiquité de ces organismes ferro-réducteurs est cependant 

bien établie. L'oxydation spontanée des ions ferreux par l'oxygène est 

très rapide aux pH supérieurs à 6 [Stumm et Lee (1961)3. Il est dès 

lors difficile d'établir l'existence de l'oxydation biologique du Fe++ 

en milieu neutre, bien que des bactéries ferro-oxydantes existent et que 

leur rôle dans les milieux naturels très acides, où l'auto-oxydâtion du 

fer est très lente, ait été parfaitement démontrée [Mulder (1964),

Brock (1966)3.
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’ fig. 15.
Diagramme de stabilité thermodynamique du fer dans un milieu de la composition moyenne 
de l'eau de l'Escaut à Anvers.
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3.2.5*“ Le système sulfate-sulfure

Le processus de réduction des sulfates est exclusivement le résul­

tat de l'activité de^bactéries hétérotrophes utilisant les sulfates comme 

accepteur final d'électron dans la respiration de la matière organique.

Le processus est inhibé en présence d'oxygène et de nitrates [Salek et al. 

(1964)]. Dans l'Escaut, les sulfures produits sont en grande partie préci­

pités sous forme de sulfures métalliques insolubles, de sorte que des 

concentrations importantes de sulfures dissous ne se rencontrent jamais.

L’oxydation des sulfures dissous ou amorphes dans les eaux aérées 

est un processus spontané rapide. Il peut aussi être catalysé par des 

microorganismes autotrophes.

3•3•~ Modèle d'équilibre interne pour l'évolution de l'eau de l'Escaut

Les considérations thermodynamiques et cinétiques qui précèdent ont 

été résumées dans un diagramme Eh-concentration calculé pour une valeur 

déterminée du pH (la valeur choisie a été 7,5 , étant donné que l'eau 

de l'Escaut voit son pH varier d'environ 7 en amont jusqu'à 8 en 

aval) [figure 16].

Si un équilibre interne était réalisé dans l'eau de l'Escaut entre 

tous les processus rédox décrits ci-dessus, l'évolution de l'eau de 

l'Escaut depuis l'amont jusqu'à la mer, pourrait être décrite par la fi­

gure 16, en considérant que le Eh décroît dans la zone amont sous l'in­

fluence des métabolismes hétérotrophes (et donc jusqu'à des valeurs pius 

basses en été qu'en hiver) et remonte dans la zone aval sous l'influence 

de la réaêration. La comparaison directe avec les profils expérimentaux 

de la figure 9 montre que cette hypothèse d'équilibre interne des couples 

rédox minéraux considérés pius haut permet en effet d'expliquer au moins 

les traits généraux de l'évolution de la composition de l'eau de l'Escaut. 

Le désaccord le pius important réside dans le fait que la nitrification 

n’est pas complète avant la remontée de l'oxygène, ceci à cause de la 

dynamique particulière des populations de bactéries nitrifiantes dans 

l'estuaire. A ceci près, il est remarquable de voir comme l'eau de l'Escaut 

reste proche de l'équilibre thermodynamique sous l'influence des processus
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biologiques et chimiques. C'est cette observation qui servira de base 

pour la simulation mathématique de l'évolution de la composition de 

l’eau de l'estuaire que nous présentons dans le paragraphe suivant.

4.- Modèle mathématique des processus d'oxydô-réduction

b.1.- Principe .

Etant donnée une série de conditions aux limites (composition de 

l'eau à Dendermonde et à l'embouchure), nous nous proposons de calculer 

l'évolution des concentrations des formes oxydées X^Sjt) et réduites 

Yi(s,t) des cinq couples rédox présents dans l'eau de l'Escaut (oxygène, 

manganèse, nitrates et ammonium, fer, sulfates et sulfures), à partir :

(i) de l'activité hêtérotrophe bactérienne totale. Celle-ci est

estimée à partir de la mesure de l'incorporation de bicarbonate marqué 

à l'obscurité par la relation .

H(s,t) = a x (incorporation de bicarbonate)

où H(s,t) est le flux d'électron correspondant à l'activité bactérienne 

et a est traité comme un paramètre ajustable, étant donnée l'incertitude 

existant a priori sur sa valeur qui peut différer de saison à saison.

(ii) d'une hypothèse d'équilibre thermodynamique interne, selon 

laquelle les transitions rédox provoquées par le flux d'électron H(s,t) 

sont en équilibre l'une par rapport à l'autre, selon les équations 

discutées pius haut :

(a) h e" + 02 + U H+ * 2 H20

8e' + NOj + 10 H+ - HH4 + 3 H20 (en aval)
(b) !

5 e" + NOj + 6 H+ - - N2 + 3 H20 (en amont)

(c) 2 e'+ Mn02 + 1* H* - Mi++ + 2 H20

1 e' + Fe(0H)3 + 3 H+ =* Fe++ + 3 H.,0
(d) +

Fe++ + HCOg FeC03 + H ,

(e) 8 e" + S0" + Fe++ + 8 H+ - FeS + U H20
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c'est-à-dire que les cinq relations de Nerast correspondantes sont véri­

fiées simultanément :

(a)

(b)

(c)

(d>

Eh = 0,862 - 0,059 pH + 0,030 log p02

. H0«
Eh = 0,882 - 0,071* pH + 0,007 log jjjjj

Eh = 1.229 - 0,118 pH - 0,029 log Mn++.

Eli = 1,057 - 0,118 pH - 0,059 log Fe++

log Fe++ - log HCOj + pH = - 0,286 pour - 0,215 < Eh < 0,053 

(e) Eh = 0,298 - 0,059 pH + 0,007 log (Fe++.SO4-).

Cette hypothèse revient à considérer que les bactéries n'utilisent jamais 

dans leur métabolisme producteur d'énergie que la demi-réaction rédox la 

pius favorable énergétiquement et qu'aucune limitation d'ordre cinétique 

ne s'oppose à la réalisation instantanée de l'équilibre thermodynamique 

du système constitué par les cinq couples rédox considérés. Certaines 

limitations cinétiques peuvent cependant être introduites dans le modèle. 

Certaines le sont d'emblée par le choix d'une équation de Nemst corres­

pondant à l'équilibre d'espèces métastables plutôt que les espèces thermo­

dynamiquement stables mais peu réactives (cas de l'oxygène, des hydroxydes 

de fer III, etc.). D'autres limitations cinétiques, liées à l'activité 

bactérienne, peuvent être introduites dans une seconde étape de calcul, 

comme il sera discuté en détail pour le cas de la nitrification.

h.2.- Cas d'un équilibre thermodynamique interne 

4.2.1.- Procédure de calcul

Si X(s,t) représente une concentration moyenne sur la section, 

l'équation de conservation peut s'écrire

(1) 3_
at x + u a_

as x = jA 3s
(A K |- X) + P - C 

as

où t est le temps, s 

fleuve, u la vitesse, 

de diffusion, P et C

la coordonnée longitudinale suivant l'axe du i
A la section de l'estuaire, K le coefficient 

des termes de production et consommation.
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Pour l'estuaire de l'Escaut, les expressions de u(s,t) , A(s,t) 

et K(s,t) sont données par les modèles hydrodynamiques de Wollast (1973) 

ou de Ronday (1975).

Si VA représente l'opérateur "hydrodynamique"

(2) VA 9_ 9___ ± 9_
9t U 9s ~ A 9s 9

on peut écrire pour chaque oxydant Xi une équation du type

(3) VA X^s.t) = Pi(s,t) - Ci(s,t) (i = 1,5)

où Pt et Ci sont des fonctions production et consommation (inconnues). 

Pour chaque forme réduite Yi , on a

(U) VAYi(s,t) = - P.(s,t) + C.(s,t) . (i = 1,5)

La résolution du problème passe alors par la définition d'une 

variable associée

(5) F(s,t) = Z v. X.(s,t)
. i«1 A

où les vA sont les coefficients stoechiométriques des électrons dans 

lés réactions (a) à (e) .
' • ^ '

L'opérateur VA étant linéaire, on a

(6) VAF(s,t) = Z ViPj - E VjCj 

avec pour condition aux limites

(7) tF] amoni = 2 Vi ^amont

(7’) CF] = Z V.mer 1 [x.]1 mer

Dans l'équation (6) qui constitue un bilan global d'oxydo-réduction, 

la somme des termes de consommation Z Ci est en fait le flux total 

d'électrons H(s,t) dû à l'activité bactérienne, tandis que la somme 

des termes de production Ev.Pj se réduit à la réaération (à exprimer en 

flux d'électrons). On peut estimer la réaération par une relation du type

(9) K (X1 - X.,) .

ce qui permet d'écrire finalement
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(10) VAF(s,t) = V K (X. - X.) - H(s,t)
1 1 sat 1 '

La discretisation spatio-temporelle des equations permet d'obtenir 

des équations matricielles tridiagonales, qui sont calculées par des algo­

rithmes de récurrence très performants [Adam et Runfola (1971), Adam (1975)] 

Comme l'équation (IO) contient explicitement la concentration en oxygène, 

l'expression .

<X1 T xi)
1 sat 1

est calculée soit en utilisant la valeur de X-, aupas de temps précédent 

(si X1 varie lentement), soit par un schéma de calcul itératif.

Le flux total d'électron H imposé au système doit ensuite être 

partagé entre les différentes voies chimiques et biologiques représentées 

par les réactions (a) à (e). Dans l'hypothèse d'un équilibre thermody­

namique interne, ce partage est régi par les cinq équations simultanées 

entre le potentiel rédox Eh et les couples (xj^)

Eh = E° RT . Xi
ViF log y*

qui peuvent se représenter par des fonctions linéaires par morceaux sur 

un diagramme semi-logarithmique (fig. 16).

Connaissant F(s,t) , solution de (IO), la détermination des diffé­

rentes concentrations Xj peut se faire grâce à ces relations de la 

façon suivante.

La construction complète du diagramme d'équilibre exige la connais­

sance des valeurs maximum que les différents constituants peuvent atteindre.

Ceci peut être résolu par l'introduction de quatre variables Zi 

définies par

(12) Z£ = Xi + Y. (i = 2,5)

qui, vu (3) et (U), sont des variables "conservatives" (hydrodynamiquement), 

c'est-à-dire que

(13) VA Zi = 0 (i = 2,5)

avec des conditions aux limites déduites de (7).

Les quatre équations (13) permettent de déterminer les Zi(s,t) , 
qui constituent l'enveloppe des valeurs maximum pour Xi(s,t) [et donc 
pour Yi(s,t)] .
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La valeur minimum de concentration de chaque oxydant est prise 
égale à 10”^ moles/£ , ce qui, dans la représentation logarithmique, 

peut être considéré comme une approximation de la concentration zéro.

A partir des valeurs minimum et maximum, on peut alors, pour . 

chaque oxydant Xi , diviser l'intervalle de variation du potentiel 

rédox en trois domaines, séparés par des limites EA.(s,t) et EB. (s,t)

pour

Eh £ Earti Xi = Z,

■ EB. < Eh < Ea.
Xi

Eh - aâ + bi log
" i Ai

Eh 5 EB. Xi = 10“6 (~ 0) .

Localement, ceci permet donc de fixer une configuration pour le 

diagramme d'équilibre thermodynamique et, en chaque point, de calculer 

la distribution des Xj de manière univoque.

En résumé, la procédure séquentielle suivante est suivie à chaque 

pas de temps :
1) solution des U équations (13) pour les Zi(s,t) (i « 2,5) ;

2) à partir des équations d'équilibre interne et des Zj (i=2,5) , 

calcul des limites E,.(s,t) et ER.(s,t) ;

3 ) calcul de la variable

F(s,t) = Z Vi Xi(s,t) .

à partir de (IO) et des conditions aux limites (7) CX1 étant supposé connu] 

U) inversion de la relation implicite

. , F(s,t) = I viXi = fLA>Le(E )

qui permet de calculer Eh(s,t) et les concentrations Xi via les relations

Eh = *i(Xi,Zi) ;

5) retour éventuel au point (3) pour vin schéma de calcul itératif 

(calcul de X1).
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*t.2.2.- Résultats '

La figure 17 représente le résultat de la simulation des profils 

longitudinaux de février, avril, juillet et octobre 197U à l'étale de 

marée basse, calculé en utilisant le modèle hydrodynamique stationnaire 

de Wollast (1973) et la procédure exposée ci-dessus. La comparaison avec 

les profils expérimentaux (figure 9) montre que la tendance générale de 

l'évolution de la composition de l'eau est bien reproduite par la 

simulation.

Les valeurs utilisées pour cette simulation sont respectivement 

de 100 pour février , 50 pour mai , 25 pour juillet et 70 pour 

octobre 197*+» ce qui correspond à une fraction du métabolisme carboné 

total incorporée sous forme de bicarbonate de U, 8, 15 et 6 %

respectivement. Ces valeurs sont compatibles avec les quelques détermi­

nations expérimentales de cette fraction (9,*+ et 6,6 % en mai 197*+» 

voir tableau 1) et leur évolution saisonnière cadre bien avec l'obser­

vation selon laquelle les bactéries anaérobies, les suifato-réductrices 

en particulier, dont le role relatif dans l'activité hétérotrophe est 

pius grand en été, incorporent pius activement le bicarbonate que les 

bactéries aérobies.

Si la tendance générale de l'évolution de la composition de l'eau 

est bien reproduite par la simulation, la zone d'augmentation du NOj 

est cependant déplacée vers l'amont, et la zone de restauration de 

l'oxygène est reportée en aval. Ceci est évidemment la conséquence de 

l'hypothèse d'équilibre interne, qui impose notamment que l'oxygène ne 

peut réapparaître que si le NH4 et le Mn++ sont complètement oxydés. 

Pour expliquer.1'allure des profils observés, des limitations de la ciné­

tique des réactions doivent être considérées : la vitesse des réactions 

chimiques et biologiques impliquées ne permet pas d'atteindre l'équilibre 

chimique entre les différents couples d'oxydo-réduction.

Ceci est particulièrement vrai pour l'oxydation de 1'ammonium en 

nitrates, qui, comme nous l'avons signalé pius haut, n'est jamais complète 

dans l'estuaire. En fait, dans la simulation présentée dans la figure 17» 

il est déjà tenu compte implicitement de ce fait, de façon d'ailleurs 

assez peu élégante, en prenant comme concentration en ammonium à la
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limite amont une valeur correspondant seulement à la fraction appelée à 

être nitrifiée de la concentration réelle mesurée à Dendermonde. Dans le 

paragraphe suivant, nous introduisons de façon pius rigoureuse une limi­

tation cinétique sur la nitrification.

4.3.- Limitation cinétique de la nitrification

Comme expliqué pius haut, le caractère incomplet de la nitrification 

s'explique par la dynamique particulière des populations de bactéries 

nitrifiantes. Un profil typique de l'activité nitrifiante relevé expéri­

mentalement a été représenté dans la figure 14 : l'activité, nulle dans 

la partie amont de l’estuaire, augmente brusquement à l'endroit où est 

atteint le potentiel rédox critique, puis diminue lorsque la salinité 

augmente, pour s'annuler vers 10 mg Cl/£.

Une première étape pour rendre compte de cette limitation cinétique 

consiste à introduire dans le modèle d'équilibre, de façon semi-empirique, 

vine valeur:limite de l’activité nitrifiante, basée sur l'allure des pro­

fils observés d'activité nitrifiante. Une seconde étape consiste à bâtir 

un modèle déterministe complet de la dynamique des populations de bactéries 

nitrifiantes et de leur activité, modèle qui peut être couplé au modèle 

précédent.

4.3.1.- Introduction semi-empirique d'une nitrification maximale

L'hypothèse d'équilibre thermodynamique a permis de calculer une 

première estimation des différentes concentrations, en particulier la 

concentration en nitrates X3(s,t) . En remplaçant X3(s,t) dans 

l'équation (3), on peut alors déterminer numériquement la fonction de 

commande f(s,t) qui détermine l'évolution de X3 , c'est-à-dire 

telle que

(14) vax3 = f (s ,t)

et on a évidemment
f(s,t) = P3(s,t) - C3(s,t) .

On constate que cette fonction f est négative dans la première 

partie de l'estuaire, positive dans la seconde partie. Comme on peut le
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Simulation de profils longitudinaux de février, mai, juillet et octobre 1974 
selon l'hypothèse d'équilibre thermodynamique interne.



- 140 -

vérifier expérimentalement, ces deux zones correspondent à la zone de 

dénitrification d'une part, et de nitrification d'autre part ; ce qui 

permet d'associer la partie négative de f au terme de consommation 

Cj , et la partie positive au terme de production P3 . Cette fonction 

P3 représente l'activité des "bactéries nitrifiantes calculée suivant 

l'hypothèse de l'équilibre interne, et donc surestimée.

On peut alors définir une nouvelle fonction-production P3(s,t) 

qui vaut

^(s.t) = I P3(s,t)

L,(s,t)
si

P3 * L3 

P3 > L3

où L3(s,t) est une fonction seuil semi-empirique à laquelle, sur base 

du profil expérimental d'activité nitrifiante de la figure 14, on donne 

la forme suivante :

r Y(t) (s0 - s)
L3(s,t) = ] si

( 0

s0 étant le point où la salinité atteint 10 mgCl/A 

déterminer à partir du profil de salinité calculé.

On a donc une nouvelle fonction de commande

s < s0 

s > s0

que l'on peut

f * ( s ,t) = P‘(s,t) - C3(s,t)

En intégrant l'équation (3) avec cette nouvelle fonction de com­

mande f* , on obtient une solution X3 qui tient compte du comportement 

physiologique des bactéries en fonction de la salinité. La valeur de y 

est ajustée pour que le profil calculé corresponde aux concentrations en 

nitrates mesurées dans l'estuaire.
Les fonctions de commande modifiées f* sont représentées à la 

figure 18 et les valeurs de l'activité nitrifiante ainsi déterminées 

sont compatibles avec les quelques mesures expérimentales directes de la 

nitrification.

Les concentrations des autres oxydants sont alors recalculées à 

partir de l'hypothèse d'équilibre interne, la concentration en nitrate 

étant cette fois imposée (donc hors-équilibre).

La procédure séquentielle suivante est maintenant suivie à chaque pas 
de temps :
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1) à U) comme dans le modèle d'équilibre thermodynamique;

5) construction de la fonction limitante L3 ; calcul de la fonction de 

commande f et de la fonction modifiée f* ;

6) intégration de (3)» ce qui détermine X3 ;

7) inversion de la relation

F(s,t) =ïv X =f (Eb) ,
1 1 lA»l8

X3 étant imposé.

Les résultats obtenus avec cette procédure sont beaucoup pius pro­

ches de la réalité comme le montrent les profils de la figure 19 et leur 

comparaison avec les profils expérimentaux de la figure 9-

k.3.2.- Modèle déterministe de la nitrification

Un modèle bactériologique de la nitrification doit passer par la 

détermination de l'évolution de la biomasse B des organismes nitri­

fiants. Celle-ci est régie par l'équation :

VAB = KB-MB

où K et M sont respectivement les coefficients de croissance et de 

mortalité.

Le coefficient de croissance est une fonction de la température, 

de la salinité, de la concentration en ammonium ï3 et du Eh :

K = k x f1(T) x f2(CCl]) x f3(Y3) x (Eh)

où k est la constante optimale de croissance; f, , f2 , f3 ayant 

une valeur unitaire pour les valeurs optimales de T , de Cl et 

de Y, respectivement.
0 . ~5
Selon la revue de Painter (1970), k varie entre 2 10 et

Carlucci et Strickland (1968) ont déterminé que la température 

optimale pour les bactéries nitreuses en culture pure est de 28 °C , 

le Q10 valant 3 , de sorte que
T - 28

f, = 10 15 (0 < T < 28 °C) .10
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Simulation des profils longitudinaux de février, mai, juillet et octobre 1974 
selon le modèle incluant une limitation cinétique sur la nitrification.
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f2 a été choisi afin de reproduire au mieux la dépendance observée 

de l'activité vis-à-vis de la salinité (figure 13). Une gaussienne

- f2 = exp (-

simule le mieux les courbes expérimentales d'activité en fonction de la 

salinité, sans que cette forme traduise aucune loi physiologique théorique.

La dépendance de la croissance vis-à-vis de la concentration en 

ammonium sera supposée conforme à une loi de Michaëlis-Menten :

fî “ K. + ï3 ’

Painter (1970) cite des valeurs de Km comprises entre 70 et 700 ymoles/jl . 

Une valeur moyenne de 250 pmoles/fi. peut être utilisée.

La fonction (Eh) exprime simplement que la nitrification n'est 

possible qu’au-dessus d'un certain potentiel rédox limite en dessous du­

quel l'oxydation de l'ammonium est endoénergétique

r 1 Eh > E°, ,
(Eh) = ] si

•( 0 Eh < E®, .

La constante de mortalité pour ces bactéries nitrifiantes d'eau 

douce est probablement fonction de la salinité. Nous avons choisi, un peu 

arbitrairement en l'absence de données expérimentales, une fonction expo­

nentielle de la salinité :

M m exp [Cl] - 18
3

L'activité de nitrification est alors supposée proportionnelle à la 

vitesse de croissance des bactéries, de sorte que l'on peut écrire pour 

l'ammonium et les nitrates :

Y3 + B K B = 0 

X3 - B K B = 0
“7 ^

La constante B a des valeurs comprises entre 10 et 5 10 ymoles/bact. 

selon Carlucci et Strickland (1968) et Watson (1965).

Quelques résultats préliminaires obtenus avec ce modèle [ Somville 

(1975)] sont représentés dans la figure 20 qui montre la simulation
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fig. 20.
Profils calculés des concentrations de NO3 , NH4 et de bactéries en fonction de la dis­
tance à l'embouchure, pour les mois de janvier et de février 1975. Les concentrations ex­
périmentales de nitrate (•), d'ammonium (A) et de bactéries (•) ont également été re­
présentées.

Mois Profil k (s"1) 0 Utn/l) m (s 1)

„ „„-3Janvier 3 10 3 10 5 10
-52 10 5 10 3,2 10
-4 , -3

Février 1,2 10 2 10 5 10
-5— 2,2 10 • 5 10 5 10
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des profils de bactéries nitrifiantes, de nitrates et d'ammonium dans la 

zone de nitrification (c'est-à-dire où Eh > E ) pour les croisières de 

janvier et de février 1975»
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