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Résumé

L’objectif de ce travail a été de développer un module innovant de biodégradation des chloroéthènes, fondé sur une triple
approche biologique, thermodynamique et mécanistique. Le schéma de biodégradation proposé repose sur le postulat suivant :
à chaque endroit de l’aquifère, un mécanisme de dégradation est dominant, celui qui implique l’accepteur d’électrons le plus
énergétique. La sélection du mécanisme de biodégradation actif est ainsi fonction de la concentration des accepteurs d’électrons.
Les cinétiques utilisées correspondent à des cinétiques de type Monod, modifiées pour prendre en compte l’influence possible de
tous les composés présents sur la biodégradation d’un composé organique donné. Le modèle numérique développé a été appliqué
à un cas test simple présenté dans cet article. Pour citer cet article : F. Nex et al., C. R. Geoscience 338 (2006).
© 2006 Académie des sciences. Publié par Elsevier SAS. Tous droits réservés.

Abstract

A novel approach for modelling the biodegradation of chlorinated volatile organic compounds in porous aquifers. The
goal of this study was to develop an innovative chloroethene biodegradation module based on biological, thermodynamical and
mechanistic concepts. The biodegradation scheme was based on the postulate that in each part of an aquifer only one degradation
mechanism is dominant: the one involving the most energetic electron acceptor. Thus, the selection of the active degradation
mechanism was a function of the concentration of different electron acceptors. Modified Monod-type kinetics was used in order to
take into account the possible influence of some compounds on the biodegradation of a given organic compound. The numerical
model developed was applied to a simple test case, whose results are presented here. To cite this article: F. Nex et al., C. R.
Geoscience 338 (2006).
© 2006 Académie des sciences. Publié par Elsevier SAS. Tous droits réservés.
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Chlorinated Volatile Organic Compounds (CVOC),
especially chloroethenes (tetrachloroethylene (PCE),
trichloroethylene (TCE), dichloroethylene (DCE) and
vinyl chloride (VC)), are among the most frequently
detected contaminants in the subsurface [4]. In soil and
groundwaters, they are subject to natural attenuation [3].
Among the different processes involved, such as disper-
sion, adsorption, volatilisation, chemical and biological
destruction, biodegradation is often considered the most
important one [19].

Biodegradation is often an oxidation-reduction reac-
tion mediated by microorganisms and involving elec-
tron donors and acceptors. In polluted groundwater (and
subsurface soils), typical electron donors, species that
undergo oxidation reactions to give electrons and other
products (carbon dioxide (CO2) for instance), are pe-
troleum hydrocarbons, BTEX, acetate, methanol, humic
acid and the less oxidized CVOC (mainly DCE and
VC). Typical electron acceptors, species that undergo
reduction reactions by capturing electrons, are inorganic
compounds (by order of preference: oxygen (O2), ni-
trate (NO3

−), manganese (Mn2+), ferric iron (Fe3+),
sulfate (SO4

2−), carbon dioxide (CO2) and the more ox-
idized CVOC (mainly PCE and TCE). Under reductive
conditions, the CVOC undergoes a reduction reaction
called reductive dechlorination, that sequentially trans-
forms PCE into TCE, TCE into mainly cis-DCE (the
other isomers, trans-DCE and 1,1-DCE are in minority
[5]), cis-DCE into VC, and VC to ethene.

However, depending on the bio- and geochemical
conditions, not all of the thermodynamically possible
reactions, such as oxidation and reductive dechlorina-
tion under denitrifying, sulfate-reducing or methano-
genic conditions, can be applied to all of the chlorinated
solvents.

From a practical standpoint, it is important to charac-
terise and predict the fate of CVOC in polluted sites by
using numerical transport codes to model the biodegra-
dation of chlorinated solvents. Numerous commercial
analytical or numerical codes exist that can handle
the modelling of biodegradation mechanisms, such as
RT3D [6] or UTCHEM [7]. However, none of these
codes are adjusted strictly for the modelling of the
biodegradation of chlorinated solvents and all the re-
quired parameters and processes (type of kinetics, no-
tion of ‘sequentiality’...) [16].

The aim of this study was to develop a novel con-
ceptual and mathematical model for the biodegradation
of the chloroethene family (PCE, TCE, DCE, VC and
ethene) based on a combined mechanistic and biological
approach. While the processes involved in biodegrada-
tion of CVOCs are quite well known and widely ref-
erenced in the literature, the model approach chosen
here is original and novel due to the introduction of
four concepts, which have been used separately, but
never combined in an overall scheme: (i) double role
of the inorganic electron acceptors (positive effect due
to their successive consumption leading to different re-
dox states; negative effect due to their competition with
CVOCs in capturing electrons, thus reducing the kinet-
ics of the CVOCs biodegradation); (ii) limited reaction
terms by taking the minimum of two reactions linked to
the electron acceptors and electron donors present in the
aquifer (this approach is rarely used in common mod-
elling approaches); (iii) competition between electron
acceptors and electron donors; and (iv) inhibition of the
degradation of one compound by another.

Jeffers et al. [13] and McCarty [14] state that, under
natural conditions, the main degradation mechanisms
are oxidation and reduction mechanisms, essentially
mediated by bacterial metabolism. Furthermore, Vogel
et al. [22] describe the scheme of reductive dechlorina-
tion of chloroethenes in detail. The selection of possible
reactions, based on a thermodynamical approach, is ref-
erenced by [1]. The role of inorganic electron acceptors
on reductive dechlorination has been thoroughly investi-
gated by Fetzner [12]. These references have been used
to elaborate the conceptual model whose main root con-
tains the following postulate: all CVOC do not undergo
all of the thermodynamically possible degradation reac-
tions at a given time in a given location, and the reaction
involving the more energetic electron acceptor tends to
be dominant at a given place of an aquifer. Therefore the
approach chosen is based on a ‘double-switch’ system.

Table 1 lists all the compounds included in the pro-
posed conceptual model. The ferric iron and the man-
ganese have not been taken into account in our mod-
elling approach for two reasons: (i) in general, bacterial
populations under ferric reducing or methanogenic con-
ditions are not very abundant in polluted sites [2,10,11],
(ii) ferric iron and manganese are usually present in the
aquifer in the form of oxides or hydroxides, which are
not generally bioavailable for microorganisms.

The first switch corresponds to the selection of one
reaction mechanism for the CVOC according to envi-
ronmental conditions (Table 2). The reaction involving
the most energetic electron acceptor is used. Follow-
ing the thermodynamic principle, the more free energy
liberated by the reaction, the more the bacterial popu-
lation catalysing this reaction is favoured and develops
quickly, thus the quicker the degradation. The threshold
values used in the model are on the same order of mag-
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nitude as the ones that can be measured at industrial pol-
luted sites and found in scientific literature [8,23]. Devol
[8] states that the same bacterial population that con-
sumes oxygen can also, via minor metabolic changes,
use nitrate when the oxygen concentration becomes
very low. Therefore, when the oxygen concentration
was between 0 and 0.1 mg/l, we considered that both
mechanisms, oxidation and reduction, can occur under
denitrifying conditions. As far as the oxygen threshold
is concerned, the value, 0.1 mg/l, is consistent with lit-
erature values compiled by Van Cappellen et al. [20,21]:
the O2 limit concentration is defined by the concentra-
tion above which the main degradation mechanism is
the metabolic pathway associated with the concerned
electron acceptor. For O2, this value is between 0.03 and
0.32 mg/l.

The second switch corresponds to the selection of
the possible degradation pathways for each CVOC mod-
elled (Table 3).

Assuming that both the biomass concentration is
constant and that there is no limiting substrate, the bio-
logical degradation of a single compound i, Ri , can be
written using Monod’s law (Eq. (1)). Eq. (1) can be-
come more complex by adding terms, which describe
the competition between different compounds to cap-
ture the electrons, the inhibition of a compound over
another one and the presence of a limiting substrate
that reduces the rate of degradation. In our model, a
modified version of Monod’s law is employed to take
into account the competition for electrons between all
the compounds present. In other words, it describes the
competition between the CVOC and the inorganic ac-
ceptors, but also the competition between a given chlo-
rinated solvent and another, which is in the aquifer. As
an example, Table 4 summarises the equations used in
the model in the case of biodegradation of TCE under
sulfate-reducing conditions.

The conceptual and mathematical model has been
implemented in a 1D finite-difference numerical code
under steady state flow conditions, where the reactive
transport of a dissolved compound i in groundwater is
described by the macroscopic mass conservation equa-
tion (Eq. (2)). We consider the porous medium as a
continuum at the scale of a Representative Elementary
Volume (REV). Therefore, only one redox state is pos-
sible in a single cell grid. Hence, a larger observation
scale introduces mixing processes (such as macrodis-
persion) and non-uniform reactions in space, which are
beyond the scope of this paper.

For the 13 transported compounds considered in the
model, a system of 13 coupled differential equations has
been solved by finite differences and by the Thomas
algorithm [18]. The biodegradation term (Ri ) is formu-
lated in each grid block with an explicit time scheme.

The numerical code was first verified in a simple test
in order to check the stability of the numerical solu-
tion [16]. As a first stage of validation of the code, the
model was tested under ideal biodegradation conditions
(Fig. 1): complete degradation of PCE to ethene (via
TCE and DCE) and carbon dioxide as the terminal elec-
tron acceptor (Table 5). The results of the test show that
the code is able to satisfactorily represent the evolution
of both the chloroethenes and the inorganic electron ac-
ceptors (Figs. 2 and 3) and the transition between the
different redox zones at the same time while yielding a
very good mass balance.

Further validation studies of the biodegradation mod-
ule are planned via comparison to numerical codes like
UTCHEM, which takes into account Monod kinetics
and possible inhibition. Within the framework of a R&D
project in progress, it is also foreseen to integrate the de-
veloped approach into a 3D multiphase transport code.

1. Introduction

Les composés organo-halogénés volatils (COHV),
particulièrement les chloroéthylènes ou chloroéthènes –
tétrachloroéthylène (PCE), trichloréthylène (TCE), di-
chloroéthylène (DCE) et chlorure de vinyle (VC ou CV)
–, font partie des polluants les plus couramment détectés
dans les aquifères [4]. Dans les sols et les eaux souter-
raines, ils peuvent subir des mécanismes d’atténuation
naturelle [3]. Parmi les mécanismes impliqués dans l’at-
ténuation naturelle, comme la dispersion, l’adsorption,
la dissolution, la volatilisation, la destruction chimique
ou biologique, la biodégradation est le plus important
en termes de quantité de pollution dégradée [19].

La biodégradation est souvent une réaction d’oxy-
doréduction catalysée par des microorganismes, impli-
quant des accepteurs et des donneurs d’électrons [13,
14]. Dans les sols et les eaux souterraines, les don-
neurs d’électrons typiques, espèces chimiques qui su-
bissent des réactions d’oxydation produisant des élec-
trons et d’autres produits (dioxyde de carbone, CO2, en
particulier), sont les hydrocarbures pétroliers (dont les
BTEX – benzène, toluène, éthylbenzène, xylènes et as-
sociés), l’acétate, le méthanol, les acides humiques et
les chloroéthènes les moins substitués, principalement
le DCE et le VC. Les accepteurs d’électrons typiques,
espèces chimiques qui subissent des réactions de ré-
duction en captant des électrons, sont les composés
inorganiques comme, par ordre de préférence, l’oxy-
gène (O2), les nitrates (NO3

−), le manganèse (Mn2+),
le fer ferrique (Fe3+), les sulfates (SO4

2−), le dioxyde
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de carbone (CO2) et les chloroéthènes les plus oxy-
dés (PCE et TCE). Sous des conditions réductrices, les
chloroéthènes subissent un mécanisme de réduction, ap-
pelé déchloration réductrice, qui transforme de manière
séquentielle le PCE en TCE, le TCE en cis-DCE (les
autres isomères, trans-DCE et 1,1-DCE, sont minori-
taires [5]), le cis-DCE en VC, et finalement le VC en
éthylène [22].

Cependant, en fonction des conditions bio- et géo-
chimiques, toutes les réactions potentielles de biodégra-
dation, telles que l’oxydation, la déchloration réductrice
sous conditions dénitrifiantes, de réduction des sulfates
ou méthanogènes, ne peuvent pas s’appliquer à tous les
solvants chlorés.

D’un point de vue pratique, sur les sites pollués, il
est crucial d’être capable de prévoir et de caractériser
le devenir des COHV, ce qui nécessite généralement
l’utilisation d’un code numérique de transport prenant
en compte la biodégradation des COHV. De nombreux
codes commerciaux, analytiques ou numériques, exis-
tent qui peuvent modéliser les mécanismes de biodégra-
dation, comme RT3D [6] ou UTCHEM [7]. Cependant,
aucun de ces codes n’est strictement adapté à la modé-
lisation de la biodégradation des COHV avec toutes les
fonctionnalités requises (type de cinétique, notion de sé-
quentialité...) [16].

L’objectif de ce travail est de développer un modèle
conceptuel et mathématique de biodégradation adapté
à la famille des chloroéthènes (PCE, TCE, DCE, VC
et éthylène), fondé sur une triple approche biologique,
thermodynamique et mécanistique. Afin d’être directe-
ment applicable en ingénierie des sites et sols pollués, le
modèle conceptuel devra intégrer des paramètres et va-
riables d’état quantifiables, de manière opérationnelle,
dans le cadre d’une expertise d’un site réel pollué.

2. Modèle conceptuel

Le Tableau 1 liste l’ensemble des constituants inclus
dans le modèle conceptuel proposé. La sélection des
constituants est fondée sur les hypothèses suivantes :

– Le fer ferrique et le manganèse ne sont pas pris
en compte pour deux raisons : (i) sur les sites pol-
lués, les populations bactériennes réductrices du
fer et du manganèse sont habituellement peu abon-
dantes [2,10,11], (ii) les ions ferriques et manga-
nèse sont usuellement présents dans les aquifères
sous la forme d’oxydes ou d’hydroxydes, formes
peu biodisponibles pour les microorganismes.

– De multiples donneurs d’électrons peuvent jouer un
rôle dans les processus de biodégradation. Ils ne
sont habituellement pas identifiés sur les sites pol-
lués. Dans le modèle développé, un unique donneur
est considéré, le COD (carbone organique dissous),
paramètre global représentant l’ensemble du car-
bone organique disponible dans un aquifère. En ef-
Tableau 1
Constituants pris en compte

Table 1
Constituents taken into account

Type de constituant Nom du constituant

COHV (à la fois donneur et accepteur d’électrons) PCE (tétrachloroéthylène ou perchloroéthylène)
TCE (trichloroéthylène)
cis-1,2-DCE, simplifié en DCE (dichloroéthylène)
VC (chlorure de vinyle)
ETH (éthylène, composé non chloré issu de la réduction du chlorure de
vinyle)

Accepteurs d’électrons inorganiques O2 (oxygène dissous)
NO3

− (ions nitrate), simplifiés en NO3
SO4

2− (ions sulfate), simplifiés en SO4
CO2 (dioxyde de carbone dissous)

Donneur d’électrons principal COD (carbone organique dissous) – somme des concentrations en
chloroéthènes, éthane et méthane

Produits de dégradation Cl− (ions chlorure), simplifiés en Cl
Éthane
Méthane

Constituants supplémentaires associés aux mécanismes
d’oxydation

TCEox
DCEox
VCox
ETHox
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Tableau 2
Mécanismes de dégradation retenus en fonction des concentrations en accepteurs d’électrons

Table 2
Degradation mechanisms according to the concentrations of electron acceptors

Conditions environnementales Mécanismes considérés

Si O2 > 0,1 mg/l Oxydation sous conditions aérobies

Si 0 < O2 < 0,1 mg/l
et NO3

− > 1 mg/l
Oxydation sous conditions aérobies et réduction sous conditions dénitrifiantes
(compétition entre le COHV et les nitrates pour capter les électrons)

Si O2 = 0 mg/l
et NO3

− > 1 mg/l
Réduction sous conditions dénitrifiantes (compétition entre le COHV et les
nitrates pour capter les électrons)

Si O2 = 0 mg/l
et NO3

− < 1 mg/l
et SO4

2− > 1 mg/l

Réduction sous conditions sulfatoréductrices (compétition entre le COHV et
les sulfates pour capter les électrons)

Si O2 = 0 mg/l
et NO3

− < 1 mg/l
et SO4

2− < 1 mg/l

Réduction sous conditions méthanogènes (compétition entre le COHV et le
dioxyde de carbone pour capter les électrons)
fet, sur les sites pollués, il existe un grand nombre
de donneurs possibles (BTEX, méthane, méthanol,
lactate, acétate, phénol ou des composés à chaîne
plus longue, comme les acides gras volatils, la ma-
tière organique naturelle... [17]), qui ne peuvent
être pris en compte et ne sont pas analysés en rou-
tine. Étant donné que les composés organochlorés
sont inclus dans ce paramètre, le constituant pris en
compte correspond au paramètre COD amputé de
la somme des composés carbonés traités de manière
séparée (COHV, méthane, éthane).

– En dehors du PCE qui s’oxyde très difficilement
(voir Tableau 3), les autres chloroéthènes peu-
vent être, à la fois, oxydés et réduits. Dans le
but de quantifier la part d’oxydation des réactions
de dégradation, quatre constituants « artificiels »
sont modélisés, TCEox, DCEox, VCox et ETHox.
Ces composés, produits par les réactions d’oxy-
dation, sont nécessaires à l’établissement du bilan
de masse. On peut ainsi quantifier la part relative
d’oxydation et de réduction des constituants, car la
quantité d’ions chlorure libérée par mole de COHV
dégradée est différente selon le mécanisme de dé-
gradation actif (oxydation ou déchloration réduc-
trice).

L’observation, du point de vue biologique, thermo-
dynamique et mécanistique, de la biodégradation des
COHV dans les milieux naturels, nous a conduits au
postulat suivant, postulat qui représente la base du mo-
dèle conceptuel proposé : tous les COHV ne peuvent pas
subir tous les mécanismes de dégradation possibles, et
le mécanisme impliquant l’accepteur d’électrons le plus
énergétiquement favorable pour les bactéries est prédo-
Tableau 3
Mécanismes de dégradation en fonction du composé chloré

Table 3
Degradation pathways according to the chlorinated compound

Composé Mécanismes de dégradation pris en compte

PCE Réduction sous conditions sulfatoréductrices (SO4
2−)

Réduction sous conditions méthanogènes (CO2)

TCE Oxydation sous conditions aérobies (O2)
Réduction sous conditions dénitrifiantes (NO3

−)
Réduction sous conditions sulfatoréductrices (SO4

2−)
Réduction sous conditions méthanogènes (CO2)

DCE Oxydation sous conditions aérobies (O2)
Réduction sous conditions dénitrifiantes (NO3

−)
Réduction sous conditions sulfatoréductrices (SO4

2−)
Réduction sous conditions méthanogènes (CO2)

VC Oxydation sous conditions aérobies (O2)
Réduction sous conditions dénitrifiantes (NO3

−)

ETH Oxydation sous conditions aérobies (O2)
Réduction sous conditions dénitrifiantes (NO3

−)

minant [1]. Ainsi, l’approche choisie est fondée sur un
système de « double switch ».

Le premier switch correspond à la sélection d’un mé-
canisme de biodégradation en fonction des conditions
environnementales (Tableau 2), celui qui implique l’ac-
cepteur d’électrons le plus énergétiquement favorable.

Par ailleurs, à côté des concepts assez bien connus
et documentés sur la biodégradation des chloroéthènes,
un autre concept a été considéré, qui, bien que do-
cumenté de manière séparée, a rarement fait l’objet
d’une conceptualisation sous une forme globalisatrice.
Il s’agit du concept du double rôle des accepteurs
d’électrons inorganiques [12]. Ils possèdent, en effet,
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un rôle positif, en générant, par leur consommation
successive, des conditions réductrices favorables à la
déchloration réductrice. Mais ils possèdent également
un rôle négatif, en étant en compétition avec les organo-
chlorés quand ils jouent le rôle d’accepteurs d’électrons
pour capter les électrons, leur présence induisant alors
une diminution de la cinétique de biodégradation des
COHV.

Les valeurs seuil utilisées dans le modèle sont du
même ordre de grandeur que celles présentées dans la
littérature [8,23]. Devol [8] stipule que la même popula-
tion bactérienne qui consomme de l’oxygène peut éga-
lement, via des changements métaboliques mineurs, uti-
liser des nitrates quand la concentration en oxygène dis-
sous devient très faible. Ainsi, quand la concentration en
oxygène est comprise entre 0 et 0,1 mg/l, nous considé-
rons que deux mécanismes peuvent agir de pair, l’oxy-
dation et la réduction, sous conditions dénitrifiantes. En
ce qui concerne la valeur seuil en oxygène dissous, la
valeur retenue (0,1 mg/l) est cohérente avec les valeurs,
issues de la littérature, compilées par Van Cappellen et
al. [20,21]. Ces auteurs définissent des concentrations
limites en accepteurs d’électrons, telles que, lorsque la
concentration d’un accepteur d’électrons est supérieure
à sa valeur limite, les populations bactériennes utilisent
prioritairement cet accepteur. Pour l’oxygène dissous,
les valeurs compilées par Van Cappellen et al. [20,21]
sont comprises entre 0,03 et 0,32 mg/l.

Le second switch correspond à la sélection des méca-
nismes de biodégradation potentiels pour chaque chlo-
roéthylène pris en compte (Tableau 3).

Les mécanismes sélectionnés pour chaque composé
chloré sont cohérents avec les études existantes de syn-
thèse sur la biodégradabilité des COHV [17,19].

3. Modèle mathématique de biodégradation

Plusieurs lois ont été utilisées pour décrire les ciné-
tiques des réactions de biodégradation. La cinétique de
Michaelis–Menten [9], souvent confondue, parfois im-
proprement, avec la cinétique de Monod [15], décrite
par une fonction hyperbolique, est connue pour être
bien adaptée à la modélisation de la dégradation d’un
composé organique, appelé le substrat, par une popula-
tion bactérienne. Avec l’hypothèse que la biomasse est
constante et que le substrat ne soit pas limitant, la dé-
gradation biologique d’un unique composé i,Ri , peut
s’écrire sous la forme de la cinétique hyperbolique sui-
vante (1) :

(1)Ri ≡ dCi

dt
= −Vmax

Ci

Ki + Ci
avec Vmax (ML−3 T−1) le taux maximum de dégra-
dation et Ki (ML−3) la constante de demi-saturation,
correspondant à la concentration de Ci pour laquelle
Ri = Vmax/2.

L’Éq. (1) peut être amendée en ajoutant des termes
qui décrivent la compétition entre différents constituants
pour capter les électrons, l’inhibition de la présence
d’un composé sur la dégradation d’un autre, et la pré-
sence d’un substrat limitant. Le modèle d’approche re-
tenu privilégie des lois cinétiques de type hyperbolique,
les plus couramment utilisées dans le domaine, mais
modifiées de manière à prendre en compte trois phé-
nomènes importants et à en conceptualiser certains de
manière originale :

– la notion de réactif limitant, par la prise en compte
du minimum des deux termes réactifs, l’un lié aux
accepteurs d’électrons et l’autre aux donneurs, cette
approche étant rarement utilisée dans les codes
existants ;

– la notion de compétition entre les accepteurs d’élec-
trons d’une part, et entre les donneurs d’électrons
d’autre part ; la conceptualisation de cette notion
permet de représenter, de manière réaliste, l’inter-
action qui peut exister dans l’environnement entre
toutes les espèces chimiques présentes pouvant par-
ticiper au mécanisme de biodégradation ;

– la notion d’inhibition de la dégradation permettant
de prendre en compte une cinétique de consom-
mation différente des accepteurs et des donneurs
d’électrons, les composés chlorés étant par exemple
consommés moins rapidement que les accepteurs
d’électrons inorganiques dans le mécanisme de dé-
chloration réductrice.

Ces trois spécificités, prises en compte de façon si-
multanée, constituent une originalité vis-à-vis des codes
de calcul existants.

À titre d’exemple, le Tableau 4 synthétise les équa-
tions utilisées pour modéliser la biodégradation du TCE
sous des conditions sulfatoréductrices. Dans le Tab-
leau 4, le terme de dégradation du TCE, RTCE, est décrit
sous la forme de deux termes : le terme R1TCE exprime la
disparition du TCE par biodégradation, le terme R2TCE

exprime l’apparition du TCE par dégradation du com-
posé père, ici le PCE. Le terme min(RA,RD) corres-
pond au minimum des deux termes RA, lié aux ac-
cepteurs d’électrons, et RD, lié au donneur d’électrons.
Cette formulation correspond à la formulation initiale
de Monod [9] pour prendre en compte la notion de réac-
tif limitant. Les facteurs E(−) sont des termes d’inhibi-
tion ; par exemple, ESO ,TCE représente la compétition
4
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Tableau 4
Modèle mathématique de la biodégradation du TCE sous conditions sulfatoréductrices

Table 4
Mathematical model of biodegradation of TCE under sulfate-reducing conditions

Type de constituant Équation développée

Accepteurs d’électrons RTCE = R1TCE + R2TCE

R1TCE = −Vmax,TCE · min(RA,RD)

RA = CTCE

CTCE + KTCE
(
1 + CSO4

·ESO4,TCE
KSO4

+ CPCE·EPCE,TCE
KPCE

+ CDCE·EDCE,TCE
KDCE

)

RD = CCOD

KCOD + CCOD

R2TCE = −YTCE/PCERPCE

RSO4 = −Vmax,SO4 · min(RA,RD)

RA = CSO4

CSO4 + KSO4

(
1 + CPCE·EPCE,SO4

KPCE
+ CTCE·ETCE,SO4

KTCE
+ CDCE·EDCE,SO4

KDCE

)

RD = CCOD

KCOD + CCOD

Donneur d’électrons RCOD = αYCOD/SO4RSO4 + βYCOD/PCERPCE + χYCOD/TCER1TCE + δYCOD/DCER1DCE

Produits de dégradation RCl = −YCl/PCERPCE − YCl/TCER1TCE − YCl/DCER1DCE

RCO2 = −aYCO2/CODRCOD
entre le TCE et les ions sulfate pour capter les électrons
disponibles dans le milieu environnemental. Les termes
Y(−) sont des termes de croissance (yield en anglais) ;
par exemple, YTCE/PCE représente le rapport entre la
masse molaire du TCE et la masse molaire du PCE.
a,α,β,χ et δ(−) sont des coefficients stœchiométrique
liant l’évolution des accepteurs et des donneurs d’élec-
trons.

4. Test du modèle développé

4.1. Description du modèle numérique

En conditions d’écoulement uniformes, monodimen-
sionnelles et en régime permanent, le transport réactif
d’un composé dissous i dans un milieu poreux souter-
rain saturé est décrit par l’équation macroscopique de
conservation de la masse (2) :

(2)R∗
i

∂Ci

∂t
= D

∂2Ci

∂x2
− U

∂Ci

∂x
+ Qi + Ri

avec R∗
i (−) le coefficient de retard du constituant i

dû à la sorption sur la surface solide, Ci (ML−3) la
concentration du constituant dissous, U (LT−1) la vi-
tesse moyenne de pores, D (L2 T−1) le coefficient de
dispersion hydrodynamique, Qi (ML−3 T−1) le terme
puits/source, et Ri (ML−3 T−1) le terme de réaction chi-
mique ou biologique (<0 si le composé est dégradé, > 0
si le composé apparaît).

Pour les 13 constituants considérés dans le modèle
développé (les composés « artificiels » sont traités de
manière séparée, étant donné qu’ils ne sont pas transpor-
tés), un système de 13 équations différentielles couplées
est établi, approché par la méthode des différences finies
et résolu par l’algorithme de Thomas [18]. Le terme de
dispersion est discrétisé spatialement par les différences
finies centrées avec une discrétisation temporelle impli-
cite. Le terme de convection est discrétisé par les diffé-
rences finies amont avec une discrétisation temporelle
explicite. Le terme de biodégradation (Ri ) est formulé
par maille avec un schéma temporel explicite. Le code
numérique développé a été d’abord vérifié sur un cas
test simple, ayant pour objectif de vérifier la stabilité de
la solution numérique [16].

4.2. Description du cas test

Le cas test présenté ici consiste à simuler l’évolu-
tion d’une source de pollution constituée de PCE et de
TCE, soumise aux mécanismes de convection et de bio-
dégradation en conditions aérobies et anaérobies. Dans
cet exemple, nous ne modélisons, ni la sorption des dif-
férents constituants sur la matrice solide (R∗

i = 1), ni le
phénomène de dispersion, pour ne pas masquer le phé-
nomène éventuel de diffusion numérique. Nous suppo-
sons, dans cet exemple, que l’éthylène ne se biodégrade
pas : la chaîne de dégradation prise en compte est donc
PCE → TCE → DCE → VC → ETH.

On considère un aquifère (longueur L = 100 m),
dans lequel l’écoulement est monodimensionnel et où
s’effectue le transport des composés organochlorés sous
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Fig. 1. Schéma du cas test.

Fig. 1. Scheme of the test case.

forme dissoute (Fig. 1). Dans les simulations, on sup-
pose que les concentrations en PCE et TCE issues d’une
zone source arrivent en x = 0 m dans le milieu po-
reux initialement non pollué et sont maintenues, pen-
dant toute la simulation, égales à 100 mg/l. La vitesse
moyenne de pores est égale à 1 m/j. Les pas d’espace
et de temps ont été choisis égaux respectivement à 1 m
et 0,01 j. Les concentrations initiales en constituants et
leurs valeurs à l’entrée de l’aquifère ainsi que les para-
mètres cinétiques sont regroupés dans le Tableau 5.

4.3. Discussion des résultats

Les courbes d’évolution des 11 constituants transpor-
tés (ne sont pas représentés ni le COD qui est maintenu
constant dans l’espace et dans le temps, ni l’éthane qui
n’est pas produit, ni les constituants « oxydés ») en fonc-
tion de x au temps t = 50 j sont représentées sur les
Figs. 2 et 3. La Fig. 3 correspond à un zoom de la Fig. 2
sur une zone permettant de mieux observer les concen-
trations seuil en accepteurs d’électrons inorganiques, au
passage d’une zone redox à une autre, concentrations
fixées dans le modèle à 1 mg/l.

Au vu de ces courbes d’évolution des principaux
constituants, nous pouvons faire les commentaires sui-
vants :

– L’évolution des chloroéthènes est correctement re-
présentée.

Le PCE ne décroît pas en zones aérobie et mixte
aérobie–dénitrifiante. Son début de décroissance en
zone dénitrifiante n’est pas dû à un mécanisme de bio-
dégradation, mais au simple mécanisme de diffusion
numérique, car le pas de temps choisi correspond à un
nombre de Courant très inférieur à 1. Ainsi, le front de
concentration à t = 50 j illustre bien un déplacement
convectif (la concentration de 50 mg/l est atteinte à la
distance x = 50 m pour une vitesse d’écoulement de
1 m/j) avec une diffusion numérique, due au choix de
pas de temps, équivalente à une dispersivité longitudi-
nale « apparente » équivalente à la taille d’une demi-
maille. La biodégradation du PCE n’est active qu’en
zones sulfatoréductrice et méthanogène (terme réaction-
nel RPCE non nul).
Tableau 5
Données du cas test

Table 5
Test case data

Valeur

Concentrations initiales et à l’entrée de l’aquifère

COHV (PCE, TCE, DCE, VC et ETH) 0 mg/l
Oxygène 10 mg/l
Nitrates 20 mg/l
Sulfates 50 mg/l
CO2 5 mg/l
COD 500 mg/l
Chlorures 0 mg/l
Méthane 0 mg/l

Paramètres cinétiques

Tous les paramètres K, E ainsi que tous les
coefficients stœchiométriques α,β,χ ...
concernant les réactions de dégradation du PCE,
TCE, DCE et VC dans les différentes zones redox

1

Paramètres cinétiques

Tous les paramètres Vmax concernant les
réactions de dégradation du PCE, TCE, DCE et
VC dans les différentes zones redox

5 mg/l/j

Paramètres cinétiques

Tous les paramètres concernant la dégradation
des autres COHV

0

Le TCE décroît dès la zone aérobie, et des ruptures
de pente dans sa courbe d’évolution sont bien observées
au changement de zone redox. De plus, en zone sulfa-
toréductrice, l’augmentation de sa concentration s’ex-
plique par le fait que, étant donné la forte vitesse de
disparition du PCE (biodégradation + arrivée du front
à x = 50 m), la vitesse d’apparition du TCE est loca-
lement plus forte que sa propre vitesse de dégradation.
Le DCE et le VC n’apparaissent pas en zone aérobie,
et ils présentent également un léger pic en zone sulfa-
toréductrice. L’éthylène est toujours produit et diminue
uniquement par arrivée du front convectif à l’abscisse
x = 50 m.

– L’évolution des accepteurs d’électrons inorga-
niques est également bien représentée.

En zone aérobie, définie par une concentration en
oxygène supérieure à 0,1 mg/l, les concentrations en
nitrates et sulfates sont constantes.

En zone mixte aérobie–dénitrifiante, définie par une
concentration en oxygène comprise entre 0 et 0,1 mg/l
et une concentration en nitrates supérieure à 1 mg/l, la
concentration en sulfates est constante.

En zone sulfatoréductrice, la concentration en sul-
fates décroît, la concentration en nitrates est égale à
1 mg/l (voir Fig. 3) et la concentration en oxygène est
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Fig. 2. Concentrations à 50 jours.

Fig. 2. Concentrations at 50 days.

Fig. 3. Zoom de la Fig. 2.

Fig. 3. Zoom of Fig. 2.
nulle (précisément 10−9 mg/l, seuil fixé dans le mo-
dèle).

La concentration en CO2 ne commence à décroître
qu’en zone méthanogène, où il est consommé en tant
qu’accepteur d’électrons. De la même manière que les
nitrates en zone sulfatoréductrice, la concentration en
sulfates est constante et égale à 1 mg/l en zone métha-
nogène (voir Fig. 3).

– Le passage entre les différentes zones redox est
bien simulé.

Cela se vérifie de deux manières :
• D’une part, le changement de zone redox se produit
bien quand les seuils de concentration sont atteints :
par exemple, la concentration en sulfates ne com-
mence à chuter que quand la concentration en ni-
trates passe en dessous de la valeur seuil de 1 mg/l
(voir Fig. 3).

• D’autre part, les résultats du modèle incluent les
termes réactionnels R pour tous les constituants
modélisés. Là encore, nous pouvons observer un
bon accord entre le changement de zone et la valeur
du terme réactionnel : par exemple, le terme RSO4

devient non nul dans la maille où la concentration
en nitrates devient inférieure à 1 mg/l.



306 F. Nex et al. / C. R. Geoscience 338 (2006) 297–306
Au vu des résultats de ce cas test, on peut considérer
que le code numérique permet de simuler correctement
les mécanismes du modèle conceptuel.

5. Conclusions

Un modèle conceptuel, mathématique et numérique,
dédié à la biodégradation des chloroéthènes dans les
eaux souterraines, a été développé. L’originalité de la
démarche tient à la fois aux mécanismes pris en compte
(concomitance des notions de réactif limitant, de com-
pétition et d’inhibition) et à l’orientation résolument
opérationnelle du modèle (seuls des paramètres et va-
riables mesurables en routine sur site sont considérés).

Testé sur un cas simple schématisant un processus de
biodégradation « idéal » (biodégradation totale jusqu’à
l’éthylène, CO2 accepteur final d’électrons), le modèle
a permis de représenter de manière satisfaisante l’évo-
lution des chloroéthènes et des accepteurs d’électrons
inorganiques ainsi que le passage entre les différentes
zones redox.

Compte tenu de ces résultats, le formalisme mathé-
matique de biodégradation sera intégré dans un code
numérique 3D, multiphasique, multiconstituant, inté-
grant l’ensemble des mécanismes d’atténuation natu-
relle (convection, dispersion–diffusion, adsorption, dis-
solution, volatilisation, biodégradation) des hydrocar-
bures pétroliers et des composés organo-halogénés vo-
latils (programme de recherche en cours de réalisation).
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