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e RESUME

Le protoxyde d’'azote (N,O) est un puissant gaz a effet de serre dont le potentiel de réchauffement est
équivalent a 320 fois celui du dioxyde de carbone. Il joue également un réle important dans la
destruction de la couche d’'ozone.

Bien que les activités anthropiques, en liens avec l'agriculture, I'industrie ou la production d’énergie
soient responsables de la majeure partie de ses émissions, il peut également étre produit et émis lors
du traitement des eaux usées par les processus biologiques de nitrification et dénitrification impliqués
dans le traitement de I'azote.

Les processus biologiques majeurs de production de N,O sont la nitrification autotrophe, la
dénitrification autotrophe et la dénitrification hétérotrophe. Les émissions de N,O sont soumises a de
nombreux facteurs d'influence : conditions d’oxygénation, concentrations en nitrite, ratio C/N, pH,
température, variations transitoires des conditions opératoires. Dans le cas des procédés de traitement
extensifs, des parametres d'influences supplémentaires sont a considérer. Les principaux sont la
saturation en eau du substrat, les variations saisonniéres, les conditions hydrologiques et le type de
plantes.

Les données de la littérature portant sur les émissions in situ de N,O sont dispersées, indiquant des
taux compris entre 0,001 — 4,0% de la charge d'azote entrante pour les procédés intensifs et 0,006 —
1,83% de la charge d’azote entrante pour les procédés extensifs. La dispersion de ces résultats est en
partie liée a la diversité des méthodes de prélevement et d'analyse des gaz. D’autre part, les
caractéristiques des effluents et les parameétres de fonctionnement des stations de traitement qui
engendrent de multiples conditions de traitement ont également un impact sur le taux d'émission
mesure.

En France, l'article 75 de la loi Grenelle 1l du 12 Juillet 2010 et le décret d'application n° 2011-829 du
11 juillet 2011, rendent obligatoires pour les collectivités territoriales de plus de 50 000 habitants, le
rendu de bilans d’émission des GES et la mise en place de démarches visant a leur réduction. Lors de
I'élaboration de ces bilans, I'estimation des émissions de GES repose principalement sur I'utilisation de
facteurs d’émission fixes connus. Actuellement, le facteur d’émission directe de N,O (3,2 g N,O/EH/an
équivalent a 0,037% de la charge d'azote entrante) recommandé par le GIEC, provient de données
acquises sur une seule station d’épuration a boues activées d’Amérique du Nord.

Compte tenu de la forte dispersion des facteurs d’émission de N,O et du faible nombre de mesures
réalisées en France, il semble important d’acquérir plus de données in situ et de préciser le lien entre
les émissions observées et les parameétres opératoires des procédés.

* MOTS CLES . PROTOXYDE D'AZOTE, N,O, GAZ A EFFET DE SERRE, NITRIFICATION,
DENITRIFICATION, STATION D’ EPURATION.
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* NITROUS OXIDE EMISSION DURING WASTEWATER TREATMENT

e ABSTRACT

Nitrous oxide (N,O) is a potent greenhouse gas, about 320 more effective than carbon dioxide and a
major sink for stratospheric ozone. Although anthropogenic activities, including agriculture, industry and
energy are responsible for the majority of its emissions, N,O can also be emitted by wastewater
treatment plants during nitrogen conversion.

Microbial processes such as hydroxylamine oxidation, nitrifier denitrification and heterotrophic
denitrification have been identified as a major source of N,O production. In situ, several parameters
favoring N,O production were identified: low dissolved oxygen concentration, accumulation of nitrite,
low ratio of COD to N-compounds, pH, temperature and rapidly changing operating conditions. For
extensive processes additional factors influencing N,O production must be considered. The main ones
are: seasonal variations, water saturation of substrate, hydrological conditions and plants species.

N,O Emission data from literature show a huge variation in the fraction of nitrogen that is emitted as
N,O for both intensive [0,001 — 4,0%] and extensive [0,006 — 1,83%] processes. Results dispersion is
linked to the diversity of measurement protocols and to the diversity of processes and their operating
conditions.

In France, Article 75 of the Grenelle Il law of 12 July 2010 and the implementing decree No. 2011-829
of 11 July 2011, make mandatory for territorial authorities of more than 50 000 inhabitants, the report of
greenhouse gases emissions balance and the development of procedures to mitigate them. The
estimation of GHG emissions is mainly based on the use of fixed emission factors. Currently, the direct
emission factor of N,O (3.2 g N2O/EH/an equivalent to 0.037% of the influent N load) recommended by
the IPCC comes from data acquired on a single activated sludge wastewater treatment plant located in
North America.

Given the wide dispersion of N,O emission factors and the limited number of full-scale measurements
in France, it seems important to gain more in situ data and to clarify the relationship between the
observed emissions and processes operating conditions.

e KEY WORDS : NITROUS OXIDE, N>O, GREENHOUSE GAS, NITRIFICATION,
DENITRIFICATION, WASTEWATER TREATMENT PLANT
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e EMIssiIONS DE N,O DANS LES PROCEDES DE TRAITEMENT DES EAUX RESIDUAIRES
URBAINES : ETAT DES CONNAISSANCES

1. Introduction

Le protoxyde d’azote ou N,O est le troisieme gaz a effet de serre (GES) le plus émis au niveau mondial
aprés le CO, et le CH,4 Son potentiel de réchauffement est équivalent a 320 fois celui du dioxyde de
carbone et sa durée de vie est d'environ 120-150 ans (GIEC', 2007). Il joue également un role
important dans la destruction de la couche d'ozone en réagissant avec un atome d'oxygéne pour
former I'oxyde nitrique (NO) (Ravishankara et al. 2009). Principalement d’origine naturelle (sols et
océans), il est également émis par les activités anthropiques, en particulier I'agriculture, I'industrie,
I'énergie, le traitement des déchets ainsi que le traitement des eaux usées, dans lequel il est émis
pendant les processus de nitrification et de dénitrification de I'azote (Kampschreur et al. 2009b).

L’inventaire 2013 CCNUC, CITEPA/MEEDDM indique une production Frangaise (Métropole et Outre-
mer) de protoxyde d’azote de 193 000 tonnes en 2011, tous secteurs confondus, soit une valeur de 60
Mégatonnes (Mt) équivalent CO,. Le secteur de I'agriculture possede la contribution la plus importante
avec 172 000 tonnes, soit quasiment 90% de I'empreinte anthropique totale. Le secteur du traitement
de I'eau possede quant a lui une contribution largement plus modeste (2500 tonnes) et représente
1,3% de ce total.

Bien que les émissions de N,O issues du traitement de I'eau paraissent négligeables comparées a
'ensemble des quantités émises, le contexte réglementaire et sociétal actuel de lutte contre les
émissions de GES oblige a considérer et limiter 'ensemble de leurs flux, quelles qu’en soient les
sources.

En France, l'article 75 de la loi Grenelle 1l du 12 Juillet 2010 et le décret d'application n° 2011-829 du
11 juillet 2011, rendent obligatoires pour les collectivités territoriales de plus de 50 000 habitants, le
rendu des bilans d’émission des GES et la mise en place de démarches visant a leur réduction. Aussi,
la Directive n° 2003/87/CE du 13 Octobre 2003, annexe |V, fixe les méthodes de calcul des émissions
de GES comme suit :

Emissions = Données d’activité x Facteur d’émission x Facteur d’oxydation

Dans cette formule, « les données d’activités [...] sont surveillées sur la base des données relatives a
I'approvisionnement de l'installation ou de mesures » alors que « Des facteurs d’émission connus sont
utilisés ».

L'annexe Il de cette méme directive désigne le N,O comme GES. Il est donc visé par ce bilan.

Actuellement, le facteur d’émission directe (3,2 g N,O/EH/an), utilisé dans le cadre d'analyses
environnementales des procédés d’épuration et recommandé par le GIEC, provient de données
acquises sur une seule station d’épuration a boues activées d’Amérique du Nord (Czepiel et al. 1995).
Cette approche simplificatrice ne traduit pas I'hétérogénéité des résultats publiés et la variété des
conditions de traitement rencontrées dans les procédés de traitement des eaux usées.

En effet, les données de la littérature portant sur les émissions de N,O en stations d’épuration sont
dispersées, indiquant des taux compris entre 0,001% et 4,0% de la charge entrante en azote pour les
procédés de traitement biologique. La dispersion de ces résultats est en partie liée a la diversité des
méthodes de prélevement et d'analyse des gaz. D’autre part, les caractéristiques des effluents
(charges organiques et ammoniacale volumiques, DCO/N, variation journaliere des charges, pH et
température,...) et les paramétres de fonctionnement des stations d’épuration (mode d'aération,
hydrodynamique, temps de séjour des boues et de I'eau, ...) qui engendrent de multiples conditions de
traitement ont également un impact sur le taux d’émission mesuré (Kampschreur et al. 2009b; Ahn et
al. 2010b).

Parallelement a cela, il existe trées peu de données bibliographiques sur les émissions de N,O des
procédés d’épuration en France.

Nous constatons donc un fossé flagrant entre les aspects réglementaires qui exigent des facteurs
d’émission reconnus pour la mise en place de bilans de GES, la littérature scientifique qui montre la

e Groupe d'experts intergouvernemental sur I'évolution du Climat (GIEC) est un organisme intergouvernemental qui a pour
but d'évaluer I'information scientifique, technique et socio-économique pour comprendre le risque du changement climatique
d’origine humaine. Il produit principalement des rapports d’évaluation, et des directives sur les méthodes et les pratiques en
matiére d’inventaire des émissions nationales de gaz a effet de serre.
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forte variabilité des facteurs d’émission et la réalité de I'utilisation d’'un unique facteur d’émission pour
ces bilans.

Le présent document a pour objectif de réaliser un état des lieux des connaissances scientifiques sur
les émissions de N,O de différents procédés de traitement des eaux urbaines résiduaires. Il présente
tout d’abord les mécanismes biologiques responsables de la production de N,O lors des différentes
étapes du traitement de l'azote, que ce soit sur les procédés extensifs ou intensifs puis expose les
différents facteurs d’émission de la littérature associés a ces types de procédés.

2. Protoxyde d’azote et traitement de I'eau

Dans les procédés biologiques de traitement des eaux résiduaires, la nitrification et la dénitrification
sont les principaux processus mis en ceuvre pour I'élimination de I'azote. Au cours de ces processus
une partie de 'azote peut étre émise sous forme de monoxyde d'azote (NO) et de protoxyde d'azote
(N,O).

Le protoxyde d'azote, formé par voie biochimique, est produit en phase liquide. Sa présence en phase
gazeuse est donc directement liée a sa cinétique de transfert liquide-gaz. Ce phénomeéne est
cependant complexe dans les procédés de traitement de I'eau. En effet, le transfert liquide-gaz est
intimement lié aux propriétés hydrodynamiques des réacteurs (agitation, viscosité de la phase liquide)
et aux conditions d’'aération (entrainement gazeux, modification des propriétés rhéologiques).

2.1.Processus biochimiques de production

Les principales voies de production de N,O lors de la nitrification/dénitrification sont : I'oxydation de
I'hydroxylamine @, la dénitrification hétérotrophe @ et la dénitrification autotrophe ® (cf. Figure 1).

eDénitrification autotrophe
T cNor
NO
O Nitrification autotrophe T Nirk O Dénitrification hétérotrophe
+ - E - - 3
NH 4 AvMO NH ZOH HAO NOZ NXR NO3 NAR Noz Nirk / NirS NO cNor/gNor NZO Nos N2

Voie chimique Voie biologique
NH,OH/NOH NH,OH/NO

N,O

0 Oxydation de I'hydroxylamine

Figure 1 : Schéma des principaux processus biochim iques de productionde N ,0.

Durant la nitrification, les ions ammonium sont oxydés en hydroxylamine (NH,OH) puis en nitrite
par les bactéries ammonium oxydantes (AOB). Les ions nitrite formés sont oxydés en nitrate par
les bactéries nitrite oxydantes (NOB). L'oxygene étant I'accepteur d’électrons dans ces réactions,
elles ont lieu en condition aérobie. Les nitrates formés sont ensuite réduits en azote moléculaire par
les bactéries hétérotrophes dénitrifiantes, en phase d’anoxie. Les nitrites, le monoxyde d’azote et le
protoxyde d’azote sont des intermédiaires réactionnels au cours de ces réactions de nitrification et
de dénitrification.

2.1.1. Oxydation de I'hydroxylamine

L'oxydation de l'ammonium en hydroxylamine est catalysée par I'enzyme ammonium
monooxygénase (AMO) et constitue I'étape limitante de la nitrification. L'oxydation de
I'hydroxylamine en NO ou NOH est quant a elle catalysée par I'enzyme hydroxylamine
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oxydoréductase (HAO). Le protoxyde d'azote résulte de la réduction de NO catalysée par
I'activité du cytochrome c’-beta et de I'enzyme cNor réductase (Stein 2011).

Ces réactions enzymatiques sont actives uniquement en présence d’oxygene et d’'ammonium
(ou ammoniac libre NHs). Une fraction de NO et N,O peut également étre produite lors de
I'oxydation de I'hydroxylamine a travers des réactions chimiques (décomposition chimique de
NOH). La voie de production de NO et N,O lors de I'oxydation de I'hydroxylamine est appelée
respectivement voie NH,OH/NO ou NH,OH/NOH selon qu’elle soit enzymatique (biologique) ou
non enzymatique (chimique). Il est a préciser que les processus de production de N,O lors de
I'oxydation de I'hydroxylamine ne sont pas encore totalement compris, il y a encore débat sur
les intermédiaires réactionnels et sur la régulation des deux voies de production de N,O
(Schreiber et al. 2012).

2.1.2. Dénitrification autotrophe

La dénitrification autotrophe est la réduction des ions nitrite, par les bactéries autotrophes, en
NO puis en N,O via les enzymes nitrite (NirK) et oxyde nitrique (sNor) réductases en conditions
de limitation par I'oxygéne et/ou en présence de concentrations en nitrite. Certaines études
rapportent une étape supplémentaire de réduction du N,O en N,, mais la présence d'un géne
fonctionnel Nos (I'oxyde nitreux réductase) chez les bactéries AOB n’a pas encore été prouvée
(Schmidt 2009). Les différentes sources potentielles d'électron pour la dénitrification sont
'ammonium, I'hydrogéne ou le pyruvate (Colliver & Stephenson 2000; Wrage et al. 2001).

2.1.3. Dénitrification hétérotrophe

Le protoxyde d’'azote est un intermédiaire des réactions de dénitrification hétérotrophe. Son
accumulation dans le milieu est causée par a un retard de la vitesse de réduction du protoxyde
d’'azote en azote gazeux (réaction catalysée par Nos). Certains parameétres opératoires des
procédés ont été identifiés dans la littérature comme ayant un impact direct sur l'activité
enzymatique de 'oxyde nitreux réductase (Nos) conduisant a une accumulation de N,O dans le
milieu.

2.2.Unités utilisées lors de I'expression des facteurs d’émission

Les émissions de N,O reportées dans la littérature sont exprimées selon différentes unités. La
majorité des études les exprime en termes de flux massique, soit une masse émise rapportée a
une unité de temps (gN-NZO.j'1 ou gNZO.j'l). Cependant cette expression est ambigué car elle ne
permet pas la comparaison des émissions entre deux installations de taille différente.

C’est pourquoi on préferera rapporter les flux de N,O émis a la charge d'azote entrante, traitée ou
dénitrifiée. Cela aboutit a I'expression d’un facteur d’émission FE (exprimé en %) qui renseigne sur
le pourcentage de l'azote entrant, traité ou dénitrifié qui a été transformé en N,O. Comparer
différents procédés avec ces unités devient alors plus aisé puisque I'on rapporte I'émission a une
variable qui leur est commune.

2.3.Facteurs d’influence

Un certain nombre de facteurs peuvent influencer la production de N,O dans les procédés
d’épuration. La plupart des études portant sur les parametres influant ont été réalisées sur des
réacteurs pilotes de laboratoire pour lesquels les conditions opératoires sont maitrisées. Bien que
ce type d'étude factorielle ciblée soit indispensable pour la compréhension des mécanismes
biologiques, elle s'avéere trés difficile en conditions réelles tant I'ensemble des conditions
opératoires varie de fagcon simultanée. L'étude des parameétres in situ favorisant la production de
N,O est de fait plus complexe et nécessite de considérer parfois I'influence simultanée de plusieurs
parametres.

2.3.1. Conditions d'oxygénation

Dans les procédés de traitement biologique de I'azote, le taux d’aération est considéré comme
I'un des parameétres qui influence le plus la production de N,O via la dénitrification autotrophe et
hétérotrophe (Kampschreur et al. 2009b).

En effet, une concentration en oxygéne dissous trop faible dans les bassins de nitrification peut

conduire a une accumulation transitoire des ions nitrite et favoriser la dénitrification autotrophe

et/ou hétérotrophe (Tallec et al. 2006; Kampschreur et al. 2008a). A contrario, si le taux

d’aération est trop élevé, cela peut conduire a la présence d’oxygéne dissous dans les bassins
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(ou zones) de dénitrification a des concentrations suffisamment importantes pour inhiber la
synthése et l'activité de I'enzyme Nos (la plus sensible des enzymes de la dénitrification a
'oxygéne dissous, (Otte et al. 1996).

Au moyen de tests batch réalisés avec et sans inhibiteurs d’'activités enzymatiques spécifiques,
Tallec et al., (2008) ont quantifié la contribution de la dénitrification autotrophe a la production
de N,O a différentes concentrations en oxygene dissous. Les résultats indiquent que pour une
concentration inférieure a 0,3 mgOz.L'l, la production de N,O est uniquement due a la
dénitrification hétérotrophe. Pour des concentrations comprises entre 0,3 et 1,1 mgOz.L'l, la
production de N,O est due aux deux processus de dénitrification autotrophe et hétérotrophe.

Il apparait donc que de faibles concentrations en oxygene dissous ([O2] < 2 mgOz.L'l) et la
présence d’ions nitrite favorisent la production de N,O via la dénitrification autotrophe qui
devient le processus majoritaire de production. Cependant, il est a noter que la production de
N,O par la dénitrification autotrophe a des concentrations en oxygéne dissous plus importantes
([0,]=3,1 mgO,.L™") a également été observée (Wunderlin et al. 2012; Guo L. et al. 2013).

In situ, Ahn et al., (2010) observent que la production de N,O est positivement corrélée a la
concentration en oxygene dissous dans les bassins aérés et non aérés. Il en ressort également
que les procédés pour lesquels la concentration en oxygéne dissous est homogene sur
I'ensemble du bassin aéré sont susceptibles d’avoir de faibles émissions de N,O.

2.3.2. Concentration en ions nitrite

L'accumulation d’ions nitrite dans les bassins biologiques peut étre causée par plusieurs
facteurs tels qu'une modification du pH, une augmentation de la charge en azote, une
diminution de la concentration en oxygéne dissous (causée soit par une augmentation de la
charge ou par une capacité de I'aération insuffisante) ou un faible 4ge de boue (Kampschreur
et al. 2009b).

Cette accumulation d'ions nitrite peut favoriser la dénitrification autotrophe mais également
inhiber I'enzyme Nos. Celle-ci peut étre inhibée a partir de concentrations supérieures a 1
mgN.L" (Zeng et al. 2003). Von Schulthess et al., (1994) préconisent de maintenir la
concentration en nitrite en dessous d'une valeur seuil de 2 mgN.L'l afin de minimiser les
émissions de N,O dans un systéeme de dénitrification.

In situ, il a été observé que I'accumulation des nitrites (a des concentrations supérieures a une
gamme allant de 0,3 & 0,5 mgN.L™) dans les bassins aérés favoriserait la production de N,O
(Sumer et al. 1995; Kampschreur et al. 2009b; Ahn et al. 2010b; Foley et al. 2010). Folley et al.,
(2010) observent une trés bonne corrélation entre la production de N,O et la concentration en
ions nitrite sur 'ensemble de sept stations étudiées.

Zhou et al., (2008) observent que l'inhibition de la réduction de N,O est mieux corrélée a la
concentration en acide nitreux (HNO,) qu'a la concentration en nitrite. lls mesurent une
inhibition de 50% pour une concentration en HNO, de 0,0007 a 0,001 mg N-HNO, L* (ce qui
correspond & une concentration en nitrite de 3 & 4 mgN.L™ & pH 7). De maniére similaire dans
un procédé de nitrification partielle, Chauzy et al., (2011), observent que la production de N,O
est corrélée a la concentration en HNO, et non a celle des ions nitrite. lls observent par
exemple que pour une méme concentration en nitrite (14 mgN.L'l) mais différentes
concentrations en HNO, (ajustées avec le pH), la production de N,O augmente sensiblement
avec la concentration en HNO.,.

2.3.3. Ratio C/N

A I'échelle laboratoire, de nombreuses études montrent qu’une carence en substrat organique
(ratio DBO5/N < 3-4) conduisant a une dénitrification incompléete s’accompagne de fortes
émissions de N,O (Hanaki et al. 1992; Hong et al. 1993; Park et al. 2000; Itokawa et al. 2001;
Kishida et al. 2004).

Hanaki et al., (1992) ont étudié I'effet de la variation du ratio DCO/N (1,5; 2,5; 3,5 et 4,5) sur la
production de N,O et observent que plus de 10% de I'azote total est émis sous forme de N,O
au plus faible ratio (1,5). Itokawa et al., (2001), rapportent que plus de 20% de la charge azotée
entrante est émise en N,O lorsque le ratio DCO/N est inférieur a 3,5. L'étude menée par Park
et al., (2000), rapporte que l'addition d'une source externe de carbone (éthanol) aide a
sensiblement diminuer la production de N,O qui passe de 4,5% a 0,2% de la charge entrante.

9/27



2.3.4. pH et température

De faibles valeurs de pH (entre 4 et 5) inhibent 'activité des enzymes de la dénitrification et
plus particulierement celle de Nos (Hanaki et al. 1992). De plus, le pH influence la spéciation
HNO,/NO, et NHz/NH, modifiant ainsi les cinétiques de nitrification et potentiellement la
production de N,O.

La température a un effet sur 'enzyme Nos (Holtan-Hartwig et al. 2002) mais influence
également les coefficients de solubilité et de transfert des gaz dans I'eau.

2.3.5. Variation transitoire des conditions opératoires

L'augmentation de la production de N,O suite & une variation transitoire de la charge en
ammonium (Burgess et al. 2002), de la concentration en oxygene dissous (Kampschreur et al.
2008a) et de la concentration en ions nitrite (Tallec et al. 2006) a été observée dans plusieurs
études a I'échelle laboratoire. Ce phénoméne a également été observé in situ lors d’'une
augmentation rapide de la charge en azote (Ahn et al. 2009).

Les mécanismes de production impliqués lors de ces changements de conditions opératoires
sont encore trés peu connus, et la production de N,O est, actuellement, expliquée par : (i) une
perturbation du métabolisme bactérien (Kampschreur et al. 2009b) ou (ii) l'activation de
certaines voies biochimiques de production du N,O (Chandran et al. 2011).

2.3.6. Synthese des facteurs d'influence de la production de N,O

Le Tableau 1 récapitule 'ensemble de ces facteurs d'influence et les conditions opératoires
propices a la production de N,O par les procédés de traitement des eaux.

Tableau 1 : Récapitulatif des facteurs d'influence sur la production de N ,0.

Parametre Gamme de concentr ation Processus impactés Références
<0,3mg0..L* Dénitrification hétérotrophe
Oxygéne Tallec et al.
PRI . Loz 2008
04< <11 mgOZ_L-l Dénitrification hétérotrophe et ( )
autotrophe
PP fox Kishida et al.
CIN DBO/NT <3 -4 Dénitrification hétérotrophe (2004)
Inhibition de N2O réductase Hanaki et al.
pH <4-5 (Nos) (1992)
1 ST Folley et al.
>0,3-0,5mgN.L Dénitrification autotrophe (2010)
Nitrite
-1 Inhibition de N2O réductase Von Schulthess
>1-2mgN.L (Nos) et al. (1994)
. . Diffusion et impact spécifique Holtan-Hartwig et
Temperature Faible sur N2O réductase (Nos) al. (2002)

3. Emissions in situ de N,O

3.1.Procédés intensifs

Avant de synthétiser les résultats de la littérature concernant les émissions de N,O, il est important
de rappeler les différents types de procédés les plus couramment utilisés dans les stations de

traitement des eaux usées (STEUSs).

3.1.1. Procédés étudiés

Les filieres intensives les plus utilisées en France pour le traitement des eaux usées sont: la
boue activée, les filtres biologiques, les disques biologiques et les lits bactériens (Golla et al.
2010).

En France, ces filieres intensives sont généralement utilisées pour des installations a forte
capacité de traitement. En effet, alors qu’environ 53% des stations de traitement des eaux
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usées de capacité de traitement inférieures a 2000 EH utilisent des procédés intensifs, ce
chiffre monte a plus de 95 % et a quasiment 99% pour des capacités de traitement de [2000-10
000 EH] et supérieures a 10000 EH, respectivement. La filiere « boue activée » est
prépondérante pour les fortes capacités de traitement et plus de 90 % des STEUs de capacité
de traitement supérieures a 2000 EH utilisent cette technologie (Golla et al. 2010). Cette filiere
principale doit étre mieux définie en termes d’émissions de GES car elle constitue la majeure
partie de la capacité de traitement du parc Francais en activité.

Néanmoins, certains procédés novateurs, comme les procédés de nitrification partielle
(limitation de I'oxydation de 'ammonium au stade nitrite) ou Anammox (oxydation anaérobie de
'ammonium), connaissent un récent développement scientifique et technique car ils apportent
des solutions nouvelles au traitement de I'eau, notamment pour le traitement des effluents
fortement chargés en azote. Ces procédés, qui tiendront une place dans I'environnement
technologique de demain, doivent faire partie intégrante des efforts de compréhension en
termes d’émissions de GES.

3.1.2. Emissions observées

Le détail des émissions in situ de N,O dans les procédés intensifs est présenté en Annexe 1 ;
Tableau 4. Les résultats sur les procédés a boue activées, procédés sur lesquels le nombre
d'études est important, sont synthétisés dans le Tableau 2.

Il est a préciser que certains procédés, notamment les procédés a biomasse fixée (tels que les
biofiltres), n'ont pas encore été caractérisés en termes d’émission in situ de N,O. De ce fait,
aucun facteur d’émission spécifique a ces procédés ne peut pour I'instant étre proposé (ASTEE
2013).

Les émissions de N,O dans les procédés de nitrification partielle et Anammox sont induites par
les mémes processus biologiques que ceux présents dans les procédés « classique » de
traitement de I'azote par nitrification/dénitrification. Des études batch réalisées sur des cultures
pures de bactéries Anammox ont montré que le métabolisme de ces bactéries ne permet pas la
production de N,O (Kartal et al. 2007). Il en résulte donc que les émissions de N,O dans ces
procédés sont liées a d'autres communautés bactériennes et notamment aux bactéries
ammonium oxydantes (principalement) et dénitrifiantes hétérotrophes.

Tableau 2 : Synthése bibliographique des facteurs d  'émission en boues activées.

Moyenne Médiane Ecart- Moyenne Médiane Ecart-
Procédé (N,O-N/N-entrant) | (NO-N/N-entrant) type (N2O-N/N-traité) | (N2O-N/N-traité) type
(%) (%) (%) (%) (%) (%)
Boues 0,58 (38) 0,11 1,05 1,24 (29) 0,17 2,55
activées

* Le nombre de procédé étudié est donné entre parenthéses.

Dans les procédés a boues activées, la grande variabilité des émissions de N,O est en partie
lite a la diversité des méthodes de prélevement et d'analyse des gaz (cf. document
« Protocoles de mesure de N,O dans les procédés de traitement des eaux résiduaires
urbaines»). D’autre part, les caractéristiques des effluents et les paramétres de fonctionnement
des stations d’épuration (mode d’'aération, hydrodynamique, temps de séjour des boues et de
'eau,...) qui engendrent de multiples conditions de traitement ont également un impact sur le
taux d’émission mesuré (Kampschreur et al. 2009b; Ahn et al. 2010b).

Ainsi, dans une méme étude, il est courant d’'observer des écarts importants entre les différents
facteurs d’émission, que ce soit a des instants de mesure différents (variabilité temporelle), ou
a des points différents du procédé au méme moment (variabilité spatiale).

La variabilité temporelle des émissions trouve des éléments de réponse dans la modification
au cours du temps des paramétres du milieu. Elle apparait a I'échelle des saisons et de la
journée avec la forte variabilité de la qualité et de la quantité des influents, mais est aussi
observée sur des échelles plus restreintes, de I'ordre de I'heure.

Les conditions opératoires fluctuantes des procédés, en particulier les conditions d’aération,
peuvent avoir une forte influence sur les émissions de N,O. Par exemple, pour les procédés
avec aération séquencée, lintermittence aération/non-aération induit des modifications
dynamiques des processus biochimiques de production de N,O mais aussi des phénoménes
physiques impliqués (mélange, entrainement gazeux durant I'aération du N,O produit en phase
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non aérée). Ainsi, il a été observé in situ de fortes émissions lors des transitions entre phases
anoxies et phases aérobies (Ahn et al. 2010a). Ce phénoméne a également été observé en
réacteur de laboratoire dans certaines conditions (transition aérobie/anoxie avec ammonium
non limitant et présence d'oxygéne dissous) et lié a des modifications métaboliques des
bactéries (Yu et al. 2010).

Afin de limiter les biais liés a I'extrapolation de facteurs d’émissions obtenus lors de mesures
ponctuelles, Daelman et al., (2013), préconisent d’effectuer des mesures continues sur une
période d’au moins 24h pour prendre en compte la variabilité journaliere. Cependant, ces
mémes auteurs soulignent que de telles mesures a court-terme peuvent largement surestimer
ou sous-estimer le facteur d’émission moyen annuel. lls appuient leurs conclusions sur des
mesures continues réalisées sur une année compléte montrant une trés forte variabilité des
émissions (cf. Figure 2). Malheureusement, ces auteurs ne rapportent pas ces émissions a la
charge en azote entrante ou a la charge en azote traitée. Il est donc difficile de percevoir la
variabilité du facteur d’émission au cours du temps.

Des mesures en continu sur une période d'une année, week-end compris, permettent de
prendre en compte les variabilités saisonnieres importantes dans le calcul des facteurs
d'émission. Ce type de mesure pouvant s'avérer trés contraignant techniquement, la
multiplication des mesures a différentes périodes de I'année peut s’avérer intéressante pour la
détermination des facteurs d’émission.

500

400 A

300 A

200 1

Production de  N,O (kg nnzo.j )

Figure 2 : Variabilité saisonniere des émissions de N,O : exemple d'un suivi en continu (Daelman etal. 2 013)

La variabilité spatiale est tout aussi problématique si I'on veut définir des facteurs d’émission.
Pourtant, la littérature reste pauvre sur ce sujet, la plupart des chercheurs focalisant leurs
efforts sur des mesures locales ciblées.

Une étude récente (Aboobakar et al. 2013) réalisée sur un procédé a flux piston rapporte la trés
forte variabilité des émissions en fonction des points de mesures (8 zones aérées en séries
précédées d'un bassin d’anoxie). Cette étude montre une distribution spatiale des émissions de
N,O importante avec des émissions élevées dans les deux premiéres zones aérobies
(confortant les phénomeénes d’entrainement gazeux par aération et de transition anoxie/aérobie
précédemment présentés) et une baisse rapide avec I'avancement dans le réacteur piston. Les
auteurs ont néanmoins observé une ré-augmentation brusque des émissions sur les trois
derniéres zones, phénoméne difficilement explicable par les facteurs d’influence généralement
admis (nitrification quasi-totale a cette position et concentration en oxygéne dissous élevée).
Les auteurs ont émis I'hypothése d’'une voie métabolique de production de N,O différente de la
dénitrification hétérotrophe lorsque I'ammonium est complétement oxydé.

L'étude réalisée par Guo et al., (2013) sur un bassin parfaitement mélangé constitué d'une
zone anoxie et d’'une zone aérée, rapporte également une variabilité spatiale des émissions de
N,O, avec une production plus importante au milieu et en fin de zone aérée par rapport a la
zone initiale d’aération située en aval d'une zone anoxie.

Pour conclure, les facteurs d’émission de N,O sont trés dispersés dépendant du type de
procédé de traitement et de sa mise en ceuvre. L'application d'un facteur d’émission fixe,
comme tel est le cas pour les procédés d'épuration a boues activées (3,2 g N,O/EH/an
équivalent a 0,037 % de la charge d'azote entrante), peut conduire a fortement surestimer ou
sous-estimer les émissions réelles d'un procédé. Des campagnes de mesure sont donc
nécessaires pour préciser les facteurs d’émission ainsi que les facteurs d’influence.

12 /27



3.1.3. Contribution respective des bactéries autotrophes nitrifiantes et hétérotrophes
dénitrifiantes aux émissions observées

Les publications scientifiques s'accordent sur le fait que les émissions sont dans les réacteurs
(ou zones) aérées plus importantes que dans les réacteurs (ou zones) non-aérées du fait de
'augmentation du transfert liquide-gaz du N,O (Ahn et al. 2010a; Ahn et al. 2010b; Foley et al.
2010; Senante et al. 2010; Guo L. et al. 2013).

Cependant, la distinction entre les contributions des bactéries nitrifiantes et des bactéries
dénitrifiantes hétérotrophes aux émissions observées n’est pas triviale. Ceci s’expliquant par le
fait que les émissions issues des bassins aérés peuvent étres dues a la fois a une production
de N,O par les bactéries nitrifiantes et a un entrainement gazeux du N,O dissous produit dans
les zones de dénitrification hétérotrophe. Une mesure fine de la concentration en N,O dans les
phases gazeuse et liquide et une caractérisation des parametres de transfert de N,O
permettrait cette distinction.

Ainsi, les récentes études menées sur site révelent que la production de N,O par les bactéries
nitrifiantes peut étre équivalente voire plus importante que celles des bactéries hétérotrophes
dénitrifiantes (Ahn et al. 2010a; Guo L. et al. 2013).

3.2.Procédés extensifs

3.2.1. Procédés étudiés

Les techniques extensives de traitement de l'eau permettent de recréer les conditions
d’épuration des écosysteémes. Les processus de traitement qu'ils mettent en jeu sont physiques
(filtration au travers de milieux poreux et racinaires, sédimentation), chimiques (précipitation,
adsorption, oxydation chimique, décomposition) et biologiques (dégradation de la matiére
organique, traitement de I'azote par nitrification/dénitrification).

Dans le cadre du traitement des eaux usées, ces procédés sont généralement utilisés dans le
traitement d’effluents de collectivités de taille inférieure & 2000 EH méme s'ils sont
techniquement applicables pour des capacités bien plus importantes. Ainsi en 2008, alors que
plus de 46% des STEUs de capacité inférieure a 2000 EH utilisaient des procédés extensifs de
traitement (33% utilisant le lagunage naturel, 11% le filtre planté et 2,5% le lagunage aéré), ce
chiffre passe a 4,5% pour des capacités de [2000-10 O00EH] et a 1,3% pour les capacités de
traitement supérieures a 10 000EH (Golla et al. 2010).

Il existe de nombreuses techniques extensives qui se différencient par les mécanismes de
traitement bio-physico-chimiques mis en jeu :

» Les techniques a cultures fixées :
- Filtre planté a écoulement vertical (abrégé par la suite en FPRV) ;
- Filtre planté a écoulement horizontal (abrégé par la suite en FPRh).
» Les techniques a cultures libres : le lagunage, avec quelques variantes possibles :

- Lagunage a microphytes (bactéries, algues microscopiques)
- Lagunage a macrophyte (plantes émergentes, flottantes ou submergées)
- Lagunage aéré.

» Les systéemes mixtes (systémes hybrides).

3.2.2. Parameétres d'influence spécifigues aux procédés extensifs

Les paramétres d'influence liés a la production de N,O présentés dans la partie « 2.3 Facteurs
d’influence » sont transposables aux procédés extensifs. Néanmoins, certains facteurs
supplémentaires rentrent en jeu a cause des spécificités techniques des procédés extensifs.

Les variations saisonnieres  affectent la production de N,O via la température et I'humidité
qui influencent les cinétiques microbiennes de dégradation. Ces parameétres cumulés a
I'ensoleillement rythment aussi le cycle naturel des plantes (photosynthese, croissance). Les
données bibliographiques ne s’accordent pas toutefois toujours a ce sujet. Les flux de N,O
semblent néanmoins étre plus importants au printemps en lien avec la croissance des plantes
(Inamori et al. 2008; Maltais-Landry et al. 2009).
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La saturation en eau des pores/sédiments formant le substrat est aussi considérée comme un
facteur d'influence. Ce phénoméne est intimement lié a sa teneur en oxygene dissous.
Néanmoins, son influence n'est pas la méme si I'on considere les procédés majoritairement
nitrifiants (Lagunage, FPRV) ou les procédés majoritairement dénitrifiants (FPRh).

Les conditions hydrologiques  ont un effet similaire sur la production de N,O en affectant
notamment la distribution d’oxygéne dans le milieu. Dans le cas des FPRh, une alimentation
pulsée induit une fluctuation de hauteur d'eau, induisant un apport intermittent d’oxygene qui
favorise la production de N,O via la dénitrification hétérotrophe, étape dans laquelle la flore
active est particulierement sensible a la présence d'oxygene. Dans les procédés nitrifiants
(Lagunage, FPRv), les alimentations discontinues ou I'alternance de périodes séches/humides
peuvent entrainer une augmentation des flux de N,O a cause du stress occasionné aux
populations nitrifiantes.

Enfin, le type de plantes semble jouer un réle sur la production de protoxyde d’azote méme si
cet effet est controversé tant les différentes études aboutissent parfois a des conclusions
contraires. Certaines plantes, comme les P. Australis (la plus couramment utilisée), semblent
augmenter la production de N,O par rapport a P.arundinacea par exemple (Rickauf et al.
2004). Dans le lagunage, le périphyton? fixé sur la partie submergée des plantes joue aussi un
role important dans I'étape finale de la dénitrification.

3.2.3. Emissions observées

Le détail des données bibliographiques concernant les émissions de N,O mesurées dans les
procédés extensifs est présenté en Annexe 2 ; Tableau 5. Le Tableau 3 synthétise ces facteurs
d’émission. Du fait du faible nombre d'études réalisées exclusivement in situ avec des eaux
urbaines résiduaire réelles, ce tableau présente I'ensemble des données bibliographiques
recensées pour le traitement in situ ou en procédé pilotes des eaux résiduaires réelles ou
reconstituées.

Les données récoltées dans la littérature montrent qu'il n'existe pas de différences
significatives des flux d’émission surfacique de N,O entre les différents types de procédés
extensifs. Les valeurs les plus basses sont obtenues pour les procédés a lagunage suivis par
les filtres plantés a écoulement vertical et les filtres plantés a écoulement horizontal.

Tableau 3 : Récapitulatif des productions moyennes de production de N ,0 dans les procédés extensifs

L ) Moyenne Médiane Ecart-
L Moyenne Médiane Min - Max
Procédé o o o (N2O-N/N-entrant) | (N,O-N/N-entrant) type
(MgN,0-N.m2h?) | (mgN.O-N.m?2h?) | (mgN,O-N.m?Zh?)
(%) (%) (%)
Lagunage
20) 0,12 0,09 0,007 — 0,65 0,12 0,11 0,10
FPRh
©) 0,35 0,29 0,108 — 0,894 0,67 0,22 1,06
FPRv
22) 0,14 0,12 0,003 — 0,424 0,02 0,02 0,02

* Le nombre d'échantillon pris en compte est donné entre parenthéses.

Les facteurs d’émission de N,O dans les procédés extensifs présentés en Tableau 5 sont
compris entre 0,006 % et 1,83% de la charge entrante (valeur moyenne de chaque référence
bibliographique prise en compte).

Aussi, les intervalles obtenus sur chacun des procédés (cf.Tableau 3) indiquent I'importante
variabilité des flux de N,O. De maniére analogue aux procédés intensifs, ces écarts peuvent
traduire des variabilités temporelles et spatiales importantes.

La variabilité spatiale est plus accentuée dans les procédés lagunaires et dans les procédés
de filtres plantés a écoulement horizontal. Dans les procédés lagunaires, I'eau est distribuée
sur une grande surface a de faibles vitesses. Dans de telles circonstances, la quantité de
matériaux décantés est plus importante en téte qu’en fin de lagune. La quantité de matiere
organique accumulée et la hauteur de sédiments est alors distribuée de maniére hétérogéne,
d’ou des émissions largement dispersées. Dans les filtres a écoulement horizontal, les matiéres
en suspensions s’accumulent de maniere analogue en téte de filtre induisant des distributions

2Mélange complexe d'algues, de cyanobactéries, de microbes hétérotrophes et de détritus attaché a des surfaces immergées.
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largement hétérogenes. Mander et al., (2003) ont ainsi rapporté des émissions souvent dix fois
supérieures en téte de filtre par rapport a sa sortie.

Dans le cas des filtres a écoulement vertical, I'alimentation en eau est effectuée par bachée de
sorte a ce que l'eau soit distribuée de maniére homogeéne a la surface du filtre. De cette
maniéere, I'accumulation de sédiments est homogéene sur I'ensemble du filtre et les flux de N,O
émis sont moins dispersés. Teiter et Mander (2005) ont ainsi obtenu des valeurs de 405-510
|.|g.m'2.h'1 pour le FPRv étudié alors que les valeurs obtenues dans le cas de FPRh et le
lagunage étaient largement plus dispersées (27-370 |.|g.m'2.h'1 et 72-500 ug.m'z.h'l,
respectivement).

La variabilité temporelle est aussi importante, et en particulier la variation saisonniére. Une
étude réalisée en continu sur 2 ans (Wang et al. 2008) dans différents systémes extensifs
rapporte que, dans les systemes étudiés, les flux de N,O sont équivalents d’une année sur
'autre a la méme période mais que les émissions sont 2 a 6 fois plus importantes en période
de croissance des plantes (Mai-Octobre) que pendant I'hiver. Le flux d’émission de N,O
rapporté a la charge en azote totale entrante passe ainsi de 0,2% a 1% (respectivement en
hiver et printemps-été). Des résultats similaires sur I'effet des saisons ont été rapportés sans
pouvoir corréler les facteurs d’émission a la température (Mander et al. 2003).

4. Conclusions

» Les principales voies de production de N,O lors du traitement de I'azote sont : I'oxydation de
I'hydroxylamine, la dénitrification hétérotrophe et la dénitrification autotrophe.

» Les principaux facteurs influencant les émissions de protoxyde d’'azote sont : I'oxygénation, les
nitrites, le ratio C/N, le pH et la température, les variations transitoires des conditions opératoires.

» Dans les procédés extensifs, des facteurs supplémentaires sont a prendre en compte : les
variations saisonniéres, les conditions hydrologiques, la saturation en eau du substrat filtrant et le type
de plantes.

» Les émissions de N,O dans les procédés intensifs sont comprises entre 0,001% et 4,0% de la
charge entrante en azote. La dispersion de ces résultats est d'une part liée a la diversité des
protocoles de mesure et dautre part a la variation des caractéristiques des effluents et des
parameétres de fonctionnement des unités de traitement.

» Les facteurs d’émission dans les procédés extensifs sont compris entre 0,006 % et 1,83% de la
charge entrante en azote. La dispersion de ces valeurs résulte de variabilités inter-procédés mais
aussi des conditions opératoires. La variabilité saisonniére est particulierement forte dans ces types
de procédés fortement dépendant du climat et du cycle naturel des plantes.

» |l existe a I'’heure actuelle trés peu d’études in situ en France sur des facteurs d’émission de N,O,
gue ce soit sur les procédés extensifs ou sur les procédés intensifs.
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5. Sigles & Abréviations

CCNUC : Convention-Cadre des Nations Unies sur les changements Climatiques
CITEPA : Centre Interprofessionnel Technique d’Etude de la pollution Atmosphérique
MEEDDM : Ministére de I'Ecologie, de I'Energie, du Développement Durable et de la Mer

GIEC : Groupe d'Experts Intergouvernemental sur I'Evolution du Climat. Son appellation anglaise est
IPCC pour Intergovernmental Panel on Climate Change

STEU : Station de traitement des eaux usées
FPRv: Filtre Planté de Roseaux a écoulement vertical

FPRh: Filtre Planté de Roseaux a écoulement horizontal
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8. Annexe 1 : Facteurs d’émission in situ des procédeés intensifs

Tableau 4 : Facteurs d’émission de N ,O mesurés in situ pour des procédés intensifs d’épu ration.

Facteur Facteur d’émission Facteur d’émission
Pays ChaLgeNe_Plir/gnte Type de proceéde d’émission N,O-N /N-entrant (%) » Référence
g ) g N,O/EH/an 2 0 N2O-N /N-traité (%)
1 BA (nit/dénit)
Canada RPM, alimentation continue 0,96 (Guo L etal. 2013)
1 BA (nit/dénit simultanée)
2 RPM, alimentation continue 0,004 L
France 1 BA (nit/dénit) (Filali et al. 2013)
nit/déni
3 RPM, alimentation continue 0,004
1 BA (nit/dénit)
Angleterre RP, alimentation continue 0,036 (Aboobakar et al. 2013)
) 2 files (nit/dénit) 204 NAARitrig
2850 - 3914 RP?, alimentation continue 0,3 0,6 — 1,3% N-dénitrifié
2 files paralléles (nit/dénit) o
850 - 1140 RP? alimentation continue 1,1 1,1 - 2,1% N-dénitrifié
1 BA (nit/dénit), RPM, alimentation 0 P
6439 - 7946 séquentielle (SBR) 15 1,0 — 7,1% N-dénitrifié
11 BA (nit/dénit) % N-dénitrifié .
Australie 3150 RP® alimentation continue 1,2 1,8 — 4,5% N-dénitrifié (Foley et al. 2010; GWRC 2011)
2 files (nit/dénit) o
3381 - 5047 RP? alimentation continue 2,0 0,7 — 9,6% N-dénitrifié
1 file (nit/dénit) o
13200 - 17000 RP? alimentation continue 4,0 0,6 — 25,3 % N-dénitrifié
2 files (nit/dénit) o
1375 - 2125 RP? alimentation continue 0,6 1,0 — 1,8 % N-dénitrifié
1 file biologique (nit/dénit) b b
1800 RP? alimentation continue 1,2+0,18 0,02 +0,00 0,02 +£0,01
2300 1 file biologique (nit/dénit) 0,28 0,13 0,01 +0,00° 0,01 +0,00°
RP®, alimentation continue
1 file biologique (nit/dénit) b b
USA 860 RP?, alimentation continue 98161 0,10+0,06 012+0,08 (Ahn et al. 2010b)
740 1 file biologique (nit/dénit) 33+16 0,38 +0,18" 0,42 +0,2°
RP?, alimentation continue
1 file biologique (nit/dénit)
3100 RP?, alimentation continue avec 92 + 47 1,02 +0,53° 1,85 +0,95"
|____entrées multiples (Stepfeed) | | | ]
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1 file biologique (nit/dénit)

2900 RP?, alimentation continue avec 33+14 0,39 +0,17° 0,57 +0,25°
entrées multiples (Step feed)
1 file biologique (nit/dénit)
8600 RP?, alimentation continue avec 13+13 0,11 +0,11° 0,24 +0,23°
entrées multiples (Step feed)
1800 1BA, RP 28+7,9 0,26 +0,09" 0,45 +0,15°
630 1BA RP 26 +6,4 0,39 +0,10° 1,08 +0,26"
660 1 BA RP 5+14 0,06 +0,02" 0,14 +0,04°
680 1 file biologique (nit/dénit) 6,8+35 0,04 +0,03" 0,06 +0,03"
RP®, alimentation continue
690 1 file biologique (it/dénit) 5442 0,04 +0,01° 0,04 +0,02°
RP®, alimentation continue
1 file biologique (nit/dénit)
2200 RP?, alimentation continue avec 140+1,2 0,95 +0,01° 1,08 +0,01°
entrées multiples (Step feed)
1 file biologique (nit/dénit) b b
390 RP® alimentation continue 1,8+0,77 0,02 £0,01 0,02 £0,01
7800 1 file biologique (nit/dénit) 41422 0,03 +0,02° 0,04 +0,02°
RP®, alimentation continue
174240 BA 0,51°
USA 21021 BA 0,13° (Bellucci et al. 2010)
3326 BA 0,73¢
1 BA (nit/dénit) <0,01
RPM, alimentation continue
1 BA (nit/dénit) <0,01
RPM, alimentation continue
France — (Senante et al. 2010)
1 BA (nit/dénit) 0,17
RP, alimentation continue
1 BA (nit/dénit) 0,11
RPM, alimentation continue
Procédé de nitrification partielle -
Pays-bas 1200 anammox (nit), RPM 1,23 1,67 (Kampschreur et al. 2009a)
98700 Plusieurs BA 0,0005 - 0,014 (Kozak 2009)
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Procédé nitrification partielle-
Suisse Anammox, RPM, alimentation 0,4-0,6 (Joss et al. 2009)
séquentielle (SBR)

1 file biologique (nit)

5127 - . - 4,0
RP?, alimentation continue
Pays-bas (Kampschreur et al. 2008b)
980 Procédé de nitrification partielle 1,7
500 Procédé Anammox, RPM 0,6
1 file (nit/dénit) 0,4
Australia (Shaw 2008)
1 file (nit/dénit simultanée) 50
1 file (nit/dénit) 1,0-5,0
USA (de Haas et al. 2008)
1 file (nit/dénit) 1,0-5,0
1,89 0,08 0,11

1 BA (nit/dénit)
Japan RPM, alimentation continue, 1,43 0,05 0,06 (Kimochi et al. 1998)
aération séquencée sur horloge

0,43 0,01 0,03
BA (nit),

716 RPM, alimentation continue 0,001 .
Allemagne — (Benckiser et al. 1996)

1458 BA (nit/dénit), 0.04

RP?, alimentation continue '
USA 4 BA 3,2 0,037° (Czepiel et al. 1995)

Allemagne BA 0,001 (Sumer et al. 1995)

Les conditions opératoires des procédés, lorsqu’elles sont détaillées dans les références, sont présentées dans le tableau.

Ces conditions sont relatives au mode d’alimentation (continu ou séquentiel), traitement (nit = nitrification et/ou dénit =dénitrification) et type de mélange (RP = réacteur piston ou RPM = réacteur
parfaitement mélangé).

4Mélange assimilé a un flux piston car le facteur d’émission fourni correspond a une moyenne d'émission de N,O issues de plusieurs réacteurs RPM associés en série ou en paralléle.
t'Changement d’'unité de g N,O en g N-N,O (g N-N,O = g N,O*2*14/44).

CFacteur calculé a partir du flux de N-N,O /an (FE=Flux N-N,O*100/charge NTK recue/365).

9Estimé & partir d'un EH pour 'azote de 15gN/EHeo.
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9. Annexe 2 : Facteurs d’émission des procédés exte

Tableau 5 : Facteurs d’émission de N ,0 mesurés pour des procédés extensifs d’épuration t

nsifs

raitant exclusivement des eaux résiduaires urbaines

réelles.

o Facteur d’émission
; Ada ari Surface Débit TNin Flux N-N 0 NN "
Lieu Procédé Plantes Période (ha) mj? (mgN.m %) (mg N-N,O0.m2%) N.O-N éL\/lo)entrant Reférence
Lagunage T. latifolia Xs;“—_Ag(L:‘tt iggg 0.1 180 1440 1,944 0,14
Lagunage P. arundinacea A e 01 180 1440 3,648 0,25
Sutde Lagunage Glyceria maxima X\";‘r'”‘_Ag;‘tt iggg 0,09 180 1608 0,744 0,05
- Johansson et al. 2003)
Lagunage . Mai — Aout 1998 (
L. minor Al Oct 1999 0,09 180 1608 2,256 0,14
Lagunage Spirogira spp. X\";‘;il‘_Aglcjtt igggg 0,09 180 1608 0,864 0,05
Lagunage Sans végétation Ao e 0,09 180 1608 4,608 0,29
Suede Lagunage P. australis ; T. latifolia | Jan 2002 — Oct 2003 44 3624 552 0,168 0,03
(Nykvarn)
Finlande (Ruka) | -294nage Carex-Sphagnum Jan— Oct 2002 0,82 289 2112 2,544 0,12
S (Sovik et al. 2006)
Norvege Lagunage P. australis Jui 2001 — Fev 2002 1661 0,984 0,006
(Skallstuggu)
Norvege Lagunage |. pseudacorus ; T. .
(Skinhaug) latifolia - Jui 2001 — Fev 2002 0,4 300 3264 2,256 0,07
Suéde (Magle, | Lagunage J. effusus ; T. latifolia Avril — Mai 2005 20 13000 4872 5,52 0,11 (Strém et al. 2007)

Hassleholm) P. australis
Norvege Lagunage I. pseudacorus ; T. i .

(Skinhaug) atifolia Oct 2001 — Jui 2002 0,4 250 2376 3,12 0,13 (Sevik & Klgve 2007)
“ﬁ?gl’(‘n Lagunage* P. australis Aout 2004 — Mai 2006 0,0012 0,5 3072 1,896 0,06 (Gui et al. 2007)
“ﬁ?gl’(‘n Lagunage* P. australis Juin — Aout 2006 0,0012 0,5 4176 2,88 0,12 (Liu et al. 2009)

Chine Lagunage | ©-australis; A.calamus; | ;.0 1999 _ Aout 2000 495 12000 2904 1,632 0,06 (Tai et al. 2002)
(Jiaonan) L. minor
Estonie . (Teiter & Mander 2005;
(K50) FPRv P. australis Oct 2001 — Nov 2003 0,0128 65 25848 5,4 0,021 Sovik et a1, 2006)
(IJS;SED FPRV* P. australis Aout 2004 — Mai 2006 | 0,0012 0,5 3072 2,952 0,096 (Gui et al. 2007)
(Iﬁfgﬂn FPRV* P. australis Juin — Aout 2006 0,0012 0,5 4176 1,752 0,042 (Liu et al. 2009)
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Estonie

P. australis ; T. latifolia ;

(Mander et al. 2003;

(Kodifarve) FPRh S, sylvaticus Oct 2001 — Nov 2003 0,03125 2,85 984 4,464 0,45 Teiter & Mander 2005;
| -SY Mander et al. 2008)
Estonie (Teiter & Mander 2005;
(K50) FPRh P. australis Oct 2001 — Nov 2003 0,0365 60 7080 2,592 0,04 Sovik et al. 2006;
Mander et al. 2008)
Japon " . . .
(Ibaraki) FPRh P. australis Juin — Aout 2006 0,0012 0,5 4176 9,6 0,23 (Liu et al. 2009)
. M ; trifoliata ; C.
(K(':r':]"as’;dsio) FPRh lasiocarpa ; P.palustris ; | Aout 2001 — Aout 2002 1,9 1,04 0,019 1,83 (Liikanen et al. 2006)
P Sphagnum spp

* Mesures réalisées sur procédés pilotes.

26 /27




Onema

Hall C — Le Nadar

5, square Félix Nadar
94300 Vincennes

01 45 14 36 00

www.onema.fr

Irstea

1 rue Pierre-Gilles de Gennes
CS 10030
92761 Antony Cedex

0140966002
www.irstea.fr



