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Résumé
Une bonne oxygénation des eaux est nécessaire au maintien de la vie aquatique et à
la qualité environnementale d’un cours d’eau. La répartition de la matière organique
(MO) entrant dans la rivière par des sources ponctuelles et diffuses en fractions
de matières dissoutes et particulaires et, par conséquent, sa décomposition par des
bactéries hétérotrophes pendant les périodes de faible débit hors bloom a été identifiée
comme l’un des principaux facteurs contrôlant i) l’épuisement de l’O2 dans les rivières,
et ii) les écarts dans les modèles de qualité de l’eau. Une meilleure connaissance de
la répartition de la MO et des facteurs qui influencent sa dégradation et l’épuisement
de l’O2 est nécessaire pour développer des modèles précis de la qualité de l’eau. Dans
cette étude, la méthode d’analyse de sensibilité de Sobol associée à une décomposition
en fonctions orthogonales empiriques est mise en œuvre avec le modèle C-RIVE afin
d’identifier les paramètres influençant l’évolution de l’O2, la dégradation de la MO et la
répartition de la MO pendant les périodes de faible débit d’été et d’hiver hors bloom. 7
paramètres bactériens, 2 paramètres physiques, 3 paramètres de dégradation de la MO
et 5 paramètres de répartition de la MO, conformément à leurs gammes de variation
issues d’une recherche bibliographique, sont évalués sur la base de leur influence sur la
sortie du modèle (série temporelle en O2). Les résultats indiquent une prépondérance
des paramètres bactériens pendant les deux saisons. Il existe deux paramètres liés à la
MO parmi les paramètres influents. b1 est un paramètre de répartition de la MO relatif
à sa fraction biodégradable dissoute. Ks est un paramètre de dégradation de la MO et
correspond à la constante de prélèvement de MO dissoute rapidement biodégradable
(DOM1) par les bactéries hétérotrophes. b1 et Ks sont influents respectivement à des
concentrations élevées et faibles de MO. Les résultats ne montrent pas seulement
l’importance d’une mesure précise sur le terrain de ces paramètres dans la rivière,
mais suggèrent également la nécessité d’une modélisation indépendante des rejets pro-
venant de sources ponctuelles et d’une meilleure représentation des espèces bactériennes.

Points clés

— La décomposition de la MO par des bactéries hétérotrophes contrôle l’épuisement
de l’O2

— L’étude des incertitudes liées à la paramétrisation des modèles ouvre la voie à la
réduction des écarts simulation/observations

— L’analyse de sensibilité de Sobol permet d’identifier les paramètres influents dans
un modèle
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Abstract

Maintaining a sufficient level of Dissolved Oxygen (DO) concentration is necessary
for sustainability of aquatic life and environmental health of a river. The repartition of
Organic Matter (OM) entering the river through point and diffuse sources into dissolved
and particulate matter fractions and consequently, its decomposition by heterotrophic
bacteria during non-bloom low flow periods has been identified as the main source of i)
DO depletion in the rivers, and ii) Discrepancy in water quality models. A better know-
ledge on how the OM is partitioned and which factors influence OM degradation and DO
depletion is necessary for the development of accurate water quality models. In this study,
the Sobol’ sensitivity analysis method combined with an empirical orthogonal function
method is implemented with the C-RIVE model, aiming at identifying the influential
parameters of DO evolution, OM degradation and OM repartition during summer and
winter non-bloom low flow periods. 7 Bacterial, 2 physical, 3 OM degradation and 5
OM repartition (share) parameters in accordance with their literature reviewed ranges of
variation are evaluated on the basis of corresponding influence on DO time series. The
results indicate the predominance of bacterial parameters during both seasons. There
are two OM related parameters among the influential parameters, b1 "the biodegradable
fraction of dissolved OM" as an OM repartition parameter and Ks "constant for uptake
of highly biodegradable dissolved OM (DOM1) by heterotrophic bacteria" as an OM
degradation parameter, which are significant at high and low OM concentrations, respec-
tively. The results do not only highlight the importance of accurate field measurement of
these parameters in the river, but also suggests the necessity of independent modeling
of the releases originating from point sources and better representation of bacteria species.

Key points

— OM degradation by heterotrophic bacteria controls oxygen depletion
— The study of the uncertainties linked to the parameterization of the models opens

the way to the reduction of simulation / observation differences
— Sobol’s sensitivity analysis helps identify influencing parameters in a model

Introduction

L’oxygène dissous (O2) est considéré comme l’un des indicateurs les plus importants pour l’évaluation de la
qualité de l’eau dans les ressources en eau de surface (Escoffier et al., 2016). Le maintien de teneurs d’oxygène
dissous suffisantes est nécessaire pour la qualité globale des rivières, non seulement en raison de l’importance
d’une bonne oxygénation pour la vie des espèces aquatiques (Garvey et al., 2007), mais aussi pour prévenir une
dégradation de l’odeur et du goût (Bailey and Ahmadi, 2014). La situation des rivières lors de périodes de faible
débit est particulièrement intéressante car les études démontrent que la qualité de l’eau du fleuve est alors plus
vulnérable à la dégradation en raison d’une capacité de dilution plus faible. En particulier, le rejet d’une charge
de matière organique par les STEP (Station d’épuration des eaux usées) et SRU (Surverse de réseau unitaire)
dans la rivière peut conduire au développement de conditions hétérotrophes qui peuvent mener à de très faibles
niveaux d’oxygène dissous et à une mortalité élevée des poissons (Garnier et al., 2019; Even et al., 2004; Seidl
et al., 1998; Wang, 2019).

La modélisation de la qualité de l’eau des rivières a été l’un des principaux intérêts de recherche des
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gestionnaires et des scientifiques de la qualité de l’eau. Ces recherches permettent d’étudier les rivières sous
différentes conditions hydrologiques et trophiques afin de découvrir les principales raisons de l’évolution
de l’oxygène dissous et d’autres indicateurs de qualité de l’eau. Jusqu’à présent, plusieurs modèles ont été
développés et appliqués pour étudier la qualité de l’eau des rivières lors de périodes de bas débit.

Le modèle QUESTOR a été appliqué sur la Tamise (Royaume-Uni), ce qui a montré des écarts entre les
teneurs en oxygène dissous observée et simulée à faible débit (Hutchins et al., 2020) : les incertitudes liées à
la respiration benthique ont été considérées comme la principale raison de ces écarts. Le modèle Riverstrahler
a été appliqué à bas débit sur la Moselle (Allemagne) (Garnier et al., 1999), l’Escaut (Belgique) (Thieu et al.,
2009) et la Seine (France) Garnier et al. (2019) où des écarts entre les teneurs en oxygène dissous simulée et
observée ont également été observés. Yang et al. (2010) ont utilisé le modèle WASP pour estimer la teneur
en oxygène dissous à faible débit et ont observé que l’incertitude du modèle réside dans la difficulté à bien
caractériser les taux de dégradation et de nitrification de la matière organique. Le modèle de qualité de l’eau
QUAL2E-OTIS montre des écarts similaires qui ont conduit Bailey and Ahmadi (2014) à mener une analyse
de sensibilité afin de connaître les principaux paramètres régissant le devenir de l’oxygène dissous.

Le modèle ProSe, qui est utilisé dans cette étude, permet aujourd’hui via l’assimilation de données de bien
représenter les teneurs en oxygène en période de bloom algal (Wang et al., 2019; Wang, 2019). À bas débit, il
présente cependant encore des écarts modérés entre observations et simulations.

En observant les modèles disponibles, il apparaît qu’il existe de grands écarts entre concentrations en O2
simulées et observées pendant les périodes de faible débit et que la plupart des modèles ne sont pas capables de
simuler avec précision l’évolution de O2. En revanche, selonWang (2019) et Wang et al. (2019), les incertitudes
liées au paramétrage de i) la cinétique de dégradation de la matière organique , ii) la répartition de la matière
organique apportées par les affluents (conditions aux limites), les STEP et les SRU entre les fractions dissoute
et particulaire, et de même iii) la répartition de l’excrétion et de la mortalité du phytoplancton sont considérés
comme jouant un rôle dans les écarts dans des situations de faible débits. De plus, Hutchins et al. (2020) ont
considéré le manque de connaissances sur la respiration benthique comme ayant un rôle, car les processus
benthiques sont dominants dans une situation de faible débit (Flipo et al., 2004, 2007; Vilmin et al., 2016). Par
conséquent, il est nécessaire d’étudier le rôle joué par les paramètres liés à la matière organique sur l’évolution
de l’O2 et sur le métabolisme des rivières pendant les périodes de faible débit. À cet égard, une analyse de
sensibilité est particulièrement.

Plusieurs applications des méthodes d’analyse de sensibilité peuvent être trouvées pour la modélisation de
la qualité de l’eau comme dans Nossent et al. (2011), pour la modélisation O2 et NO3 comme dans Bailey
and Ahmadi (2014). Wang et al. (2018) ont résumé une liste d’applications de l’AS dans la modélisation
hydrologique et de la qualité de l’eau et ont appliqué l’AS dans des contextes hydrologiques et trophiques
contrastés, où les paramètres bactériens ont été identifiés comme les plus influents dans les périodes de faible
débit hors bloom. Cependant, la sensibilité des modèles de qualité de l’eau n’a pas été étudiée par rapport aux
paramètres de répartition et de dégradation des MO à faible débit.

Dans ce rapport, l’objectif principal est d’identifier quels paramètres liés à la MO, en plus des paramètres
bactériens, contrôlent l’appauvrissement enO2 en cas de faible débit. Ainsi, la sensibilité de C-RIVE , le module
biogéochimique de ProSe-PA, est étudiée par rapport aux paramètres physiques, bactériens, de dégradation de
la MO et de répartition de la MO sur la base de teneurs en O2 simulées sur une période de 45 jours avec un
pas de temps d’une minute. De nouveaux paramètres sont proposés pour rendre compte de la répartition de la
MO entre fractions dissoute et particulaire, ainsi que de leurs ratios de biodégradabilité. La méthode d’analyse
de sensibilité de Sobol est appliquée sur un système fluvial synthétique imitant la Seine. Enfin, les paramètres
influents qui régissent la dégradation et la répartition de la MO sont sélectionnés.
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1 Matériels et méthodes

1.1 ProSe-PA

ProSe-PA correspond au couplage du modèle hydro-biogéochimique ProSe(Even et al., 1998; Flipo et al.,
2004; Vilmin et al., 2015a,b) avec, pour la première fois en biogéochimie, un filtre particuliare (Wang, 2019;
Wang et al., 2019). Il permet d’assimiler des données d’observation à haute fréquence afin de déterminer des
paramètres du modèle variables dans le temps, et ainsi d’améliorer les simulations de ProSe.

ProSe simule l’évolution hydro-biogéochimique de la Seine depuis l’amont de Paris jusqu’à Poses (près de
l’estuaire) et a été appliqué et validé de nombreuses fois (Even et al., 1998, 2004; Vilmin et al., 2015a,b, 2016,
2018; Wang, 2019). Dans ce modèle, la rivière est divisée en cellules longitudinales de longueur spécifique,
où 3 ensembles d’équations sont résolus : premièrement, les équations hydrodynamiques pour obtenir le débit,
la vitesse et la profondeur à chaque cellule et à chaque pas de temps, puis les équations de transport pour
l’advection et la dispersion, suivies des équations du modèle biogéochimique RIVE pour les concentrations de
toutes les matières dissoutes et particulaires, ainsi que les échanges colonne d’eau-benthos.

1.2 Le Modèle biogéochimique C-RIVE

C-RIVE est la libraire C de RIVE, un modèle biogéochimique qui simule le cycle du carbone, de l’O2 et
d’autres nutriments (azote, phosphore) dans la colonnes d’eau et les sédiments de la rivière. Les échanges de
matière dissoute et particulaire entre les deux compartiments se font respectivement par diffusion turbulente
(Boudreau, 1997; Flipo et al., 2004) et sédimentation-remise en suspension (dues au cisaillement de l’écoule-
ment et à la navigation fluviale) (Vilmin et al., 2015a; Martin, 2001; Wang and Flipo, 2020). De nombreuses
applications de RIVE existent non seulement pour ProSe (Flipo et al., 2007, 2004; Even et al., 1998; Wang
et al., 2018), mais aussi dans le programme RIVERSTRAHLER (Garnier et al., 2005; Billen et al., 1994).

RIVE simule ces processus en se basant sur la physiologie des micro-organismes aquatiques (bactéries
hétérotrophes, bactéries nitrifiantes et phytoplancton), la cinétique des processus physico-chimiques sous-
jacents et en considérant les apports de matières par les affluents, les STEPs et SRUs. Ainsi, le modèle se
compose d’un grand nombre de paramètres qui sont principalement déterminés par des expériences. Wang
et al. (2018) ont résumé la liste des paramètres physiques, bactériens et phytoplanctoniques avec leurs gammes
de variation.

1.2.1 Les équations d’évolution de l’oxygène dissous

La concentration en O2 dans la colonne d’eau dépend des processus physiques, bactériens et phytoplancto-
niques (Fig. 1) :

d[O2]

dt
=

d[O2]

dt physique
+

d[O2]

dt phytoplanctonique
+

d[O2]

dt bacterien
(1)

Le processus physique dépend de la réaération due aux barrages, au vent, à la navigation, à la capacité de
rétention d’oxygène de l’eau et à la diffusion d’oxygène entre les colonnes eau-sédiment :

d[O2]

dt physique
=

Krea

h
([O2]sat (T) − [O2]) −

Ds

h
([O2]eau − [O2]sed) +

d[O2]

dt barrages
(2)

où,
h : profondeur d’eau [m]
[O2]sat (T) : concentration en oxygène saturé à la température T [mgO2/L]
Ds : coefficient de diffusion entre l’eau et la couche sédimentaire [m/s]
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Krea : coefficient de réoxygénation calculé à partir de la formule empirique de Thibodeaux et al. (1994) comme
suit :

Krea =

√
DmVwat

h
+ (KwindV2.23

windD2/3
m + Knavig) (3)

où,
Kwind : coefficient de réoxygénation dû au vent [m/s] (Escoffier et al., 2016)
Vwind : vitesse du vent [m/s]
Vwat : vitesse de l’eau [m/s]
Knavig : coefficient de réoxygénation dû à la navigation [m/s] (Vilmin, 2014)
Dm : diffusivité moléculaire de O2 [m2/s]

Le processus phytoplanctonique dépend de la respiration du phytoplancton (RO2,pp) et de la photosynthèse
(PO2,pp) selon la relation suivante :

d[O2]

dt phytoplanktonic
= PO2,pp − RO2,pp (4)

Enfin, le processus bactérien, qui est la principale source de consommation d’oxygène, dépend de la
cinétique bactérienne hétérotrophe et de la disponibilité dematière organique dissoute rapidement biodégradable
(DOM1) 1 selon la relation suivante :

d[O2]

dt bacterien
= −τHB(1 − YHB) prélèvement (5)

prélèvement =
µmax,HBe− (T−Topt,HB )

2

σ2
HB

[DOM1]
[DOM1]+KS

[HB]

YHB
(6)

où,
[HB] : concentration de bactéries hétérotrophes (ci-après, appelées bactéries) [mgC/L]
τHB : 1.0 [molO2/molC] pour une oxydation complète de la MO dans le processus de respiration
YHB : rendement de croissance des bactéries hétérotrophes [-]
uptake : prélèvement de DOM1 pour croissance des bactéries [mgC/L/s]
µmax,HB : taux de croissance maximal des bactéries à 20°C [/s]
Topt,HB : température optimale pour la croissance des bactéries [°C]
σHB : écart-type de la fonction de température des bactéries [°C]
Ks : constante de demi-saturation pour la croissance bactérienne (constante de prélèvement) DOM1 [mgC/L]

1.2.2 Les équations de dégradation de la MO

La MO de la Seine provient 1) des rejets ponctuels de STEP et de SRU, 2) de sources diffuses dues au
lessivage des sols et à la dégradation de surface par les affluents, et 3) de la mortalité des bactéries et du
phytoplancton (Billen et al., 2001). Dans C-RIVE, la MO est initialement répartie en formes dissoutes (DOM)
and particulaires (POM) (Fig. 1). DOM est composé de trois différentes fractions biodégradables : DOM1
(rapidement biodégradable DOM en 5 jours), DOM2 (lentement biodégradable DOM en 45 jours) et DOM3
(DOM réfractaire). De même, POM est composé de POM1 (POM rapidement biodégradable), POM2 (POM
lentement biodégradable) et POM3 (POM réfractaire).

1. Dans C-RIVE, la MO est décrite à l’aide du modèle HB (Wang et al., 2020), qui est une simplification du modèle original HSB
(Billen, 1991).
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Figure 1. Cycle de la MO simulé par C-RIVE. POM : matière organique particulaire ; DOM : matière organique dissoute ;
BDOM : DOM biodégradable, BPOM : POM biodégradable (les indices 1, 2 et 3 désignent respectivement les fractions
de MO rapidement, lentement et non biodégradables) ; Lignes pleines cyan : entrée de la MO à partir des sources et son
répartition entre POM et DOM; Lignes noires pleines : répartition des DOM et POM parmi de la fraction différente de
biodégradabilité ; Lignes noires pointillées : hydrolyse ; Les remnantes de lignes pleines : processus biogéochimiques.
Resp. :Respiration ; Photo, : Photosynthèse ; PP : producteur primaire ; HB : bactéries hétérotrophes ; STEP : station
d’épuration des eaux usées.

La dégradation de la MO se produit par prélèvement de petits substrats organiques monomères (S, ici
S = DOM1) par des bactéries hétérotrophes sur la base du modèle HSB (Billen, 1991; Billen et al., 1988;
Servais, 1989) présenté par les équations 7 et 8. Ces substrats sont soit une entrée directe (PS) de DOM1 à
partir des sources de MO, soit produits à partir de l’hydrolyse exoenzymatique des fractions macromoléculaires
de la matière organique dissoute (DOM2) et particulaire (POM1, POM2) (Billen, 1991). La part de chaque
composante, en particulier de DOM1, est importante. En effet, selon Garnier and Benest (1990), Larsson and
Hagstrom (1979), Billen (1991) et Riemann et al. (1987), l’excrétion de phytoplancton produit une MO plus
facilement utilisable (DOM1) en situation post-bloom alors que ses produits de lyse sont constitués de matière
macromoléculaire.

d[S = DOM1]

dt
= hydDOM2 + hydPOM1,2 − prelevementHB + PS (7)

prelevementHB = µmax,HB
[DOM1]

[DOM1] + Ks
[HB] (8)
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hydDOM2 = Khyd,max
[DOM2]

[DOM2] + KDOM2
[HB] (9)

où,
hydDOM2 : hydrolyse de DOM2 en DOM1 [mgC/L/h]
Khyd,max : coefficient pour l’hydrolyse de DOM2 en DOM1 [/h]
KDOM2 : constante de semi-saturation pour l’hydrolyse de DOM2 [mgC/L]
hydPOM1,2 : hydrolyse de POM1,2 en DOM1 par même équation que hydDOM2 [mgC/L/h]
uptakeHB : similaire à l’Eq. 6, représentant la consommation de DOM1 [mgC/L/h]

1.3 Paramétrisation de la répartition et de la dégradation de la MO

1.3.1 Paramètres de dégradation de la MO

Les paramètres C-RIVE liés à la dégradation de la MO sont Ks (représente le prélèvement de DOM1 par les
bactéries hétérotrophes), Khyd,max et KDOM2 (représentent la vitesse et la limitation de l’hydrolyse de DOM2
en DOM1 comme définies dans la section 1.2.2). Les paramètres d’hydrolyse de la POM ne sont pas
pris en compte dans cette étude car le taux d’hydrolyse de POM1,2 est beaucoup plus lent que celui de DOM2.

1.3.2 Paramètres de répartition de la MO

C-RIVE n’inclut aucun paramètre pour définir la répartition de laMO en DOM et POM, ainsi que dans leurs
fractions correspondantes DOM1,2,3 and POM1,2,3. Par conséquent, les cinq paramètres suivants sont introduits
pour représenter la répartition de la MO, ils sont parfois appelés "clés de répartition" dans la suite du rapport :

t =
DOM
TOC

b1 =
BDOM
DOM

s1 =
DOM1
BDOM

b2 =
BPOM
POM

s2 =
POM1
BPOM

où,
TOC : matière organique totale (= DOM + POM) [mgC/l]
BDOM : DOM biodégradable (= DOM1 + DOM2) [mgC/l]
BPOM : POM biodégradable (= POM1 + POM2) [mgC/l]
t : rapport entre MO dissoute et TOC [-]
b1 : rapport entre DOM biodégradable et DOM totale [-]
s1 : rapport entre DOM rapidement biodégradable et DOM biodégradable [-]
b2 : rapport entre POM biodégradable et POM totale [-]
s2 : rapport entre POM rapidement biodégradable et POM biodégradable [-]

Cependant, ces paramètres ne sont pas insérés dans C-RIVE, mais les six fractions de MO (DOM1,2,3 et
POM1,2,3, qui sont des variable d’entrées de C-RIVE, ou conditions limites) sont calculées en fonction des clés
de répartition (Fig. 2). Ensuite, l’évolution des variables du modèle est calculée par C-RIVE en se basant sur
les valeurs de paramètres indiquées section 1.5. LEs clés de répartition de la MO sont ainsi des paramètres dont
l’influence est étudiée par l’analyse de sensibilité.
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Figure 2. Répartition de la MO en six fractions de MO dissoute et particulaire en fonction des cinq paramètres de
répartition : t, b1, s1, b2, s2

1.4 Revue bibliographique sur les paramètres de répartition et de dégradation de la MO

Avant de procéder à l’analyse de sensibilité, il est nécessaire de spécifier la gamme de variation des
paramètres de répartition et de dégradation de la MO. À cet effet, une revue bibliographique a été menée.

1.4.1 t : la partie dissoute du TOC

La Tab. 1 montre la gamme de variation du paramètre t mesurée dans différentes rivières à travers le monde
et dans différentes conditions hydrologiques. Comme on peut l’observer, de manière générale, t est compris
entre 0,1 et 0,9. Cependant, sur la base des conditions hydrologiques, la gamme est plus restreinte à bas débit
(0,6-0,84) qu’à débit élevé (0,09-0,73). Cet écart est dû au fait que, dans le cas d’un débit élevé, les deux
composantes DOM et POM augmentent, mais l’augmentation de la POM est plus importante que celle de la
DOM car le débit élevé a tendance à éroder la rivière et à transporter des particules, diminuant ainsi le rapport
t.

En termes de caractéristiques des bassins versants et de l’utilisation des terres, les plateaux sédimentaires
et les bassins versants moins végétalisés présentent des gammes de valeurs de t plus faibles à des débits faibles
et élevés (Ran, 2013). En revanche, lors des épisodes pluvieux en forêt ou pour un bassin versant agricole,
l’augmentation de la POM est plus élevée dans ce dernier (Kim et al., 2013).

Ran (2013) fournit une estimation du paramètre t basée sur le rendement (production) des sédiments fluviaux
(Yt ) exprimé en tonnes/km2/an et propose une relation indirecte en utilisant les données expérimentales des
rivières du monde entier. Selon cette relation, t> 0,4 pour Yt < 200, et lorsque le rendement sédimentaire
dépasse 1000, t se stabilise autour de 0,1, ce qui signifie qu’environ 90% du TOC est composé de POM. Pour
la Seine, le rendement sédimentaire est d’environ 7 tonnes/km2/an (Vilmin et al., 2016). En conclusion, une
limite inférieure de 0,4 et une limite supérieure de 0,9 pourraient être envisagées pour t à faible débit.
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1.4.2 b1 : fraction biodégradable de la DOM

En général, la gamme de b1 semble être comprise entre 0,05 et 0,54 (Tab. 2). Cependant, les valeurs sont plus
élevées à faible débit (0,1-0,4) qu’en situation de fort débit (0,06-0,25). Cela est dû au fait que, d’une part, la MO
d’origine terrestre (poids moléculaire élevé et hydrophobe) domine à fort débit, tandis que la MO autochtone
(poids moléculaire faible et hydrophile) domine à faible débit (Varrault et al., 2016; Kang and Mitchell, 2013).
D’autre part, il est évident que la MO ayant un poids moléculaire élevé présente une biodisponibilité inférieure
(Wang et al., 2010), tandis que la MO ayant un poids moléculaire faible est la principale source de prélèvement
bactérien et le principal stimulateur de la croissance bactérienne (Meyer et al., 1987). Par conséquent, la raison
principale d’un b1 plus faible en conditions de débit élevé pourrait être expliquée comme étant due à l’abondance
deMO ayant un poids moléculaire élevé à fort débit et ensuite à sa moindre biodégradabilité. Kang andMitchell
(2013) ont observé ce contraste en termes de teneur en MO réfractaire plus élevée dans les régions avec MO
ayant un poids moléculaire élevé par rapport à celles avec un poids moléculaire faible.

De plus, pour les rivières polluées (Servais et al., 1987; He et al., 2010), b1 est plus élevé que pour les
rivières non polluées (Servais et al., 1995; Søndergaard and Middelboe, 1995), ce qui est dû à un contenu en
DOM biodégradable plus important en provenance des rejets de STEP (Servais and Garnier, 1993; Servais
et al., 1999). En conséquence, une plage de 0,1 à 0,5 pourrait être recommandée pour b1 à débit faible.

1.4.3 b2 : fraction biodégradable de la POM

La Tab. 3 montre la gamme de variation du paramètre b2 pour lequel un intervalle de 0,11-0,60 est observé.
Il n’y a pas de différence claire entre débit élevé et débit faible en raison du manque de données publiées.
Cependant, Ittekkot (1988) fournit deux classifications pour b2 en fonction de la concentration en matière en
suspension (MES) dans la rivière où une gamme de 0,22-0,46 est obtenue pour MES ≤ 150 mg/L et une gamme
de 0,11-0,18 pour MES > 150 mg/L. Cette différence est due à la diminution de la teneur en POM des rivières
par augmentation des concentrations deMES (Servais and Garnier (2006); Ittekkot (1988); Gupta et al. (1997)).
En effet, via l’augmentation de la teneur en MES, 1) la MO riveraine est diluée par les minéraux libérés par
érosion, et 2) l’apport de MO autochtone est réduit en raison du manque de pénétration de la lumière du soleil
(turbidité). Les MO autochtones tels que la lyse du phytoplancton ont un contenu plus biodégradable que les
MO provenant du sol et de la litière (Etcheber et al., 2007).

Puisque la concentration en MES dans la Seine est comprise entre 10 et 100 mg/L (Vilmin et al., 2015a;
Flipo et al., 2018) et en considérant la Tab. 3, une gamme de 0,1-0,5 est envisagée pour b2.

Table 3. Gammes de variation du paramètre b2

No Min. Réf./Moyen. Max. Cond. Hydro. Rivière/Localisation Références

1 0.26 faible débit Amont de la Seine, France Servais et al. (1995)
2 0.2 0.45 fort débit* Garonne, France Etcheber et al. (2007)
3 0.6 fort débit** Garonne, France Etcheber et al. (2007)
4 0.13 0.52 fort et faible débit Amont de l’estuaire, Seine Servais and Garnier (2006)
5 0.13 0.29 moyen Danube, Roumanie Reschke et al. (2002)
6 0.3 moyen Meuse, Belgique Servais et al. (1995)
7 0.14 0.23 moyen Rhône, France Sempéré et al. (2000)
8 0.11 0.18 MES > 150 mg/l 13 rivières du monde Ittekkot (1988)
9 0.22 0.35 0.46 MES < 150 mg/l 13 rivières du monde Ittekkot (1988)
* source de MO : sol et litière
** source de MO : phytoplancton
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Table 4. Gammes de variation des paramètres s1 et s2

paramètre Min. Ref./Moyen. Max. Cond. Hydro. Rivière/Localisation Références

s1

1 0.52 0.66 Fluvia, Espagne Catalán et al. (2017)
2 0.55 Amont de l’estuaire, Seine Servais and Garnier (2006)
3 0.51 0.51 0.95 Influent brut à Achères, France Block et al. (1992)
4 0.30 0.40 Torrent de montagne, États-Unis Qualls and Haines (1992)
5 0.54 0.90 Fleuve Rouge, Vietnam Nguyen et al. (2018)
6 0.53 Rejet urbain, Bruxelles, Belgique Servais et al. (1995)
7 0.62 Côte de Loch Creran, Écosse Lønborg et al. (2009)
8 0.90 Tana, Kenya Geeraert et al. (2016)

s2

1 0.65 Amont de l’estuaire, Seine Servais and Garnier (2006)
2 0.44 0.95 Fleuve Rouge, Vietnam Nguyen et al. (2018)
3 0.52 Rejet urbain, Bruxelles, Belgique Servais et al. (1995)

1.4.4 s1 et s2 : fractions rapidement biodégradables de BDOM et BPOM

Les gammes de variation des ces deux paramètres sont estimées à partir de données expérimentales de
DOM et POM dans les articles examinés (Tab. 4). De manière générale, une gamme de 0,30-0,95 est observée.
Pour s1, une gamme inférieure de 0,3-0,4 est observée dans les échantillons de cours d’eau montagneux (Qualls
and Haines, 1992), et une gamme de valeurs plus élevées de 0,51-0,95 est observée pour les effluents bruts
d’Achères (Block et al., 1992). Des gammes similaires existent également pour s2. Finalement, une gammes de
0,4 à 0,95 est considérée pour les deux paramètres.

1.4.5 Ks : constante pour prélèvement du substrat

La Tab. 5 fournit la gamme de variation de Ks pour différents substrats (glucose, galactose, glycolate, acides
aminés et acétate) et pour divers milieux aquatiques (mer, lac, rivière, estuaire). La MO en milieu aquatique est
principalement composée de 1) glucides, 2) protéines, 3) lipides et 4) lignine (Artifon et al., 2019). Cependant,
les glucides sont la forme de MO la plus fréquemment retrouvée et sont les constituants les plus facilement
absorbés par les bactéries (Ochiai and Nakajima, 1991).

D’autre part, plus l’on s’éloigne de l’environnement aquatique continental vers la mer, plus la valeur de Ks
diminue. Selon Billen and Somville (1982), des valeurs croissantes de Ks sont observées pour les boues activées
de STEP, les rivières polluées, les estuaires, les zones côtières et les océans. Par conséquent, en considérant
le glucose comme la principale source de prélèvement et en se concentrant sur les études sur des échantillons
provenant de rivières et d’estuaires, un intervalle de 0,02 à 0,15 est suggéré pour Ks.
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1.4.6 KDOM2 et Khyd,max : paramètres de l’hydrolyse de DOM2 en DOM1

La Tab. 6 présente la gamme de valeurs pour KDOM2 et Khyd,max. Ces deux paramètres représentent
l’hydrolyse de la MO dissoute lentement biodégradable (DOM2) dans le modèle. Les intervalles calibrés du
modèle de 0,2-1,5 et 0,25-0,75 (Wang, 2019) sont considérés respectivement pour KDOM2 et Khyd,max.

Table 6. Gammes de variation des paramètres KDOM2 et Khyd,max

paramètre No Min. Réf./Moyenne Max. Références Commentaire

KDOM2 (mgC/L)
1 2.5 Billen (1991) Ajustement du modèle sur des données expérimentales
2 2.5 Servais (1989) Expérience sur MO en Meuse, Belgique
3 0.2 1.5 Wang (2019) Calibration du modèle ProSe-P

Khyd,max (/h)
1 0.25 Billen (1991) Ajustement du modèle sur des données expérimentales
2 0.25 Servais (1989) Expérience sur MO en Meuse, Belgique
3 0.25 0.75 Wang (2019) Calibration du modèle ProSe-P

1.5 Paramètres considérés pour l’analyse de sensibilité

La sensibilité de 17 paramètres (Tab. 7) est analysée afin d’observer quels paramètres liés à la MO et non
liés à la MO gouvernent l’évolution de l’oxygène. Sont ainsi étudiés :

— 2 paramètres physiques qui représentent la réaération ;

— 7 paramètres bactériens qui contrôlent la croissance, la mortalité et la respiration des bactéries ;

— 3 paramètres de dégradation de la MO;

— les 5 clés de répartition de la MO.

Les gammes de variation des paramètres de dégradation et de répartition ont été discutées dans la section
1.4. En revanche, les paramètres physiques et bactériens sont extraits des travaux de Wang et al. (2018).

Les paramètres phytoplanctoniques ne sont pas inclus dans cette étude car ils n’ont d’influence que pendant
les périodes de bloom (Wang et al., 2018), tandis que cette étude est menée en conditions hors bloom où
l’activité hétérotrophique est dominante.

De plus, les bactéries hétérotrophes sont classées comme petites (<1µm) et grandes (≥1µm) dans la Seine
(Garnier et al., 1992). Les principales différences cinétiques entre ces deux types de bactéries concernent leurs
taux de mortalité et de croissance : les grandes bactéries présentent un taux de croissance de 0,13 h−1 contre
0,07 h−1 pour les petites bactéries ; de même, les grandes bactéries présentent une mortalité de 0,037 h−1, contre
0,012 h−1 pour les petites bactéries Garnier et al. (1992). Des résultats similaires ont également été obtenus par
Servais and Garnier (1993) et Garnier et al. (1992), qui indiquent des taux de croissance et de mortalité plus
élevés pour les grandes bactéries que pour les petites bactéries. En revanche, les deux types de bactéries ont
des Ks similaires (Garnier et al., 1992). On suppose que d’autres paramètres bactériens (Tab. 7) sont similaires
dans cette étude.

Les petites bactéries sont autochtones et sont majoritaires en amont de Paris en termes de biomasse
et d’activité, tandis que les grandes bactéries sont allochtones et entrent en Seine via des rejets de STEP,
principalement de la STEP Seine Aval (Garnier et al., 1992; Servais and Garnier, 1993). De plus, les grandes
bactéries constituent 3/4 de l’activité bactérienne, bien qu’elles ne représentent que 50% de la population de
biomasse en aval de la STEP Seine Aval (Servais and Garnier, 1993). De même, les SRU augmentent également
le TOC et la quantité de grandes bactéries dans la Seine. Le rapport de la grande biomasse bactérienne à la
biomasse totale des bactéries diminue progressivement, de 90% à 55% entre la SRU de Clichy et une station à
5 km en aval de la SRU (Seidl et al., 1998). La concentration de la biomasse bactérienne est doublée (70 µgC/L
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Table 7. Liste des paramètres et leurs gammes de variation

Paramètre Description Val.
Min.

Val.
Max.

Unité

Paramètres de dégradation de la MO
Ks* constante de demi-saturation pour le prélèvement de substrat par bactérie 0.02 0.15 [mgC/L]
KDOM2 constante de semi-saturation pour l’hydrolyse de DOM2 0.2 1.5 [mgC/L]
Khyd,max coefficient pour l’hydrolyse de DOM2 en DOM1 0.25 0.75 [/h]
Paramètres de répartition de la MO

t rapport entre MO dissoute et TOC (DOM/TOC) 0.4 0.9 [-]
b1 rapport entre DOM biodégradable et DOM (BDOM/DOM) 0.1 0.5 [-]
s1 rapport entre DOM rapidement biodégradable et DOM biodégradable

(DOM1/BDOM)
0.4 0.95 [-]

b2 rapport entre POM biodégradable et POM (BPOM/POM) 0.1 0.5 [-]
s2 rapport entre POM rapidement biodégradable et POM biodégradable

(POM1/BPOM)
0.4 0.95 [-]

Paramètres physiques**
Knavig Coefficient de réaération due à la navigation 0 0.05 [m/h]
Kwind Coefficient de réaération due au vent 0.885 1.475 [m/h]
Paramètres bactériens**

Topt,hb Température optimale de croissance 15 30 [°C]
σhb Ecart-type de la fonction de température pour la croissance bactérienne 12.75 21.25 [°C]
Vsed,hb Vitesse de sédimentation 0 0.1 [m/h]
KO2,hb Constante de demi-saturation pour l’oxygène dissous 0.375 0.625 [mgO2/L]
µmax,hb

*** Taux de croissance maximale 0.01 0.07 [/h]
Yhb Rendement de croissance 0.03 0.5 [-]
morthb Taux de mortalité maximal 0.01 0.08 [/h]
* Ks est également un paramètre bactérien
** Gammes de paramètres extraites de (Wang et al., 2018, Tab. 4)
*** pour les petites bactéries

→ 140 µgC/L) juste en aval de la SRU et les taux de croissance sont en bon accord avec les résultats de Servais
and Garnier (1993) pour les grandes bactéries.

Cependant, les simulations destinées à l’analyse de sensibilité avec les gammes de paramètres englobant
les deux types de bactéries aboutissent à un épuisement d’O2, car certaines simulations comprennent une
combinaison de paramètres de mortalité et de croissance extrêmes où de faibles valeurs de mortalité (propriété
des petites bactéries) sont associées à des taux de croissance élevés (propriété des grandes bactéries). Pour cette
raison, afin de résoudre ce problème et considérant que cette étude devrait simuler la Seine avant la STEP Seine
Aval, et qu’elle exclut également l’entrée d’événements pluvieux par les SRU, les épuisements ont été évités en
ne simulant qu’une seule espèce bactérienne, les petites, et en limitant leur µ max,hb (Tab. 7).

1.6 Etude de cas

Un cas synthétique a été développé pour l’application des méthodes d’analyse de sensibilité (AS) sur les
paramètres de C-RIVE en période de faible débit (Fig. 3) (Wang et al., 2018). Il s’agit d’un tronçon d’une
largeur de 100 m et d’une longueur de 1000 m qui représente la Seine. La période d’étiage est identifiée avec
un débit de 80 m3/s d’après les données de la station de Bougival pendant l’été. En revanche, pour évaluer
l’effet de la température, l’AS est réalisée sur une période de 45 jours en hiver et en été pendant laquelle la
température moyenne est respectivement de 9,8 et 22,4 °C.
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Figure 3. Schéma synthétique représentant un bief de Seine (modifié de Wang et al. (2018))

1.6.1 Discrimination des apports de matière organique à faible débit

Afin de mieux comprendre le métabolisme de la MO dans la Seine, il est nécessaire de distinguer les
différents apports de MO en fonction de leur effet sur les chroniques de concentration en O2 comme suit :

1. Bassins amont : ce sont les rivières tributaires de la Seine (Seine elle-même et Marne) qui provoquent
des changements réguliers sur les chroniques d’O2 en quelques jours ;

2. Entrées transitoires : ce sont les SRU qui provoquent un changement (réduction) rapide dans la chronique
d’O2 quelques heures après chaque événement de pluie ;

3. Afflux permanents : ce sont les STEP, notamment la STEP Seine Aval et les petits ruisseaux qui servent
désormais de collecteurs de pluie. Leur impact peut entraîner des changements de quelques jours à
plusieurs heures dans la série chronologique d’O2.

Pour embrasser l’impact de ces trois types d’apports et la possible sensibilité du modèle à chacun de leurs
paramètres, il faudrait mener trois analyses de sensibilité :

1. AS pour les rivières avec une activité de petites bactéries, un TOC faible et les gammes de paramètres
de répartition correspondantes

2. AS pour les rivières recevant un rejet de STEP permanent avec de grandes bactéries dominantes, une
concentration bactérienne plus élevée, un TOC plus élevé et les gammes de paramètres de répartition
correspondantes

3. ASpour les rivières recevant un rejet de SRUponctuel dans le temps avec de grandes bactéries dominantes,
une concentration bactérienne plus élevée, un TOC plus élevé et les gammes de paramètres de répartition
correspondantes

Il est cependant possible d’aborder l’impact des STEP et SRU en imposant des concentrations en carbone
total importantes. Par conséquent, il est nécessaire de réaliser une revue bibliographique pour obtenir des
informations sur la variation du TOC en différents contextes anthropiques et sous différents débits.

1.6.2 Variation du TOC

La Tab. 8 présente les variations de la concentration en TOC dans différentes conditions hydrologiques
pour diverses rivières dans le monde, y compris la Seine. Le TOC varie de 2 à 30 mgC/L en fonction des
conditions d’écoulement, de l’utilisation et des caractéristiques du sol (Meybeck, 1982). Le TOC est plus élevé
à fort débit en raison du lessivage des sols qui génère de fortes charges de POM. Par exemple, le Fleuve Jaune
en Chine présente des concentrations en TOC de 4 à 17 mgC/L à faible débit et de 20 à 39 mgC/L à haut débit,
notamment en raison de son plateau sédimentaire (Ran, 2013).
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La concentration en TOC dans la Seine augmente de l’amont vers l’aval par l’ajout d’effluents de STEP et
de SRU. Une gamme de 2-4 mgC/L et 6-8 mgC/L est observée respectivement pour les débits faibles et élevés.
De plus, une concentration de TOC de 13.6 mgC/L est rapportée en aval de la STEP Seine Aval (Achères) et une
concentration de 8.4 mgC/L en aval du SRU de Clichy. Par conséquent, une gamme de 1 à 4 mgC/L est choisie
pour le TOC apporté par les affluents, et une gamme de 5 à 10 mgC/L est considérée comme représentative du
COT en aval immédiat des rejets de STEP et d’importants SRU.

1.6.3 Conditions initiales

L’objectif étant d’étudier la dégradation de la MO induisant l’épuisement de l’O2 dans la rivière, une
situation de faible débit hors bloom (présence élevée de la biomasse bactérienne hétérotrophe dans la rivière)
est considérée comme représentative de la période de faible débit. Les valeurs initiales (Tab. 9) pour les
compartiments eau et sédiments sont fixées sur la base des concentrations moyennes des simulations à la
station de Bougival pendant la période 2007-2012 (Vilmin et al., 2016), sauf pour la température moyenne
(déterminée selon que l’on se situe en saison estivale ou hivernale), les fractions POM et DOM (en fonction de
la concentration en TOC et des paramètres de répartition), et le phytoplancton et la biomasse bactérienne (en
fonction de conditions de non-bloom, ici considérées comme post-bloom). En effet, la somme de DOM1,2,3 et
POM1,2,3 est égale au TOC souhaité, cependant, la répartition du TOC parmi les six fractions dépend des 5
clés de répartition qui ont été définies et expliquées précédemment (t, b1, s1, b2, s2).

Table 9. Concentrations initiales des simulations

No espèces Cini,eau Cini,sediment Unité

1 NH4 0.12 0.33 [mgN/L]
2 NO2 0.04 0.04 [mgN/L]
3 NO3 7 4.54 [mgN/L]
4 TSS 16.82 95010 [mg/L]
5 PO4 0.1 0.27 [mgP/L]
6 O2 9.93 6.65 [mgO2/L]
7 HB 0.023 0.016 [mgC/L]
8 PP 0.010 0.003 [mgC/L]
9 DOM1 f(TOC, paramètres de repartition) 0.12 [mgC/L]
10 DOM2 f(TOC, paramètres de repartition) 1.28 [mgC/L]
11 DOM3 f(TOC, paramètres de repartition) 1.94 [mgC/L]
12 POM1 f(TOC, paramètres de repartition) 44 [mgC/L]
13 POM2 f(TOC, paramètres de repartition) 696 [mgC/L]
14 POM3 f(TOC, paramètres de repartition) 2555 [mgC/L]

15 Tmoyenne (hiver) 9.8 ± 3.0 °C
16 Tmoyenne (été) 22.4 ± 3.0 °C

1.7 Méthodologie d’analyse de sensibilité

La méthodologie de l’AS est basée sur une approche innovante proposée dans Wang et al. (2018) selon
laquelle l’influence des paramètres d’entrée (X) est évaluée sur le modèle C-RIVE en fonction des variations
d’une ensemble de simulations d’O2 (sortie du modèle , Y). Les étapes suivantes sont suivies dans le cadre de
cette approche :

a) Identification des paramètres d’entrée : Initialement, un ensemble de 17 paramètres d’entrée (D) sont
identifiés avec leurs gammes de variation correspondantes (Tab. 7).
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b) Échantillonnage de paramètres et création d’entrées de modèle : Le schéma d’échantillonnage de
Saltelli (Herman and Usher, 2017) (le package SALib en PYTHON) est utilisé pour créer différentes
combinaisons des paramètres d’entrée qui sont conçues pour produire des simulations optimisées et des
résultats d’analyse efficaces. En considérant une taille d’échantillon de 10 000 (N) (nécessaire pour des
résultats selon Nossent et al. (2011)), une matrice de 190 000 X 17 [(N * (D+2)) X D] a été créée, où
chaque ligne représente un ensemble de paramètres d’entrée pour le modèle.
Cependant, ils ne sont pas encore prêts à être insérés dans C-RIVE , car le modèle n’inclut pas de
paramètres d’entrée directe pour prendre en compte les 5 paramètres de répartition de la MO (t, b1, s1,
b2, s2). Par conséquent, dans une étape intermédiaire, l’influence de ces 5 paramètres se reflète sur les
6 concentrations initiales de MO (DOM1,2,3 et POM1,2,3) (Tab. 9) en répartissant le TOC parmi les 6
fractions mentionnées sur la base des valeurs échantillonnées des 5 paramètres comme indiqué en Fig.
2. En effet, les 5 paramètres de répartition sont insérés dans le modèle en fonction des 6 fractions de la
MO et, par conséquent, le nombre d’entrées du modèle pour chaque simulation est de 18 par rapport aux
paramètres du modèle (17 paramètres).
D’autre part, comme il est prévu d’étudier l’effet des concentrations de TOC de 1 à 10 mgC/L sur le
modèle, la division susmentionnée du TOC a été effectuée pour chacun des TOC = 1 à 10 mgC/L.
les autres paramètres sont inchangés pour tous les cas de TOC. Enfin, 10 matrices d’entrée de modèle
représentant 10 scénarios de concentration de TOC différentes ont été créées, dont les seules différences
se situent dans les 6 fractions d’entrée de la MO.

c) Simulations : Dans cette étape, les entrées du modèle sont insérées dans C-RIVE pour une simulation
sur une période de 45 jours avec un pas de temps de 1 minute, pour la période d’été puis pour la période
d’hiver. En conséquence, une chronique d’O2 correspondant à chaque ensemble de paramètres est créée.
Comme la sortie, une matrice DO de 190000 X 4320 a été créée pour chaque cas de TOC comme visualisé
pour le TOC = 9 mgC/L en période estivale (Fig. 4) (4320 = 45 jours * 3600 min / 1 min pas de temps /
15 pas de temps de sortie).

Figure 4. Ensemble des 190 000 simulations d’O2 pour le TOC = 9 mgC/L en période estivale

d) Réduction de la dimensionnalité de la sortie du modèle : La sortie du modèle pour chaque simulation
est une chronique (vecteur) d’O2, cependant, une valeur scalaire est nécessaire pour représenter chaque
simulation afin que l’influence des paramètres d’entrée puisse être évaluée à l’aide desméthodes d’analyse
de sensibilité. Par conséquent, la méthode de la fonction orthogonale empirique (FOE) est adoptée pour
convertir la matrice de séries temporelles en un vecteur scalaire où une valeur de sortie unique est estimée
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pour chaque simulation.
La FOE est l’une des adaptations de l’analyse en composantes principales (ACP) pour étudier un phéno-
mène qui varie avec une variable continue comme le temps et est appliquée pour transformer les données
de sortie d’un système de coordonnées en un autre, en introduisant de nouvelles variables (orthogonales)
non corrélées (composantes principales) (Jolliffe and Cadima, 2016). Ces composantes sont en effet
des projections orthogonales qui maximisent la variance tout en transformant les données d’un espace
dimensionnel supérieur en un espace inférieur. Ainsi, chaque simulation dans cette étude comportant
4320 pas de temps est convertie en une combinaison de 4320 composants. La façon dont la FOE dimi-
nue la dimensionnalité est telle qu’elle classe les composants en fonction de la variance maximisée. En
d’autres termes, la plupart des informations sont conservées dans les premiers composants, donnant ainsi
la possibilité de réduire le nombre de dimensions sans perdre une quantité considérable d’information
(Wold et al., 1987). Par conséquent, les k premières composantes qui constituent 99% de la variance
totale du modèle sont considérées dans cette étude. Enfin, pour représenter chaque simulation avec une
valeur unique, la somme des k composantes est calculée pour chaque simulation, convertissant ainsi une
matrice de 190,000 X 4,320 en un vecteur de longueur 190,000. La fonction R prcomp est utilisée pour
calculer la FOE.

e) AS de Sobol : Cette méthode (Sobol, 1993; Saltelli et al., 2010) est employée pour évaluer la sensibilité
du modèle aux paramètres d’entrée et se base sur la variance qui classe les paramètres en fonction de leur
contribution et/ou de leur influence sur la variance totale de la sortie du modèle (Brookes et al., 2015).
C’est uneméthode pratique à utiliser pour l’AS demodèles complexes qui impliquent une interaction entre
ses paramètres. Dans cette méthode, la sortie du modèle (Y) est exprimée en fonction de m paramètres
différents :

Y = f (X) = f (X1, ..., Xm), (10)

La variance inconditionnelle totale du modèle peut être exprimée comme :

V(Y ) =
m∑
i=1

Vi(Xi) +

m−1∑
i=1

m∑
j=i+1

Vi j(Xi, Xj) + .... + V1,...,m(X1, ..., Xm) (11)

oùVi est la variance partielle du ieme paramètre etVi j est l’effet d’interaction des ieme et jeme paramètres.
La variance partielle est calculée comme suit :

Vi1,...,is =

∫ 1

0
...

∫ 1

0
f 2
i1,...,is

(Xi1, ..., Xis )dXi1, ....dXis (12)

où s = 1, ...,m et fi est une fonction élémentaire. Par conséquent, les deux indices de Sobol peuvent être
calculés comme suit :

Si =
Vi

V
(13)

Si est l’indice de premier ordre, aussi appelé "effet principal" car il représente la contribution d’un
paramètre sur la variance totale de la sortie du modèle. STi est l’indice de sensibilité total, aussi appelé
"impact global", car il représente la somme de l’indice de premier ordre et l’effet de l’interaction des
paramètres entre eux et calculé comme suit :

STi = Si +
∑
j,i

Si j + ... (14)

où Si j =
Vi j

V est appelé indice d’ordre 2 qui représente les interactions entre les paramètre Xi et Xj . Pour
un modèle additif (linéaire), où aucune interaction n’est attendue entre les paramètres, Si ≈ STi, ce qui
signifie que les paramètres ont un effet linéaire car leurs indices de sensibilité totale sont entièrement
représentés par leurs effets principaux et la somme des Si et STi de tous les paramètres est égale à 1
(Nossent et al., 2011). Dans ce cas, il n’y a pas besoin d’utiliser la méthode de Sobol, qui est une méthode
coûteuse, au lieu de laquelle d’autres méthodes comme celle de Morris (Morris, 1991; Campolongo
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et al., 2007) peuvent être suggérées. Cependant, puisque les paramètres sont considérés comme ayant
une interaction dans ce modèle, on peut s’attendre à ce que STi > Si pour la plupart des paramètres, et
que la somme de Si soit inférieure à 1, tandis que la somme de STi sera supérieure à 1.
Dans cette étude, Si et STi sont calculés pour tous les scénarios de TOC sous les conditions estivales et
hivernales et présentés dans la section 2.
Remarque : Le temps de calcul total de l’étape (a) à (e) pour chaque scénario de TOC est de 10 h,
après avoir appliqué un code parallèle en PYTHON et divisé les simulations en plusieurs groupes pour
diminuer le coût de calcul.

2 Résultats

Cette section présente les résultats de l’application de la méthode de Sobol pendant les périodes hivernale et
estivale, suivis d’une comparaison avec une autre méthode d’analyse de sensibilité moins robuste pour vérifier la
cohérence des deux méthodes. Enfin, les paramètres les plus influents pendant les périodes estivale et hivernale
sont sélectionnés.

2.1 Résultats de la méthode d’analyse de sensibilité de Sobol

2.1.1 Période estivale

Les Fig. 5 et 6 présentent respectivement les résultats de la méthode Sobol en été pour le TOC = 1-6
mgC/L et 7-10 mgC/L. Les résultats sont exprimés par des histogrammes des indices de sensibilité totale (STi)
et de premier ordre (Si). Les paramètres sont classés par STi décroissant, les paramètres les plus influents étant
compris dans un rectangle vert qui comprend les paramètres constituant 95% de la variance totale de la sortie
du modèle. De manière générale, le nombre de paramètres influents augmente avec le TOC. Il existe quatre
paramètres significatifs pour TOC ≤ 2 mgC/L, cinq pour 3 ≤ TOC ≤ 5 mgC/L et six pour TOC ≥ 6 mgC/L(sauf
pour TOC = 8 mgC/L, situation dans laquelle on observe cinq paramètres influents).

Les résultats indiquent que le taux de mortalité bactérienne (morthb) et le taux de croissance (µmax,hb)
(paramètres bactériens) ont des indices totaux (STi) et de premier ordre très élevés (Si) pour toutes les concen-
trations de TOC. morthb et µmax,hb représentent respectivement 70-75% et 50-60% de la variance de la sortie
du modèle, où près de la moitié de leur sensibilité globale est fournie par leur effets principaux (Si). Un autre
paramètre bactérien, le rendement des bactéries (Yhb), est le troisième paramètre classé dans toutes les concen-
trations de TOC qui ne montre pas de Si considérable, donc toute son influence passe par l’interaction avec
d’autres paramètres. Son STi augmente de 6% à 14% par augmentation de la concentration de TOC.

Ks et b1 (les paramètres liés à la MO), ainsi que la constante de navigation (Knavig, un paramètre physique)
sont les trois paramètres influents suivants qui présentent des indices de premier ordre négligeables. Cependant,
ils ont des effets interactifs observés dans leurs indices de sensibilité totale qui varient entre 2 et 7% pour toutes
les concentrations de TOC. Leur inclusion parmi les paramètres influents dépend de la gamme de TOC comme
illustré dans les rectangles verts. Ks est aussi important que Yhb pour TOC = 1 mgC/L et est classé quatrième
pour des concentrations de TOC inférieures de 1 à 3 mgC/L. En revanche, b1 n’est pas important pour une
concentration en TOC de 1-3 mgC/L, cependant, pour TOC ≥ 4 mgC/L, son influence augmente et il remplace
Ks comme quatrième paramètre classé. De plus, son STi augmente progressivement avec TOC. Knavig n’est
pas non plus significatif pour les faibles concentrations en TOC, mais est classé sixième pour la plupart des cas
de TOC. La somme des Si de tous les paramètres est inférieure à 1 pour tous les cas de TOC, ce qui signifie
que le modèle n’est pas additif. Les paramètres restants présentent des indices de sensibilité première et totale
négligeables et peuvent être considérés comme des paramètres non influents.
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Figure 5. Résultats de la méthode de Sobol en période estivale pour le TOC = 1-6 mgC/L ; classements des paramètres
basés sur STi ; la partie en vert clair représente les paramètres influents qui comprennent 95% de la variance totale de la
sortie du modèle
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Figure 6. Résultats de la méthode de Sobol en période estivale pour le TOC = 7-10 mgC/L ; classements des paramètres
basés sur STi ; la partie en vert clair représente les paramètres influents qui comprennent 95% de la variance totale de la
sortie du modèle

2.1.2 Période hivernale

Les Fig. 7 et 8 présentent respectivement les résultats de la méthode Sobol en hiver pour des concentrations
en TOC comprises dans des gammes de 1-6 mgC/L et 7-10 mgC/L. Il y a toujours au moins sept paramètres
influents, qui, contrairement à la période estivale, incluent Topt,hb et σhb.

Demême qu’en été,morthb et µmax,hb sont les paramètres les plus importants pour toutes les concentrations
en TOC en hiver en raison de indices STi et Si plus élevés. Pour TOC ≤ 5 mgC/L, les STi de morthb et µmax,hb

sont respectivement dans les intervalles 55-60 % et 40-45 %. Cependant, pour TOC ≥ 6 mgC/L, ils augmentent
respectivement à 75-80 % et 60-65 % de la variance totale de la sortie du modèle. Au contraire, la part de
leur effet principal (Si) dans l’impact global (STi) diminue pour TOC ≥ 6 mgC/L, et on observe ainsi une
augmentation de leur non-linéarité et/ou interaction avec les autres paramètres. Une augmentation similaire de
STi et une baisse de Si pour TOC = 6 mgC/L sont également observées pour tous les autres paramètres (en
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moyenne, le
∑

STi augmente de 1,45 à 2,23 ; et
∑

Si diminue de 0,72 à 0,39 pour TOC ≥ 6 mgC/L). Comme
une teneur en TOC supérieure à 5 mgC/L est censée représenter l’entrée de STEP et de SRU, cela montre l’effet
de ces dernières en termes de changement de la sensibilité globale du modèle.

Yhb, Topt,hb and Knavig forment le deuxième groupe de paramètres et ont de fortes influences sur le
modèle avec STi < 15 % pour TOC ≤ 4 mgC/L. Cependant, pour TOC ≥ 5 mgC/L, le STi de Knavig diminue
considérablement, tandis que pour les deux autres paramètres (Yhb, Topt,hb), STi > 20 % pour TOC > 4 mgC/L.
Cette diminution de STi du Knavig peut être attribuée au fait que, sous un influx deMO plus élevé, les paramètres
bactériens deviennent dominants afin de consommer la MO disponible. Pour TOC ≤ 5 mgC/L, STi ≈ Si, ce qui
montre que Knavig n’a aucune interaction avec d’autres paramètres et a un effet linéare et additif. Kwind, qui
est un autre paramètre physique, montre un effet linéaire similaire à des concentration en TOC faibles en dépit
de sa catégorisation comme un paramètre non influent.

σhb, Ks et b1 sont les trois paramètres suivants avec une influence moyenne à faible sur presque tous les
cas de TOC, pour lesquels seuls des effets interactifs ont pu être observés. Leurs indices de sensibilité globaux
augmentent de 2% à 7% par hausse de la concentration en TOC. Ks et b1 échangent leurs positions en tant
que premier paramètre non influent (hors de la zone verte) sans aucune tendance particulière. Les paramètres
restants sont considérés comme non influents. De même que pour la période estivale, la somme de Si de tous
les paramètres est inférieure à 1 pour tous les cas de TOC, indiquant que le modèle n’est pas additif.

2.2 Analyse de sensibilité en utilisant une méthode moins robuste : la méthode de Morris

Les résultats de la méthode de Sobol sont comparés à la méthode de Morris (Morris, 1991; Campolongo
et al., 2007) pour TOC = 7 mgC/L pendant la période estivale (Fig. 9).

La méthode de Morris évalue les paramètres d’entrées en termes d’indices σ et µ∗. µ∗ indique l’influence
globale de chaque paramètre. Plus µ∗ est grand, plus l’influence du paramètre est élevée. D’un autre côté,
σ illustre l’effet non-linéaire du paramètre sur la sortie et/ou le degré d’interaction avec d’autres paramètres
(Franczyk, 2019; Iooss and Lemaître, 2015). Sur la base de la combinaison de ces deux indicateurs dans le
graphique, les paramètres pourraient être classés en 3 catégories suivantes :

1. µ∗ et σ élevés : le paramètre a une forte influence avec des effets non linéaires et/ou d’interaction (presque
même ordre de grandeur pour les deux indicateurs)

2. µ∗ élevé et σ faible : le paramètre a une forte influence mais pas d’interaction avec d’autres paramètres,
c’est-à-dire qu’il est indépendant et linéaire (en raison de la faible valeur de σ)

3. µ∗ et σ faibles : le paramètre n’a aucune influence et aucune interaction avec d’autres paramètres
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Figure 7. Résultats de la méthode Sobol en période hivernale pour le TOC = 1-6 mgC/L ; classements des paramètres
basés sur STi ; la partie en vert clair représente les paramètres influents qui comprennent 95% de la variance totale de la
sortie du modèle
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Figure 8. Résultats de la méthode de Sobol en période hivernale pour le TOC = 7-10 mgC/L ; classements des paramètres
basés sur STi ; la partie en vert clair représente les paramètres influents qui comprennent 95% de la variance totale de la
sortie du modèle

Par conséquent, les paramètres influents sont regroupés dans la région ayant un µ∗ et un σ supérieurs aux
valeurs de seuil mises en évidence par des lignes pointillées dans la Fig. 9 (les valeurs de seuil sont calculées
en fonction des résultats de la méthode de Sobol). Bien qu’elle soit moins robuste avec une taille d’échantillon
10 fois plus petite, la méthode de Morris identifie le même ensemble de paramètres significatifs que la méthode
de Sobol pour TOC = 7 mgC/L. Un fort accord existe donc entre les deux méthodes concernant l’identification
des paramètres les plus influents.

2.3 Sélection des paramètres les plus influents à bas débit

Pour la période estivale, en situation de faible débit hors période de bloom, le modèle C-RIVE est considéré
comme sensible à 6 paramètres sur la base des résultats de la méthode de Sobol. Il s’agit de 3 paramètres
bactériens (morthb, µmax,hb et Yhb), 2 liés à la MO (b1 et Ks) et 1 physique (Knavig). La Tab. 7 et la section 1.5
donnent leurs définitions et leurs gammes de variation.
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Figure 9. Comparaison des résultats de la méthode Sobol (à gauche) avec la méthode de Morris (à droite) pour TOC = 7
mgC/L en été ; la partie en vert dans les résultat de la méthode de Sobol représente les paramètres influents ; Couleur du
point et de l’étiquette dans les résultats de la méthode de Morris : paramètres bactériens (marron), paramètres liés à la
MO (bleu), paramètres physiques (vert)

Pour la période hivernale, en situation de faible débit hors période de bloom, il y a toujours au moins
7 paramètres influents, mais puisque Ks et b1 sont interchangeables dans la région verte des Fig. 7 et 8, 8
paramètres sont retenus. Il s’agit de 5 paramètres bactériens (morthb, µmax,hb, Yhb, Topt,hb et σhb), 2 liées à
la MO (b1 et Ks), et 1 physique (Knavig). A l’exception de σhb, les 4 paramètres bactériens restants en plus de
Knavig se sont également avérés influents dans l’étude de Wang et al. (2018).

3 Discussion

La réalisation de l’AS a fourni les paramètres influençant l’évolution de la teneur en O2 dans le cours d’eau
pendant les périodes de faible débit hors bloom. Parmi ces paramètres, deux paramètres liés à la MO, Ks et
b1, affectent non seulement l’O2, mais ils apparaissent également comme les paramètres les plus importants
régissant la dégradation et la répartition de la MO dans la rivière. b1 caractérise la fraction biodégradable de
la matière organique dissoute : son importance signifie qu’il est essentiel d’avoir une estimation précise de ce
paramètre de partage de MO (par rapport aux quatre autres paramètres) lors d’observations sur le terrain, et
que cette information est susceptible de significativement améliorer la modélisation de l’oxygène dans le cours
d’eau. L’augmentation de l’importance de b1 avec la concentration de TOC suggère une augmentation de son
influence sur le métabolisme fluvial sous l’afflux de MO provenant de SRU et de STEP.

Le rôle de Ks dans le cours d’eau correspond au prélèvement du substrat par les bactéries, en particulier à
des concentrations de TOC plus faibles, qui s’approchent de la MO apportée par des affluents. Comme indiqué
dans la Tab. 5, Ks présente une très grande gamme de variation selon le type de substrat, l’habitat ou l’origine
de l’échantillonnage. De plus, Owens and Legan (1987) détaillent différentes gammes de Ks en fonction des
espèces de bactéries, alors qu’actuellement les bactéries de la Seine ne sont classées qu’en fonction de leur taille
en petites et grandes bactéries (Garnier et al., 1992). Ceci illustre la nécessité d’une spécification plus détaillée
des bactéries afin d’être en mesure d’identifier ou d’estimer l’intervalle précis de variation des paramètres
bactériens.
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3.1 Impact de la saison (température) sur l’analyse de sensibilité

Pendant les saisons d’hiver et d’été, les paramètres bactériens sont les plus dominants et constituent la
majorité des paramètres influents. Cela confirme la condition hétérotrophique de la rivière à faible débit hors
bloom, où l’activité bactérienne régit les concentrations globales d’O2. D’autre part, deux paramètres liés à
la MO (b1 et Ks) et un paramètre physique (Knavig) ont également une influence moyenne sur l’évolution de
l’O2. Comme Ks représente le prélèvement de la MO dissoute rapidement biodégradable (DOM1) et que b1 est
la part de MO dissoute biodégradable, on peut en déduire que la MO dissoute est plus importante que la MO
particulaire car il s’agit de la fraction de la MO qui est plus facilement utilisable par les bactéries.

Au cours des deux saisons, les quatre groupes de paramètres (fortement influents, modérément influents,
légèrement ou moyennement influents et non influents) sont observés. L’importance de Topt,hb et σhb en hiver
est le principal contraste entre les deux saisons, à cette exception près, le même ensemble de paramètres
prédomine dans les deux périodes. En considérant le prélèvement de la MO (Eq. 6), la gamme de Topt,hb (15-30
°C dans le Tab. 7) et la température moyenne de 9.8 °C comparé à 22.4 °C en éte (Tab. 9), l’écart de température
T −Topt,hb diminue le taux de prélèvement en hiver davantage qu’en été. Par conséquent, l’influence de Topt,hb

augmente tandis que celle de µmax,hb et morthb diminue. Ceci souligne l’importance d’estimer correctement
la gamme de variance de Topt,hb.

En revanche, Knavig semble plus influent en hiver qu’en été, étant dans le deuxième groupe de paramètres
modérément influents pour TOC ≤ 4 mgC/L, où il montre également un effet linéaire considérable (Fig. 7).
L’importance de Knavig à des températures plus basses a été confirmée dans l’analyse de sensibilité de Wang
et al. (2018, Fig. 8) et elle a été identifiée par l’outil d’assimilation de données (ProSe-PA) pendant la saison
hivernale (Wang et al., 2019, Fig. 6). b1 et Ks semblent plus influents en été qu’en hiver. En moyenne, la
somme des indices e Sobol (

∑
STi) est plus élevée en hiver (1,84) qu’en été (1,56). Cela peut être attribué à

l’existence d’un plus grand nombre de paramètres influents en hiver (8) qu’en été (6), ce qui signifie davantage
d’interactions entre les paramètres.

3.2 Impact des concentrations en TOC sur l’analyse de sensibilité

L’intervalle de TOC= 1-4 mgC/L représente les apports des bassins amont (Seine et Marne), alors que
l’intervalle de TOC = 5-10 mgC/L représente l’entrée de STEP et de SRU. Afin d’observer comment le TOC
affecte la sensibilité du modèle, les paramètres les plus influents des saisons d’été et d’hiver sont tracés en
fonction de leurs indices de sensibilité totale cumulatifs correspondants normalisés par leur

∑
STi (Figs. 10).

Les paramètres bactériens de morthb et µmax,hb présentent des indices de sensibilité très élevés quelles que
soient la saison et les concentrations de TOC. Cependant, leur importance diminue pour la saison hivernale, ce
qui peut être attribuée aux deux nouveaux paramètres influents (Topt,hb et σhb) par rapport à l’été. En parallèle,
morthb et µmax,hb sont également la principale différence entre les petites et les grandes bactéries, ce qui, à ce
stade, souligne l’importance de leur modélisation séparée dans les travaux futurs. Lorsque le TOC augmente
pendant l’été, l’influence de morthb et µmax,hb continue de diminuer progressivement, alors que celle de b1 et
Yhb augmente. Cela démontre clairement le rôle de la partie biodégradable de la MO à des concentrations plus
élevées de TOC. Ks semble plus influent à TOC = 1-2 mgC/L qu’à des concentrations plus élevées.

L’évolution de morthb est stable en hiver alors que µmax,hb diminue légèrement et Yhb augmente. Knavig

semble beaucoup plus influent en hiver qu’en été, particulièrement à TOC ≤ 4 mgC/L, ce qui est en accord
avec d’autres études (Wang et al., 2018). b1 et Ks ne présentent aucune tendance particulière avec le TOC en
hiver. Toutefois, Ks semble plus élevé autour de TOC = 1-3 et 5-7 mgC/L. b1 montre une hausse soudaine de
son influence à TOC = 10 mgC/L, ce qui indique qu’il pourrait y avoir un décalage dans l’influence de b1 en
hiver par rapport à l’été.

Pour TOC ≥ 6 mgC/L en hiver, tous les paramètres connaissent une augmentation soudaine de leurs indices
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Figure 10. Évolution de l’indice total normalisé en fonction du TOC pour les paramètres influents lors des périodes estivale
(à gauche) et hivernale (à droite)

de sensibilité globale (STi) (de 1,45 à 2,23 en moyenne dans le
∑

STi de chaque cas de TOC) et une diminution
de leur effet principal (Si) (de 0,72 à 0,39 en moyenne dans le

∑
Si de chaque cas de TOC). Le rapport Si /

STi diminue de 0,50 à 0,17 pour TOC ≥ 6 mgC/L, cependant, cette diminution du rapport est graduelle pour
la saison estivale (de 0.50 pour TOC = 1 mgC/L à 0.32 pour TOC = 10 mgC/L). Cela souligne, d’une part,
l’augmentation de l’interaction ou de la non-linéarité entre les paramètres, et d’autre part, l’augmentation de la
non-additivité du modèle qui se traduit par une augmentation de l’interdépendance des paramètres. Puisqu’une
valeur de TOC ≥ 5 mgC/L est censée représenter le rejet de STEP et de SRU, cela indique l’importance de
concentrations en TOC plus élevées et la nécessité d’avoir une modélisation appropriée et indépendante de leurs
rejets car ils n’augmentent pas seulement le TOC, mais augmentent également la concentration de la biomasse.

Conclusion et perspectives

L’objectif principal de cette étude était d’étudier le rôle de la matière organique (MO) dans le métabolisme
des rivières pendant les faibles débits hors bloom en été et en hiver. Par conséquent, de nouveaux paramètres ont
été introduits pour tenir compte de la répartition et de la dégradation de la MO. Ensuite, la sensibilité du modèle
C-RIVE, le module biogéochimique de ProSe-PA, a été analysée pour les paramètres bactériens introduits et
déjà existants sous des conditions de faible débit. Les conclusions suivantes peuvent être tirées de cette étude :

— Tout d’abord, la méthode de Sobol s’est avérée très efficace dans l’identification des paramètres influents
sur l’évolution de l’O2 dans le modèle C-RIVE.

— Pendant la période estivale, 6 paramètres se sont avérés influents, dont 3 paramètres bactériens (morthb,
µmax,hb et Yhb), 2 paramètres liés à la MO (b1 et Ks) et un paramètre physique (Knavig). Pendant la
période hivernale, 8 paramètres influents ont été identifiés : 5 paramètres bactériens (morthb, µmax,hb,
Yhb, Topt,hb et σhb), 2 paramètres liés à la MO (b1 et Ks), et un paramètre physique (Knavig).

— Le cours d’eau semble être le siège d’une activité bactérienne dominante à faible débit pendant les deux
périodes.

— morthb et µmax,hb sont les paramètres les plus influents en hiver et en été. Cela implique l’importance
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de considérer séparément les petites et les grandes bactéries lors de la modélisation des entrées de STEP
et de SRU, car elles présentent des gammes de variation différentes pour les paramètres mentionnés.

— Seuls 2 paramètres liés à la MO (b1 et Ks) sur les 8 paramètres introduits ont été jugés influents et jouent
un rôle dans l’évolution de l’O2 et de la MO dans la rivière. Le modèle s’est avéré plus sensible à b1 et
Ks en été qu’en hiver. Ks est plus important pour les concentrations de TOC plus faibles (1-4 mgC/L)
qui représentent l’apport en MO des bassins en amont de Seine, alors que b1 n’est pas influent pour
les concentrations de TOC plus faibles. En revanche, il est influent pour TOC ≥ 4 mgC/L et son effet
augmente avec les concentrations de TOC. Par conséquent, on peut conclure que la biodégradabilité de
la MO dissoute devient plus importante en cas d’apport de TOC provenant de SRU et de STEP.

— Knavig s’est avéré plus influent pendant la saison hivernale, en particulier, pour des valeurs de TOC
correspondant aux apports des bassins en amont (affluents).

En perspective :
— une modélisation indépendante des rejets de STEP et de SRU est nécessaire afin de tenir compte de

leur TOC et de leur apport bactérien. En outre, des considérations doivent être prises en compte pour
inclure la cinétique distincte des petites et les grandes bactéries afin que l’impact de leurs rejets sur le
métabolisme fluvial puisse être correctement étudié.

— Les résultats de cette étude nous fournissent la liste des paramètres influents et non-influents. Ces derniers
pourront être fixés à leurs valeurs moyennes ou indiquées dans la littérature, et les premiers pourraient
être introduits dans l’outil d’assimilation de données ProSe-PA où l’évolution temporelle de chaque
paramètre pourrait être estimée grâce aux données observées d’O2.

— L’interdépendance des paramètres influents qui démontrent une forte interaction entre eux doit être
étudiée par l’outil d’assimilation de données.
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