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RÉSUMÉ 

Les substances per- et polyfluoroalkyliques (PFAS) sont des produits chimiques d’origine 

anthropique de plus en plus préoccupantes pour la santé de l’Homme, ainsi que son 

environnement. Toutefois, la vaste famille des PFAS les rend difficiles à cerner et maîtriser en 

termes de réglementation et de traitement efficace. Les PFAS sont particulièrement résistants à 

la biodégradation et aux traitements conventionnels en raison de la liaison Carbone-Fluor 

présente dans leur structure chimique. Le présent rapport discute de la dégradation des PFAS 

dans différents types d’eaux, synthétiques et réelles, en utilisant la combinaison des traitements 

par électro-oxydation avancée (EOA) et par ozonation. Cette étude se subdivise en trois parties 

distinctes; la première partie consiste en la préparation d’eaux synthétiques contaminées par 

deux composés PFAS, notamment le PFOA (acide perfluorooctanoïque) et le PFOS 

(perfluorooctanesulfonate), suivie par l’échantillonnage et la caractérisation d’eaux industrielles 

contaminées par différents composés PFAS, ainsi que de la cellule électrolytique. Les résultats 

de cette partie démontrent l’efficacité des électrodes en BDD (Diamant Dopé au Bore) par rapport 

à celles en Ti4O7 sous les conditions imposées lors des tests effectués dans le cadre de l’étude. 

La deuxième étape comprend des tests sur des eaux synthétiques contaminées par PFOS et 

PFOA en expérimentant l’effet de la combinaison de l’EOA à l’ozonation. Cette étape a prouvé 

l’efficacité de la combinaison des deux procédés, électro-oxydation et ozonation, en matière de 

dégradation des PFAS des eaux usées synthétiques. Enfin, la troisième étape comporte des tests 

sur des eaux réelles industrielles en étudiant l’effet de différents paramètres opératoires, ainsi 

que l’effet de la combinaison des deux traitements (EOA + O3). Au total, 17 PFAS (ex. PFHpA, 

PFHxA, 5:3 FTB, 5:1:2 FTB, 6:2 FTAB, 6:2 FTCA, PFOS, PFOA, etc.) ont été simultanément 

mesurés dans les eaux usées réelles. Cette dernière étape a également prouvé l’efficacité de la 

combinaison, toutefois, au cours des tests, des volumes importants de mousses ont été générés 

durant le traitement. Ce problème a été remédié en augmentant le volume d’eaux usées traitées 

et en modifiant le flux d’eau au sein du réacteur (Skid 2). Les meilleurs résultats ont été 

enregistrés en combinant les procédés EOA et O3. Le couplage de ces deux procédés démontre 

un effet synergique et permet d’atteindre des taux d’abattement allant jusqu’à 97% de dégradation 

des PFAS (en considérant la somme totale des 17 PFAS mesurés). Ces taux d’abattement les 

plus élevés ont été enregistrés en utilisant des électrodes anodiques de BDD (diamant dopé au 

bore), en appliquant une densité de courant 20 mA/cm2, un temps d’électrolyse de 180 min, une 

concentration en électrolyte de 20 mM et une concentration en ozone de 2 mg/L. 
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ABSTRACT 

Per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS) are man-made chemicals of growing concern for 

human health and the environment. However, the vast family of PFASs makes them difficult to 

identify and control in terms of regulation and effective treatment. PFAS are particularly resistant 

to biodegradation and conventional treatment due to the Carbon-Fluorine bond present in their 

chemical structure. This report discusses the degradation of PFAS in different types of water, 

synthetic and real, using the combination of advanced electro-oxidation (AEO) and ozonation 

treatments. This study is subdivided into three distinct parts; the first part consists of the 

preparation of synthetic waters contaminated with two PFAS compounds, namely PFOA 

(perfluorooctanoic acid) and PFOS (perfluorooctanesulfonate), followed by the sampling and 

characterization of industrial waters contaminated with different PFAS compounds, as well as the 

electrolytic cell. The results of this part demonstrate the effectiveness of BDD electrodes 

compared with Ti4O7 electrodes under the conditions imposed during the tests carried out as part 

of the study. The second stage involved tests on PFOS- and PFOA-contaminated synthetic water, 

to determine the effect of combining EOA with ozonation. 

This step demonstrated the effectiveness of combining the two processes, electro-oxidation and 

ozonation, in degrading PFAS from synthetic wastewater. Finally, the third stage involved tests 

on real industrial water, studying the effect of different operating parameters, as well as the effect 

of combining the two treatments (AEO + O3). A total of 17 PFAS (e.g. PFHpA, PFHxA, 5:3 FTB, 

5:1:2 FTB, 6:2 FTAB, 6:2 FTCA, PFOS, PFOA, etc.) were simultaneously measured in real 

wastewater. This last step also proved the effectiveness of the combination, however, during the 

tests, large volumes of foam were generated during treatment. This problem was remedied by 

increasing the volume of wastewater treated and modifying the water flow within the reactor (Skid 

2). The best results were achieved by combining the EOA and O3 processes. The coupling of 

these two processes demonstrates a synergistic effect, enabling abatement rates of up to 97% of 

PFAS degradation to be achieved (considering the total sum of the 17 PFAS measured). The 

highest abatement rates were recorded using BDD (boron-doped diamond) anode electrodes, 

applying a current density of 20 mA/cm2, an electrolysis time of 180 min, an electrolyte 

concentration of 20 mM and an ozone concentration of 2 mg/L. 
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1 INTRODUCTION 

Les substances poly- et perfluoroalkyliques, plus communément nommées PFAS, sont un groupe 

de produits chimiques manufacturés par l'Homme et caractérisés par leur forte liaison carbone-

fluor (Rekik et al., 2024; Wang et al., 2020). Plus de 5 000 à 10 000 molécules PFAS distinctes 

ont été découvertes, et la différence entre les individus réside dans leurs longueurs de chaînes 

carbone ou dans leur groupe fonctionnel (groupe carboxylate, phosphate ou sulfonate) (Buck et 

al., 2011). La forte liaison C-F des PFAS leur confère une stabilité et une résistance 

exceptionnelles à la dégradation, d’où la forte demande et la fréquente utilisation dans la 

fabrication d'ustensiles de cuisine antiadhésifs, de vêtements résistants à l'eau, de mousses anti-

incendie, d'emballages alimentaires, etc (Silva et al., 2019; Tokranov et al., 2018). Cependant, 

cet aspect spécifique constitue également la principale menace liée aux molécules PFAS. En 

effet, leur forte résistance à la dégradation entraîne une persistance dans l'environnement, 

permettant la contamination des sources d'eau, du sol et de la chaîne alimentaire (Ma et al., 

2023). Par conséquent, l'exposition humaine à ces produits chimiques se manifeste par 

différentes voies, et leur bioaccumulation dans le corps humain entraîne plusieurs conséquences 

néfastes telles que des tumeurs, des effets sur le développement du fœtus ou l'allaitement, une 

altération de la fonction immunitaire, etc (Ankley et al., 2021). En raison de ces préoccupations, 

de nombreuses mesures ont été prises pour réglementer les concentrations de PFAS dans les 

rejets et l'eau potable, et plusieurs lignes directrices ont été imposées à différents pays (Dalvi et 

al., 2010; Singh et al., 2024). 

Dernièrement, le traitement de divers types d'eau contaminée par les PFAS a fait l'objet d'une 

attention croissante et plusieurs techniques ont été étudiées. Par convention, l'échange d'ions et 

l'adsorption sur charbon actif sont largement approuvés en termes d'efficacité d'enlèvement. Par 

exemple, Fagbayigbo et al. (Fagbayigbo et al., 2017) ont démontré une efficacité d’enlèvement 

de 90 à 95% pour le PFOA et de 88 à 94% pour le PFOS en utilisant du charbon actif produit à 

partir de la biomasse et de l'activation chimique. Malgré leur efficacité, l'un des inconvénients 

inhérents à ces techniques réside dans leur capacité limitée à simplement séparer PFAS de l'eau, 

en les transférant vers une phase concentrée. Cela implique qu'une étape de traitement 

supplémentaire sera indispensable pour traiter ce concentrat (Meegoda et al., 2022; 

Wanninayake, 2021). La sonolyse est une autre technique utilisée pour traiter l'eau contaminée 

par les PFAS, et peut potentiellement atteindre un taux d'enlèvement de 90% pour le PFOA et le 

PFOS (Campbell et al., 2009; Wood et al., 2020). Néanmoins, cette technique est considérée 
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comme très coûteuse et consommatrice d'énergie [28]. Une variété d'autres techniques a fait 

l’objet d’investigations approfondies, notamment la photolyse (Giri et al., 2011), l'électro-

photocatalyse (Wang et al., 2010), l'incinération (Tsang et al., 1998), la biodégradation (Kwon et 

al., 2014; Senevirathna et al., 2022), l'adsorption sur des polymères (La et al., 2019), etc. 

Toutefois, compte tenu des facteurs d'efficacité d'enlèvement et de consommation d'énergie, 

l'Électro-Oxydation (EO) est considérée comme un choix judicieux pour traiter et dégrader les 

PFAS présents dans l’eau usée. 

L'électro-oxydation est considérée comme l'un des Procédés d'Oxydation Avancés (POA), et sa 

capacité à générer des espèces hautement réactives lui permet d'enlever efficacement les 

polluants des eaux usées, notamment les PFAS. L'EO se déroule dans une cellule 

électrochimique, ou un réacteur, qui contient deux types d'électrodes, l'anode et la cathode, 

immergées dans une solution aqueuse. Le réacteur est généralement relié à un générateur de 

courant, qui lui fournit l'électricité nécessaire pour être appliquée sur les électrodes, déclenchant 

ainsi les réactions d'électro-oxydation. Deux types de réactions peuvent se produire: l'oxydation 

directe à la surface de l'anode, qui implique la génération d'espèces réactives telles que les 

radicaux hydroxyles, le peroxyde d’hydrogène, l’acide hypochloreux, l'ozone, etc. Le second type 

est l'oxydation indirecte à la surface de la cathode, où d'autres agents oxydants peuvent être 

libérés dans l'eau traitée, provenant soit d'un électrolyte de support, soit de la matrice elle-même. 

L'EO est également considérée comme une technique polyvalente et flexible, en raison de la 

possibilité de manipuler différents paramètres pour optimiser le traitement, tels que le type 

d'électrodes, le type d'électrolyte de support, la concentration des polluants, le temps de 

traitement, etc.  

L'oxydation électrochimique est une technique très proéminente dans le traitement des eaux 

usées en ce qui a trait à la dégradation des polluants, fonctionnant le plus souvent dans une 

configuration simple à deux électrodes, ou bien, quelque fois, avec trois électrodes (Khajvand et 

al., 2022; Mostafazadeh et al., 2022). Cette méthode est privilégiée pour les applications 

industrielles en raison de son faible coût énergétique, de la simplicité de son instauration et de 

son fonctionnement dans des conditions ambiantes sans nécessité d’ajout de réactifs (Garcia-

Segura et al., 2018). L'EO consiste à appliquer un potentiel ou un courant constant entre une 

anode et une cathode, ce qui génère des espèces oxydantes très réactives telles que les radicaux 

hydroxyles ou d'autres espèces oxydantes secondaires qui dégradent directement ou 

indirectement les contaminants (Nzeribe et al., 2019; Schaefer et al., 2019). Malgré certains 

inconvénients, tels que les interactions non sélectives et la formation potentielle de sous-produits 
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toxiques, l'EO s'est avérée efficace pour dégrader les PFAS en laboratoire et à l'échelle pilote 

(Nzeribe et al., 2019). Les électrodes stables et inertes, comme le diamant dopé au bore (BDD), 

qui ont fait preuve d'une grande réactivité avec les composés PFAS, sont essentielles à ce 

processus (Le et al., 2019; Schaefer et al., 2017). Les performances de l'EO peuvent être encore 

optimisées en l'associant à d'autres techniques, telles que l'ozonation, qui améliore les taux de 

dégradation et réduit la durée du processus de traitement. En outre, l'introduction de peroxyde 

d'hydrogène avant l’EO peut réduire de manière significative la formation de sous-produits 

indésirables tels que le perchlorate, améliorant ainsi les résultats globaux du traitement 

(Wanninayake, 2021). Dans la littérature, les études sur la dégradation des PFAS utilisent 

souvent des solutions synthétiques, mais des mélanges industriels de différents composés PFAS 

devraient également être utilisés pour représenter plus fidèlement les conditions réelles. 

L'objectif principal de cette étude est d'évaluer l'utilisation potentielle de l'électro-oxydation pour 

le traitement d'une matrice industrielle réelle de PFAS à l'aide d'un réacteur sur Skid à échelle 

réduite. La matrice PFAS comprenait dix-sept composés PFAS différents, englobant à la fois des 

chaînes longues et courtes. La présente étude a pour objectif d’expérimenter divers paramètres 

de traitement, notamment l'intensité du courant appliqué, la durée du traitement, la concentration 

et les types de sels, afin de déterminer leurs effets sur l'efficacité de la dégradation des composés 

PFAS. En outre, l'utilisation combinée de l'électro-oxydation et de l'ozonation pour le traitement 

des PFAS a été explorée pour étudier les effets synergiques correspondants. L'objectif était 

d'évaluer non seulement l'impact individuel de chaque paramètre, mais aussi la manière dont 

leurs interactions pouvaient améliorer le processus de dégradation global, afin d'obtenir une 

compréhension globale de l'efficacité du traitement dans un environnement semi-industriel. 
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2 BIBLIOGRAPHIE 

2.1 Contexte général 

De nature anthropique, les substances poly et per-fluoroalkyliques (PFAS) sont des composés 

chimiques de plus en plus utilisés par les industries et exploités dans la conception des produits 

de consommation, étant donné leurs propriétés de résistance à l’eau et à la température. 

Cependant, les PFAS ont récemment été prouvés comme étant toxiques pour la santé de 

l’Homme et pour son environnement, d’où la nécessité de recourir à des mesures et des 

traitements permettant un enlèvement rapide et efficace de ces substances toxiques. Dotés d’une 

très forte liaison carbone-fluor, la dégradation des PFAS peut présenter un défi face aux 

traitements conventionnels. Toutefois, en recourant à un traitement d’électro-oxydation avancée 

(EOA) couplé à une injection de l’ozone tout au long du traitement, des taux de dégradation 

importants peuvent être atteints. Cette étude permet d’évaluer les performances de dégradation 

des PFAS sous différentes conditions expérimentales durant un traitement par électro-oxydation 

seule ou combinée à l’ozonation. 

2.2 Définition et propriétés des PFAS 

Les substances poly et perfluoroalkyliques (PFAS) représentent une vaste classe (plus de 

4 700 entités) (Panieri et al., 2022) de composés chimiques organiques caractérisés par la 

présence d'au moins une atome de carbone liée à des atomes de fluor. Cette classe comprend 

deux principaux sous-groupes: les composés perfluorés où tous les atomes d'hydrogène sont 

substitués par du fluor, et les composés polyfluorés dans lesquels des atomes d'hydrogène sont 

partiellement remplacés par du fluor (Banks et al., 1994). Une molécule de PFAS est composée 

d’une chaîne carbonée (hydrophobe) et d’un groupe fonctionnel (hydrophile). La chaîne carbonée 

est la partie principale de la molécule qui consiste en une série d'atomes de carbone liés entre 

eux, souvent saturés de liaisons avec des atomes de fluor. Cette chaîne carbonée donne aux 

PFAS leur caractère hydrophobe et influence leur solubilité, leur stabilité et d'autres propriétés 

physico-chimiques. Le groupe fonctionnel, quant à lui, est situé à l’extrémité de la molécule et 

constitue la partie responsable des interactions spécifiques avec d'autres molécules et de la 

réactivité chimique de la substance. C’est cette partie de la molécule qui lui confère des propriétés 

physiques, chimiques et toxicologiques distinctes. Dans le cas des PFAS, le groupe fonctionnel 

peut être constitué d’un groupe carboxylate ou d’un groupe sulfonate (ou encore d’un groupe 

phosphate).  
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La Figure 1 présente les structures retrouvées chez les PFAS. 

 

 
 

Figure 1 Représentation des structures générales des deux classes dominantes de PFAS: les acides 
perfluoroalkyliques carboxyliques (PFCAs) à gauche et les sulfonates perfluoroalkyliques (PFSAs) à 

droite. La variable n fait référence au nombre d'atomes de carbone perfluorés 

 

Les PFAS se distinguent par leur stabilité chimique remarquable, attribuable à la forte liaison 

carbone-fluor et à la nature hydrophobe des chaînes perfluorées. Cette stabilité confère aux 

PFAS une résistance à la dégradation dans les environnements naturels et biologiques, 

contribuant ainsi à leur persistance et à leur mobilité dans l’environnement (Brunn et al., 2023). 

En raison de leur hydrophobicité, les PFAS présentent une affinité pour les graisses et repoussent 

l'eau, ce qui les rend précieux dans de nombreuses applications industrielles telles que les 

revêtements antiadhésifs et les textiles imperméables. De plus, leur faible tension superficielle 

favorise leur utilisation dans les détergents.  

2.2.1 Classification des PFAS 

D’après Buck et al. (Buck et al., 2011), la vaste famille des PFAS peut être classifiée en deux 

grandes catégories selon la structure chimique de ses éléments; les polymères et les non-

polymères. Les PFAS polymères sont des macromolécules formées à la suite d’une combinaison 

de plusieurs molécules plus petites et identiques, ou par des monomères, dans un modèle 

répétitif. La famille des polymères comprend les fluoropolymères, les polyéthers perfluorés 

polymériques et les polymères fluorés à chaîne latérale. Toutefois, cette étude se concentre sur 

les PFAS non-polymères, qui quant à eux, comprennent deux sous-classes de PFAS distinctes: 

les substances perfloroalkyliques et les substances polyfluroalkyliques. Les substances 
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perfluoroalkyliques sont des composés dont la chaîne de carbone est entièrement fluorée. Cette 

première sous-classe est ensuite subdivisée en plusieurs types de substances perfluoroalkyles, 

parmi lesquelles on retrouve les perfluorocarbones, les fluorures de perfluoalcane sulfonyle et les 

acides perfluoroalkyles. Cette dernière sous-classe comprend certaines des substances les plus 

étudiées et réglementées (acide perfluorooctane sulfonique (PFOS) et acide perfluorooctanoique 

(PFOA)). La Figure 2 illustre la structure générale des PFAS non-polymères composés de deux 

parties: une chaîne carbone fluorée et un groupement fonctionnel (Panieri et al., 2022). La 

longueur de la chaîne carbone (varie entre C4 et C17) est considérée comme facteur principal 

prédisant les propriétés des PFAS (Panieri et al., 2022). 

 

 

 

Figure 2 Structure générale des PFAS non-polymères 
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La Figure 3 présente la classification des PFAS en fonction de leur structure chimique (Henry et 

al., 2018). 

 

 

 

Figure 3 Classification des PFAS selon Henry et al. (2018) 

 

Le PFOA et PFOS sont les PFAS les plus mentionnés dans la littérature puisqu’ils constituent le 

produit final de la dégradation de la majorité des composés perfluorés. Ils sont également 

bioaccumulatifs et causent des effets néfastes sur l’environnement et sur la santé de l’Homme. 

2.2.2 Utilisation des PFAS 

Les PFAS ont tout d’abord été largement exploités à partir des années 1960, où leur première 

utilisation documentée fut pour des fins militaires et industrielles en raison de leurs propriétés 

uniques. Durant cette période, les PFAS ont été utilisés sous forme de mousses d’extinction 

d’incendies (Prevedouros et al., 2006). Leur utilisation était répandue dans divers contextes 

militaires, notamment sur les bases aériennes et à bord des navires, ainsi que dans les secteurs 

de productions pétrolière et gazière, du raffinage et dans les installations aéroportuaires. Des 
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exercices d'entraînement réguliers, impliquant l'application des mousses d’extinction d’incendies 

contenant des PFAS, étaient exécutés, occasionnant des déversements directs dans les milieux 

aquatiques et terrestres et engendrant ainsi une dissémination généralisée de ces composés 

dans l'environnement.  

Ensuite, l’utilisation des PFAS s’est étendue bien au-delà des bases militaires, et ceux-ci sont 

devenus omniprésents dans de nombreux aspects de notre vie quotidienne en raison de leurs 

propriétés remarquables. Ces composés sont largement employés dans les revêtements 

antiadhésifs pour une gamme variée de produits, des poêles aux emballages alimentaires, offrant 

une protection contre la graisse, l'huile et l'humidité. Les textiles imprégnés de PFAS sont utilisés 

dans les vêtements, les meubles et les tentes pour leur conférer une résistance aux taches et à 

l'eau (propriété hydrofuges). Plusieurs études ont même prouvé que les PFAS se retrouvent dans 

l’industrie cosmétique pour leurs vertus chimiques hydrophobes et leur capacité à former un film, 

ce qui est supposé accroître la durabilité, la facilité d'étalement et la tenue des produits. En outre, 

des avantages tels qu'une absorption cutanée améliorée du produit et une texture de peau 

optimisée ont également été documentés à la suite de l’utilisation de produits imprégnés de PFAS 

(Shaikh et al., 2023). 

Ces composés sont également présents dans de nombreux produits de nettoyage et détergents 

pour leur capacité à faciliter le nettoyage en abaissant la tension superficielle de l'eau. En outre, 

les PFAS sont utilisés dans diverses applications industrielles telles que les lubrifiants, les agents 

anti-mousses ainsi que dans des applications électroniques et médicales pour leur résistance aux 

produits chimiques et à la chaleur. Le   



 10 

Tableau 1 indique divers secteurs et types d’utilisation des PFAS, polymériques et non-

polymériques (Panieri et al., 2022). 
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Tableau 1 Liste des utilisations des PFAS dans les produits industriels et de consommation 

Types de PFAS Secteur d’uƟlisaƟon 

Polymériques Revêtements anƟadhésifs 
Fil dentaire et loƟons 
Revêtement des tuyaux de gaz 
Poêles anƟadhésives et contenants 
Etc. 

Non-polymériques PrévenƟon des incendies 
AviaƟon et AérospaƟal 
Produits ménagers (détergents, traitements pour les tapis, cuir, 
texƟles, etc) 
Produits médicaux 
Produits cosméƟques 
ProducƟon pétrolière et minière 
Etc. 

 

2.2.3 Sources de PFAS 

Parmi les sources potentielles de PFAS, les produits manufacturés jouent un rôle prédominant. 

Les textiles traités pour résister à l'eau et aux taches, les mousses anti-incendie utilisées dans la 

lutte contre les feux (Dahlbom et al., 2024), ainsi que les emballages alimentaires imperméables 

et les ustensiles de cuisine antiadhésifs, constituent des vecteurs contribuant largement à la 

propagation de ces substances. Ces produits peuvent libérer les PFAS dans l'environnement 

durant leur utilisation, et même après leur rejet par divers mécanismes, y compris l'usure, le 

lavage et la dégradation. Les processus industriels constituent une autre source critique de PFAS. 

Les industries chimiques, les procédés de traitement de surface des métaux tels que le chromage 

et le placage (Manojkumar et al., 2023), ainsi que les installations de traitement des eaux usées, 

sont des points névralgiques de libération de PFAS. Les effluents industriels, les boues de 

traitement des eaux usées et les émissions atmosphériques provenant de ces processus 

contiennent souvent des concentrations élevées de PFAS, contribuant ainsi à leur propagation 

dans les écosystèmes aquatiques et terrestres (Abunada et al., 2020). En outre, les sites de 

décharges, les installations d'incinération de déchets et les sites contaminés tels que les sites 

militaires où des mousses anti-incendie ont été utilisées, représentent des sources de 

contamination de PFAS. Les lixiviats provenant des décharges et les résidus de combustion 

peuvent introduire ces substances dans les sols et les eaux souterraines, aggravant leur 

dissémination et leur persistance dans l'environnement. Les émissions atmosphériques, incluant 

les particules et les gaz, facilitent le transport à longues distances des PFAS, ce qui peut entraîner 
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des dépôts atmosphériques qui contaminent les sols et les plans d'eau à des distances 

significatives des sources initiales. Ce phénomène est amplifié par la capacité des PFAS à 

résister à la dégradation environnementale, ce qui permet leur bioaccumulation dans les chaînes 

alimentaires et leur bioamplification dans les organismes vivants (Pérez et al., 2013). Enfin, les 

produits de consommation courante contenant des PFAS, tels que les produits de nettoyage, les 

cosmétiques et les peintures, contribuent à l'exposition humaine et environnementale. Lorsqu'ils 

sont utilisés et éliminés, ces produits libèrent des PFAS dans les systèmes de gestion des 

déchets et l'environnement, augmentant ainsi le risque de contamination diffuse. La complexité 

et la diversité des sources de PFAS nécessitent une approche intégrée pour leur gestion et leur 

réduction, impliquant des régulations strictes, des technologies de traitement avancé et une 

sensibilisation accrue du public aux risques associés à ces substances. Le Erreur ! Source du 

renvoi introuvable. comporte différentes sources et voies de contamination par les PFAS. 

 

Tableau 2 Exemples de sources et voies de contamination par les PFAS 

Sources de contaminaƟon Voies d’exposiƟon Références 

Eau potable contaminée IngesƟon  (Hu et al., 2021) 

Mousses anƟ-incendie ContaminaƟon environnementale, 
exposiƟon indirecte 

(Salvatore et al., 2022) 

Sol contaminé Contact, ingesƟon, absorpƟon par les 
plantes 

(Abunada et al., 2020) 

Air contaminé InhalaƟon (Abunada et al., 2020) 

Emballage alimentaire MigraƟon dans les aliments, ingesƟon (Abunada et al., 2020) 

Produits de consommaƟon 
(texƟles, cosméƟques, etc.) 

Contact cutané, ingesƟon (Guo et al., 2009) 
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2.2.4 Risques des PFAS sur l’Homme et sur l’environnement 

En tant que composés persistants, bio accumulatifs et toxiques, les PFAS peuvent s'accumuler 

dans l'organisme humain par le biais de diverses voies d'exposition, notamment la consommation 

d'eau potable contaminée, d'aliments tels que les poissons et fruits de mer, ainsi que l'inhalation 

de poussières domestiques et industrielles. Des études épidémiologiques ont mis en évidence 

des associations entre l'exposition aux PFAS et plusieurs effets néfastes sur la santé. Même une 

exposition à des niveaux faibles peut être problématique en raison du caractère cumulatif de ces 

substances (De Silva et al., 2021). Par exemple, ces substances sont connues comme étant des 

perturbateurs endocriniens (Coperchini et al., 2021; Starnes et al., 2022), entraînant des 

altérations de la fonction thyroïdienne et des déséquilibres hormonaux. En outre, l’exposition aux 

PFAS a été corrélée à une diminution de la fonction immunitaire (Starnes et al., 2022), 

augmentant la susceptibilité aux infections et réduisant l'efficacité des vaccins, notamment chez 

les enfants. Des études ont également montré que les PFAS peuvent perturber le métabolisme 

lipidique, ce qui conduit à des anomalies telles que l'hypercholestérolémie et l'obésité (Rebholz 

et al., 2016). De plus, il existe des preuves liant les PFAS à une augmentation des risques de 

certains cancers, notamment le cancer des reins et des testicules (Boyd et al., 2024). Les effets 

sur la croissance et le développement sont particulièrement préoccupants, avec des recherches 

indiquant que l'exposition prénatale et infantile aux PFAS peut entraîner des retards de 

développement, une réduction du poids à la naissance, et des déficits cognitifs (Kikanme et al., 

2024). Ces effets sont hypothétiquement liés à des interactions complexes des PFAS avec les 

récepteurs hormonaux, perturbant ainsi les voies de signalisation cellulaire cruciales pour le 

développement normal. La Erreur ! Source du renvoi introuvable. illustre quelques risques des 

PFAS sur la santé humaine. 
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Figure 4 Risques des PFAS sur la santé de l'Homme (https://www.eea.europa.eu/publications/emerging-
chemical-risks-in-europe/emerging-chemical-risks-in-europe) 
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La toxicité des PFAS ne se limite pas à affecter la santé humaine, mais peut avoir des effets 

néfastes sur les espèces aquatiques et terrestres. Ceux-ci compromettent particulièrement les 

espèces aquatiques, provoquant des anomalies de développement, des troubles reproductifs et 

une mortalité accrue chez les poissons, les amphibiens et les invertébrés aquatiques (Ahrens et 

al., 2015). De plus, les PFAS agissent comme perturbateurs endocriniens, influençant 

négativement la croissance, le développement et la reproduction des animaux sauvages (Jensen 

et al., 2008). La bioaccumulation et la biomagnification de ces substances entraînent des 

concentrations élevées chez les prédateurs au sommet de la chaîne alimentaire, tels que les 

oiseaux de proie et les mammifères marins, augmentant leur risque de toxicité (Houde et al., 

2011). Des études ont également démontré que l'exposition aux PFAS peut induire des anomalies 

de développement et des troubles de la reproduction chez diverses espèces, y compris les 

oiseaux et les mammifères (Letcher et al., 2010). En outre, les PFAS peuvent affaiblir le système 

immunitaire des animaux, les rendant plus vulnérables aux maladies et aux infections (DeWitt et 

al., 2012). Ainsi, l'impact néfaste des PFAS sur la faune souligne la nécessité de réguler et de 

limiter l'utilisation de ces substances pour préserver la biodiversité et la santé des écosystèmes 

naturels. 

2.2.5 Normes et régulation des PFAS 

La gestion des PFAS présente un défi multidimensionnel qui requiert une approche stratégique 

intégrant des mesures réglementaires, de surveillance et de traitement. Les autorités régulatrices 

dans plusieurs juridictions ont établi des normes et des directives visant à restreindre l'utilisation 

et l'enlèvement des PFAS, ainsi qu'à surveiller leur présence dans l'environnement et les produits 

de consommation. Ces initiatives réglementaires sont conçues pour atténuer les risques sur la 

santé humaine et l'écosystème associés à l'exposition aux PFAS. 

À l'échelle mondiale, les régulations sur les PFAS varient considérablement. Aux États-Unis, 

l'Environmental Protection Agency (EPA) a établi des seuils provisoires pour certains PFAS dans 

l'eau potable, tels que le PFOA et le PFOS, à 4 ng/L. Aux États-Unis, les États prennent souvent 

des mesures plus rigoureuses que le gouvernement fédéral. Par exemple, l'État du Michigan a 

établi des niveaux maximaux de contaminants pour sept PFAS dans l'eau potable, allant de 8 à 

16 ppt (Rabinow, 2022). De même, la Californie a adopté des limites strictes pour le PFOA et le 

PFOS dans l'eau potable, fixant les niveaux respectivement à 5,1 ppt et 6,5 ppt. L'Union 

européenne, quant à elle, a interdit l'utilisation de PFOA et de ses dérivés sous le règlement 

REACH (Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals) 

(echa.europa.eu/hot-topics/perfluoroalkyl-chemicals-pfas ). Celle-ci recommande deux limites 
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spécifiques de PFAS dans l’eau potable. La première suggère une limite de 0,1 g/L pour une 

somme de 20 PFAS mentionnés dans la directive 2020/2184 du Parlement européen et du 

Conseil du 16 décembre 2020 relative à la qualité des eaux destinées à la consommation 

humaine (data.europa.eu/eli/dir/2020/2184/oj). Ces 20 PFAS sont les suivants: PFBA, PFPA, 

PFHxA, PFHpA, PFOA, PFNA, PFDA, PFUnDA, PFDoDA, PFTrDA, PFBS, PFPS, PFHxS, 

PFHpS, PFOS, PFNS, PFDS, PFUnS, PFDoS et PFTrDS. La deuxième suggère une limite de 

0,5 g/L pour la somme de tous les PFAS mesurables dans l’eau. 

Au Canada, les concentrations maximales acceptées sont recommandées par Santé Canada. En 

février 2023, Santé Canada a publié un objectif provisoire recommandant un niveau maximum de 

30 ng/L pour les PFAS totaux dans l'eau potable (www.inspq.qc.ca/pfas/normes-eau-potable). 

Cette limite de PFAS combinés dans l'eau potable est relativement stricte comparée aux normes 

d'autres juridictions. Les provinces et territoires peuvent également avoir des réglementations 

spécifiques. Par exemple, le Québec suit de près ces recommandations et ajuste ses normes en 

fonction des directives fédérales. Le Tableau 3 présente les normes concernant la réglementation 

de quelques PFAS dans l’eau potable dans plusieurs pays (Rekik et al., 2024).  
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Tableau 3 Résumé sur la réglementation des différents composés PFAS dans l’eau potable dans différentes régions 

PFAS 
(ng/L) 

US 
EPA 

Union 
européenne 

Pays 

Australie Pays-Bas Suède Royaume-Uni Canada Danemark Allemagne Italie 

PFOA 4 500 560 90 90 100 200 2 90 500 

PFOS 4 500 70 - 90 100 600 2 90 30 

PFNA 1 500 - - - - - - - - 

PFBA - 500 - - - - - - - - 

PFBS 1 500 - - - - - - - - 

PFHxS 1 500 70 - - - - - - - 

PFHxA - 500 - - - - - - - - 

PFPeA - 500 - - - - - - - - 

PFHpA - 500 - - - - - - - - 

PFOSA - 500 - - - - - - - - 

PFDA - 500 - - - - - - - - 

6:2FTS - 500 - - - - - - - - 

8:2FTS - 500 - - - - - - - - 

Gen-X 1 500 - - - - - - - - 

 

 





 

 

2.3 Traitement et gestion des PFAS 

En ce qui concerne le traitement des PFAS, diverses technologies ont été développées pour 

éliminer ou atténuer leur présence dans les milieux aquatiques, terrestres et les déchets. Ces 

techniques peuvent être divisées en deux catégories; des techniques de séparation et des 

techniques de dégradation. Les techniques de séparation des PFAS se traduisent par un transfert 

de pollution (de la phase liquide à la phase solide). Par comparaison, les techniques de 

dégradation permettent une décomposition totale (transformation des PFAS en CO2 et H2O) ou 

une décomposition partielle des PFAS (transformation des grosses molécules en petites 

molécules). 

2.3.1 Techniques de séparation 

2.3.1.1 Adsorption sur charbon actif 

Le charbon actif est adopté comme traitement d’eau potable en raison de sa structure 

microporeuse qui permet aux polluants d’adhérer aux surfaces de ses pores. Cette adsorption se 

produit grâce aux forces de Van Der Waals, ou également à la suite d’interactions chimiques. 

L’adsorption sur charbon actif est utilisée comme technologie de traitement de l’eau potable, et 

est principalement employée afin d’améliorer les paramètres organoleptiques en éliminant les 

composés responsables des goûts et des odeurs, les sous-produits de désinfection, les 

pesticides et le chlore de l’eau traitée. Le charbon actif peut être utilisé sous forme de poudre 

(CAP) ou de granules (CAG). Plusieurs facteurs peuvent influer sur l’efficacité du traitement par 

charbon actif, notamment la porosité du matériau adsorbant, le temps de contact des phases 

solides/liquides et l’affinité de la surface de l’adsorbant pour la surface organique (énergie de 

liaison). 

Le charbon actif est considéré comme traitement à faible coût pour le traitement des PFAS 

(Militao et al., 2021) en raison du faible coût des matériaux, de la capacité à le regénérer et à le 

réutiliser. D’après (Belkouteb et al., 2020), l’analyse de différents scénarios d’exploitation du GAC 

a démontré que les objectifs de traitement et les coûts de régénération du CAG influencent en 

grande partie les coûts globaux de son utilisation. Dans cette même étude, pour des objectifs de 

traitement de 10 ng/L and 85 ng/L, les coûts unitaires des filtres à CAG ont varié de 0,08 à 0,10 

€/m3 d'eau traitée et de 0,020 à 0,025 €/m3 d'eau traitée, respectivement, pour une somme de 11 

PFAS (acides carboxyliques perfluoroalkyliques C3-C9 (PFCA): PFBA, PFPeA, PFHxA, PFHpA, 

PFOA, PFNA, PFDA; acides perfluoroalkyliques sulfoniques (PFSA) en C4, C6, C8: PFBS, 

PFHxS, PFOS; acide fluorotélomère sulfonique 6:2: 6:2 FTSA). 
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L’adsorption des PFAS sur la surface du charbon actif dépend de la longueur de la chaîne 

carbone et de la nature du groupe fonctionnel, et relève des interactions électrostatique et 

hydrophobiques également (Appleman et al., 2014). L’adhérence des PFAS à la surface du 

charbon augmente exponentiellement avec l’augmentation de la longueur de leur chaîne carbone, 

étant donné qu’une chaîne carbone plus longue implique une plus grande surface hydrophobe. 

Les deux types de charbon actif (en poudre et granulaire) ont été prouvé effectifs pour séparer 

les PFAS de l’eau. En effet, Hansen et al. ont trouvé que le CAP permet de meilleurs 

pourcentages d’enlèvement des PFAS allant de 60 à 90%, en comparaison au CAG avec lequel 

l’abattement des PFAS variait de 20 à 40% (Hansen et al., 2010). Toutefois, les auteurs suggèrent 

que dans la pratique, le CAG serait plus préconisé en raison de sa capacité à opérer même sous 

de hauts débits d’eau, et à résister au colmatage et de la possibilité de régénération du CAG. 

En vue d’augmenter l’efficacité du traitement des PFAS à l’aide de CAG, des tests ont été 

conduits en modifiant la surface des CAG afin d’en augmenter la basicité (Zhi et al., 2016). La 

modification du CAG s’est faite en appliquant une haute température ou en appliquant des 

traitements de gaz ammoniac (NH3). La comparaison entre les deux voies de modification montre 

que le traitement du charbon avec du NH3 serait plus efficace pour l’augmentation de la basicité 

de la surface du charbon, ce qui aurait un impact positif sur la qualité de l’enlèvement des PFAS 

de l’eau traitée. Les résultats obtenus dépendent également de la nature du charbon utilisé (noix 

de coco, bois, fibres de charbon actif à base de polymère phénolique, etc.). Les meilleurs résultats 

sont observés avec l’utilisation des charbons à base de bois et des fibres de charbon actif. 

Une autre étude conduite par (Appleman et al., 2013) a prouvé que l’utilisation du charbon actif 

dans une eau contaminée aux PFAS en présence de matières organiques dissoutes entraîne un 

colmatage des pores de l’adsorbant, ce qui entrave l’enlèvement des PFAS de l’eau. Le 

colmatage peut également se produire à la suite de l’adhérence de PFAS de longue chaîne, qui 

peuvent former des agrégats sur la surface de l’adsorbant, limitant ainsi sa capacité à adsorber 

davantage de PFAS de courte chaîne (Dixit et al., 2021; Gagliano et al., 2020; Yadav et al., 2022). 

2.3.1.2 Échange d’ions 

Un échangeur d'ions est un matériau solide, généralement une résine, capable d'éliminer des 

polluants dissous par échange d’ions (cations ou anions). La résine échangeuse d’ions se 

présente sous forme de substances solides comportant une structure basique immobile dotée de 

groupes fonctionnels porteurs de charge, et d’autres ions contrepartie libres. Ces ions 

contrepartie remplacent ainsi par quantités équivalentes les ions dissous dans la matrice à traiter. 
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Dans le domaine du traitement de l’eau, les principaux échangeurs d’ions utilisés sont ceux 

fabriqués à partir de polymères de polystyrène ou d’acrylate, et sont produits sous forme de 

plastiques poreuses de diamètres allant de 0,3 à 1,3 mm, et qui contiennent environ 50% d’eau 

(Edel et al., 2018). Les échangeuses d’ions ont particulièrement été utilisées afin d’éliminer les 

ions inorganiques tels que le sulfate, l’ammonium, l’arsenic et le nitrate. Elles sont également 

utilisées pour éliminer la matière organique naturelle (Bolto et al., 2002; Cornelissen et al., 2009; 

Humbert et al., 2005; Levchuk et al., 2018). Cette technologie est particulièrement préconisée 

dans le domaine du traitement de l’eau du fait de sa haute efficacité, sa capacité de régénération 

élevée, sa facilité d’utilisation, son empreinte carbone réduite et son potentiel régénératif 

(Karbassiyazdi et al., 2023). En effet, bien que plus coûteuses que le charbon actif, les résines 

échangeuses d’ions font preuve d’une capacité d’adsorption des PFAS supérieur à celle du 

charbon actif (90% à 99% d’élimination pour les PFAS anioniques (Ateia et al., 2019). Les résines 

présentent également une plus grande affinité pour les PFAS hydrophiles que ne peut adsorber 

le charbon actif, qui cible mieux les composés hydrophobes. 

On distingue entre deux types d’échangeuses d’ions; des résines chargées positivement, utilisées 

dans le cas des PFAS de nature anionique tels que acides sulfoniques ou carboxyliques, ou des 

résines à base de polymères hydrophobes avec des sites d'échange cationique, ciblant à la fois 

l'adsorption et l'échange d'ions. Le mécanisme de séparation des PFAS consiste, en plus de 

l’adsorption hydrophobique, en un ensemble d’interactions électrostatiques entre la résine 

chargée positivement ou négativement et les PFAS de charges opposées (Esfahani et al., 2023). 

Dans le cas des PFAS, des échangeuses d’anions sont utilisées en raison de la nature anionique 

de ces contaminants (Goss, 2008). De tels résines échangeuses d’anions comportent des 

groupes fonctionnels chargés positivement et pourront ainsi réagir avec les anions. Cette 

technologie a émergé pour l’enlèvement des PFAS, notamment les PFAS ayant de courtes 

chaînes qui sont difficiles à éliminer par adsorption sur charbon actif. 

Plusieurs paramètres peuvent affecter l’efficacité d’une résine échangeuse d’ions, à savoir sa 

structure qui peut être sous forme de gel ou microporeuse, sa composition (polyacrylique ou 

polystyrène) ou encore les groupement fonctionnels qu’elle contient (Esfahani et al., 2023). 

Les échangeuses d’anions telles que IRA910, IRA400, IRA67, IRA 958, IRA96 ont été prouvées 

capables d’enlever PFOS, PFOA, PFHxS, PFHxA, PFBS, PFBA, and GenX avec de hauts 

pourcentages pour une durée de 240 h (Maimaiti et al., 2018). Dans une autre étude, Lampert et 

al. ont comparé six différentes résines échangeuse d’ions à quatre autres technologies: 

adsorption sur charbon actif, adsorption sur des solides de fluorure de calcium, évaporation et 
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extraction liquide-liquide. Par exemple, le filtre US A-714 a enlevé les PFOS à <1 mg/L (PFOS0 

= 151 mg/g•résine) et les PFOA à 13 mg/L (PFOA0 = 686 mg/g•résine) (Lampert et al., 2007). 

2.3.2 Techniques de dégradation 

2.3.2.1 Procédés photo-catalytiques 

Les techniques assistées par la lumière, telles que la photolyse ou la photocatalyse, sont des 

processus durant lesquels la dégradation se produit à la suite d’une interaction des photons émis 

avec les contaminants cibles, ou encore en déclenchant une chaîne de réactions résultant de 

l’adsorption de la lumière par le catalyseur (Rekik et al., 2024). Sous une lumière UV, les photo-

catalyseurs présents dans l’eau forment des espèces oxydantes telles que les radicaux 

hydroxyles (•OH) ou d’autres intermédiaires générés photo-chimiquement (Verma et al., 2024). 

Dans un système photo-catalytique, trois éléments sont considérés: une source de lumière, un 

catalyseur et un oxydant. En effet, le catalyseur semi-conducteur absorbe la lumière UV pour 

produire des électrons de bande de conduction, et des trous dans la bande de valence, ce qui 

conduit à la dégradation de la molécule de PFAS par des réactions d’oxydoréduction. La réaction 

sous irradiation par rayons UV et a un pH élevé (pH = 11,8) peut se produire par suite d’un 

transfert de charge vers le solvant, résultant en une génération des radicaux hydroxyles. Ainsi, 

l’électron agit en tant qu’espèce réductrice principale et peut détruire les liaisons C-C et C-F des 

PFAS (Verma et al., 2024). Olalekan et al. mentionnent que les processus photo-catalytique ont 

la particularité de pouvoir regénérer le photo-catalyseur, étant donné que celui-ci subit des 

réactions cycliques, et est regénéré à la fin du cycle catalytique (Olatunde et al., 2020). On 

distingue entre deux cas de figure: le catalyseur peut être dans la même phase que le système 

de réaction, on parle donc d’un catalyseur homogène, ou il peut être dans une phase différente 

de celle du système, on parle alors d’un catalyseur hétérogène.  

La photocatalyse est le processus le plus exploré en matière de dégradation des PFAS en raison 

des nombreuses recherches conduites sur le développement de nouveaux matériaux de 

catalyseurs semi-conducteurs (Olatunde et al., 2020). Dans une étude menée par (Wen et al., 

2023), la dégradabilité photo catalytique de PFOA, PFOS et de GenX a été comparée en utilisant 

des photo catalyseurs en Fe-zeolite. Après 7 h d’irradiation, le traitement a résulté en un 

enlèvement de 79% pour GenX et 100% pour PFOA et PFOS. 

2.3.2.2 Ozonation 

L'ozone est un oxydant puissant dont la réactivité est très sélective et orientée vers les parties de 

molécules organiques riches en électrons. L’ozonation se base sur la réaction de l’ozone gazeux 
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avec les polluants dans l’eau traitée. Ainsi, l’ozone peut agir par voie directe sur les polluants ou 

encore par voie radicalaire (oxydation indirecte) (Von Sonntag et al., 2012). Bien que la littérature 

mentionne que l’ozone soit capable d’oxyder directement les micropolluants qui réagissent 

rapidement (Von Sonntag et al., 2012), celui-ci est encore plus efficacité lors de sa transformation 

en radicaux hydroxyles, qui sont des agents oxydants permettant la dégradation des 

micropolluants. Plusieurs paramètres peuvent influencer l’efficacité du traitement par ozone 

(oxydation directe) ou par radicaux hydroxyles (oxydation indirecte), notamment le pH, la 

température, l’alcalinité, etc.  

Dans les études précédentes sur le traitement des PFAS, l’ozonation est davantage utilisée 

comme technique de séparation pour effectuer un fractionnement par mousse (Vo et al., 2024). 

Toutefois, (Thomas et al., 2020) prouvent que l’ozone peut oxyder les PFAS et permet 

d’enregistrer des taux de dégradation allant de 75% à 97% pour le PFOS. L’ozonation contribue 

à éliminer d’autres PFAS, tels que 6:2 FTS, PFHxS, PFOA, et PFNA. 

2.3.2.3 Sonolyse 

La sonolyse est un traitement physico-chimique qui permet de fractionner les molécules en 

appliquant des ondes ultrasonores avec une fréquence supérieure à 20 kHz (Sidnell et al., 2022). 

La propagation d'ondes sonores dans un milieu aqueux génère des cycles de détente et de 

compression, résultant en un phénomène de cavitation acoustique. Ce processus implique la 

formation et la croissance de microbulles gazeuses jusqu'à un rayon critique, suivi de leur 

implosion. Cette implosion, appelée cavitation inertielle, crée localement des conditions extrêmes 

de température et de pression sur des échelles de temps microscopiques (Campbell et al., 2009; 

Gole et al., 2018). Ces conditions extrêmes causent une décomposition par pyrolyse des 

substances dissoutes dispersées dans la phase vapeur ou sur les interfaces bulles-eau. 

L'implosion des bulles de cavitation induit une homolyse de la vapeur d'eau interne, générant des 

radicaux hydroxyles, ainsi que des atomes d'oxygène et d'hydrogène. Ces espèces radicalaires 

hautement réactives sont capables de dégrader les composés organiques présents à l'intérieur 

des bulles, à l'interface bulle-liquide, et dans la phase aqueuse environnante. Des arguments 

suggèrent que la dégradation des PFAS se produit par adsorption à l'interface de la bulle, suivie 

d'un clivage du groupe fonctionnel. D'autres étapes du mécanisme vers la minéralisation restent 

à prouver (Sidnell et al., 2022).  

Un réacteur de sonolyse a été testé dans une étude conduite par (Kulkarni et al., 2022), dans 

lequel des eaux souterraines ont été traitées à 700 kHz pour un traitement par lots à différentes 

densités de puissance (122, 203 et 305 W/L) et températures de fonctionnement (15°C et 25°C). 
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Le traitement sonolytique a permis d'éliminer de 93 à 100% des 15 PFAS identifiés dans les eaux 

souterraines, et les taux de dégradation des PFAS ont augmenté proportionnellement à 

l'augmentation de la densité de puissance et de la température dans des conditions de 

fonctionnement de 25°C. Pour toutes les conditions expérimentales évaluées, les meilleurs taux 

d’élimination ont été observés pour les acides carboxyliques perfluorés (ACFP) [par exemple, 

95,1% à 100% pour l'acide perfluorohexanoïque (PFHxA)]. De même, une élimination plus 

importante a été observée pour les PFAS à chaîne plus longue [par exemple, de 95,4% à 99,5% 

pour l'acide perfluorooctanoïque (PFOA)] par rapport aux PFAS à chaîne courte [de 56,9% à 

90,4% pour l'acide perfluorobutanoïque (PFBA)]. En outre, la formation de nitrate a été observée, 

avec des concentrations inférieures aux niveaux maximaux de contamination (MCL). En résumé, 

les résultats montrent que la sonolyse est une méthode efficace pour dégrader les PFAS dans 

les eaux souterraines contaminées, tout en présentant l'avantage de ne pas générer de PFAS à 

chaîne courte ni de sous-produits d'oxydation problématiques comme le chlorate et le 

perchlorate. 

2.3.3 Processus d’électro-oxydation avancée (EOA) 

Afin d’éliminer les contaminants de l’eau, les procédés d’électro-oxydation utilisent principalement 

de l’électricité. Toutefois, l’utilisation des technologies électro-oxydatives est limitée à cause du 

coût élevé des électrodes catalytiques et de leur consommation d’énergie. L’élaboration de 

normes strictes a cependant alloué une meilleure exploitation de ces processus et de bénéficier 

de leur versatilité, leur efficacité énergétique élevée, leur facilité d’automatisation et leur faible 

coût car le réactif majeur est l’électron généré in-situ (Yan et al., 2014). 

2.3.3.1 Mécanisme de fonctionnement 

L’électro-oxydation se base sur un échange d’électrons entre les électrodes et l’eau traitée, 

généralement sans ajout de réactifs. Cette particularité la distingue des autres technologies et lui 

permet d’être considérée comme une technologie verte. 

La réaction d’électro-oxydation repose sur deux mécanismes principaux: 

Oxydation directe 

Durant l’oxydation directe, la molécule d’eau est directement oxydée à la surface de l’anode. 

L’oxydation directe consiste à générer (par décomposition de la molécule d’eau) des radicaux 

hydroxyles adsorbés (•OH) sur l’électrode anodique. Les radicaux libres réagissent par la suite 

avec les polluants organiques (Comninellis, 1994). Les radicaux hydroxyles adsorbés sont 

générés selon la réaction suivante: 
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Équation 1 H2O → °OHads + H+ + e- 

Équation 2 H2O + M → M [°OH] + H+ + e- 

 

Comninellis et De Battisti (Comninellis et al., 1996) proposent un mécanisme simple quand la 

surface de l’anode est formée par un oxyde métallique MO. Dépendamment de l’anode utilisée, 

une réaction d’oxydation directe a deux cas plausibles. Dans le cas d’anodes à faible surtension 

en oxygène, les radicaux hydroxyles sont fortement associés à la surface anodique. Un couple 

rédox MO/M intermédiaire est alors formé, permettant la dégradation les composés organiques. 

 

Équation 3 M (°OH) → MO + H+ + e- 

Équation 4 MO + R → M + RO 

 

Une réaction de décomposition de MO, résultant en la production de d’oxygène, peut 

accompagner la réaction (3): 

 

Équation 5 MO → M + ½ O2 

 

Dans le cas d’anodes à forte surtension en oxygène, les radicaux hydroxyles sont faiblement 

associés à la surface anodique. Ainsi, les radicaux hydroxyles dégradent les polluants organiques 

en composés intermédiaires, puis les minéralisent par la suite. 

 

Équation 6 °OHads + composés organiques → intermédiairesads → intermédiaireslibres 

Équation 7 °OHads + intermédiaires → CO2 + H2O 

 

Une réaction parasitaire peut accompagner les réactions de dégradation, induisant à la 

production de molécules d’oxygène à partir des radicaux hydroxyles: 
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Équation 8 2°OH ads → O2 + 2 H+ + 2 e- 

 

L’efficacité de la dégradation d’un composé organique repose en grande partie sur la relation 

entre le transfert de masse et le transfert d’électrons. Ce dernier est déterminé par l’activité de 

l’électrode et la densité du courant (Anglada et al., 2009a). 

L’EOA avancée est une technologie efficace pour la dégradation des polluants organiques 

(Kruthika et al., 2013). Plusieurs paramètres peuvent influencer cette efficacité, notamment le 

type et le potentiel des électrodes utilisées, la densité de courant, le transfert de masse, le type 

d’électrolytes et le type de la cellule électrochimique (Panizza et al., 2008). Toutefois, le type de 

l’anode joue le rôle le plus important dans l’oxydation anodique. Les anodes de diamant dopé au 

bore (BDD) sont devenues récemment réputées pour leur grande efficacité dans le domaine du 

traitement de l’eau. Celles-ci sont des électrodes non-actives à forte surtension en oxygène. Les 

propriétés électro-catalytiques de ces anodes leurs confèrent une large application dans le 

domaine du traitement de l’eau, étant donné que celles-ci permettent l’oxydation des polluants 

organiques, la dégradation des surfactants, la décoloration des solutions, l’oxydation des 

composés benzoïques, l’oxydation des acides carboxyliques et la dégradation des triazines. 

L’utilisation des anodes en BDD en procédé EOA permet, le plus souvent, une minéralisation 

complète des composés organiques (Canizares et al., 2005). 

Oxydation indirecte 

L’oxydation indirecte consiste à générer électro-chimiquement un oxydant qui réagira par la suite 

en solution avec les polluants. Par exemple, en présence d’ions sulfates et d’ions chlorures, ceux-

ci peuvent être oxydés à l’anode et formés respectivement en solution l’acide persulfurique 

(H2S2O8) (équation 9) et l’acide hypochloreux (HClO) (équation 10), des oxydant puissants 

capables d’oxyder ou de modifier la structure des molécules organiques réfractaires (Canizares 

et al., 2005) et conduire ainsi à la formation de composés plus oxydés. 

 

Équation 9 2 SO4 2- + 2 H+ → H2S2O8 + 2 e- 

Équation 10 Cl- + 2 H2O → HClO + H3O+ + 2 e- 
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Toutefois, l’oxydation indirecte peut être influencée par plusieurs paramètres, tels que le matériau 

des électrodes utilisées, la densité de courant appliquée et le type d’électrolyte de support. 

2.3.3.2 Paramètres influençant les processus d’électro-oxydation avancée 

Choix des électrodes 

Une réaction d’électro-oxydation est fortement influencée par le choix des électrodes utilisées. 
Celles-ci doivent répondre à un nombre de critères afin de permettre une haute efficacité au 
procédé. Les électrodes doivent alors avoir une stabilité physique et chimique élevées, les 
protégeant d’une potentielle corrosion durant leur utilisation. Elles doivent également avoir une 
conductivité électrique élevée afin de minimiser leur résistance électrique intrinsèque et leur 
accorder une meilleure stabilité et durabilité. Les électrodes devraient en plus faire preuve 
d’activité catalytique et enfin, avoir un faible rapport entre leur coût et leur durée de vie (Anglada 
et al., 2009a). Afin de produire une concentration de radicaux hydroxyles relativement élevés, 
une anode doit avoir une forte surtension en oxygène (Samet et al., 2006), sinon une large portion 
du courant serait utilisée dans la production de l’oxygène en tant que réaction parasite, baissant 
ainsi l’efficacité du procédé (Jeong et al., 2009). De ce fait, on distingue deux types d’anodes; 
des anodes actives et des anodes inactives. Les anodes actives possèdent une faible surtension 
en hydrogène et favorisent ainsi les réactions secondaires. Parmi les anodes actives on retrouve 
celles en graphite (Gr), en platine (Pt), en oxyde d’iridium (IrO2) et en oxyde de ruthénium (RuO2), 
etc. D’autre part, les anodes inactives présentent une forte surtension en oxygène, et permettent 
alors la minéralisation des polluants via la génération des radicaux hydroxyles (Panizza et al., 
2008). La forme et la structure des électrodes devraient également être considérées durant une 
réaction d’EOA. Une cellule électrolytique peut ainsi contenir des électrodes circulaires ou 
rectangulaires, pleines ou déployées, dépendamment des conditions hydrodynamiques du 
réacteur. Dans le but d’optimiser la réactivité des anodes et de permettre une meilleure production 
d’espèces oxydantes, les anodes en métal déployé seraient plus préconisées, étant donné 
qu’elles augmentent la surface d’échange entre l’électrolyte et l’électrode. Le   
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Tableau 4 présente les différents potentiels d’évolution d’oxygène pour différentes anodes, avec 

comme condition l’utilisation d’une concentration de 0,5 M de H2SO4. 
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Tableau 4 Potentiels d’évolution d’oxygène pour différentes anodes (0,5 M de H2SO4) 

Anode PotenƟel (V) 

Pt 1,6 

IrO2 1,6 

Graphite 1,7 

SnO2 1,9 

Si/BDD 2,3 

Ti/BDD 2,7 

Ti4O7 2,8 

 

Choix des électrodes 

La densité de courant représente le flux de courant électrique qui traverse une surface donnée, 

et constitue un paramètre crucial aux réactions d’EOA (Gengec et al., 2012). Celle-ci constitue 

un paramètre crucial dans une réaction d’électro-oxydation puisqu’elle influence directement la 

cinétique de la réaction et le coût du procédé. La densité de courant induit à l’augmentation de la 

génération des radicaux hydroxyles qui promeuvent une oxydation indirecte plus intensive 

(Pacheco et al., 2011; Rabaaoui et al., 2013); 

 

Équation 11 BDD + H2O → BDD (°OH) + H+ + e- 

 

Toutefois, dépasser la valeur optimale de densité de courant peut ne plus avoir d’effet sur la 

dégradation, et introduit une diminution de l’efficacité de l’anode (Daghrir et al., 2013). En effet, 

une augmentation remarquable des réactions secondaires et de la production d’oxygène sur la 

surface anodique sont observées à la suite d’une grande augmentation de la densité de courant. 

 

Équation 12 BDD + 2H2O → (°OH) BDD + 1/ 2 O2 + 3H+ + 3e- 
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Effet de l’électrolyte de support 

Essentiellement, les technologies électro-oxydatives utilisent l’électron comme réactif de base. 

Toutefois, la présence d’électrolytes de support peut être requise (Yavuz et al., 2012). Plusieurs 

types de sels peuvent être utilisés, notamment le sulfate de sodium (Na2SO4), le chlorure de 

sodium (NaCl), le bromure de sodium (NaBr) et le nitrate de sodium (NaNO3). L’ajout respectif de 

ces électrolytes à un effluent permet d’améliorer sa conductivité et de générer des oxydants forts 

capables d’oxyder des polluants organiques (González et al., 2011). Par exemple, les ions 

sulfates (SO4
2−) peuvent être oxydés en ions persulfates (S2O8

2−), tandis que l’oxydation anodique 

des ions chlorures (Cl-) permet la production du chlore (Cl2) (réactions 13 et 14) et de l’acide 

hypochloreux (HClO) (réaction 15). 

 

Équation 13 2SO4
2− → S2O8

2− + 2e− 

Équation 14 Cl- + e- → ½ Cl2 

Équation 15 Cl2 + H2O → Cl- + HClO + H+ 

 

Cependant, l’utilisation du NaCl est limitée du fait que le chlore peut réagir avec des composés 

organiques et conduire à la formation de composés organochlorés considérés comme 

cancérigènes (Li et al., 2012). Plusieurs paramètres peuvent affecter la génération de ce type 

d’oxydants, à savoir le type et le matériau de l’anode, le courant imposé, le pH, le type 

d’électrolyte et la température (Jeong et al., 2009; Martínez‐Huitle et al., 2008). 

2.3.3.3 Avantages et inconvénients des processus d’électro-oxydation avancée 

Les procédés d’électro-oxydation avancée disposent de divers avantages. Ils sont reconnus 

comme des technologies non polluantes et respectueuses de l'environnement (Ouarda et al., 

2020). En effet, l’EOA ne requiert pas forcément d’ajout de réactifs chimiques étant donné que 

les agents oxydants sont générés in-situ. Parmi les autres avantages de l’EOA on retrouve sa 

versatilité, puisqu’elle est capable de dégrader les polluants dans différents types d’effluents 

(issus par exemple des industries pharmaceutiques, textiles, etc.). Un réacteur d’EOA peut 

également opérer dans des conditions ambiantes (température, pression) et est facile à 

automatiser. Dans le cas de composés toxiques réfractaires, l’EOA permettrait de les transformer 

en composés biodégradables traitables par voie écologique. De plus, l’EOA peut être employée 
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comme pré-traitement ou comme traitement tertiaire pour les effluents traités (Ouarda et al., 

2020). 

Cependant, l’EOA a également des inconvénients. Lorsque l’effluent à traiter n’est pas assez 

conducteur, la consommation d’énergie peut être élevée (Chaplin, 2018). Cet inconvénient peut 

être résolu par l’ajout d’un électrolyte support afin de permettre un bon fonctionnement du 

procédé. Dans le cas de l’utilisation d’ions Cl-, des composés organochlorés peuvent être générés 

durant l’oxydation indirecte, ce qui peut présenter un grand inconvénient également (Li et al., 

2012). De plus, des dépôts de sous-produits d’oxydation peuvent se former sur les surfaces des 

électrodes et entraîner leur encrassement. Ces dépôts devront être régulièrement nettoyés afin 

de ne pas nuire à l’efficacité du procédé (Anglada et al., 2009b). 

2.4 Applications des processus d’électro-oxydation avancée pour la dégradation 

des PFAS 

L’électro-oxydation avancée est un procédé largement étudié et exploité pour le traitement de 

différents types d’effluents, et pour la dégradation de différents types de polluants. En effet, 

plusieurs études ont testé l’efficacité de l’EOA en matière de dégradation des PFAS, dont 

(Gomez-Ruiz et al., 2017) qui l’ont appliquée sur des effluents d’une station de traitement des 

eaux usées. L’enlèvement de 8 types de PFAS différents a été étudié dans ce cas, tout en 

considérant que les eaux traitées contiennent également de la matière organique et des anions 

inorganiques. Les tests ont été conduits sur des volumes de 2 L d’eau en utilisant des anodes en 

BDD, en appliquant une densité de courant de 50 mA/cm2, ce qui a permis l’atteinte d’un taux 

d’enlèvement de 99,7% des PFAS présents. Des anodes en Ti4O7 ont été également étudiées 

pour des effluents dans lesquels les concentrations initiales de PFOA et de PFOS étaient 

respectivement <86 et 35 ng/L (Le et al., 2019). Dans cette étude, des taux de dégradation de 

PFOA et de PFOS ont atteint 3 415 ± 203 μmol/m2/h et 2 436 ± 106 μmol/m2/h, respectivement. 

D’autres anodes ont été étudiées en vue d’évaluer l’oxydation des PFAS, dont PbO2, SnO2 et 

RuO2 (Le et al., 2019).  

L’électro-oxydation peut également être exploitée en combinaison avec d’autres procédés dans 

le but d’augmenter l’efficacité du traitement. En effet, une combinaison de l’électro-oxydation à 

l’électrocoagulation a pu enlever 10 PFAS différents, particulièrement ceux de longues chaîne 

(Shi et al., 2021). Une anode en zinc a été utilisée pour l’électrocoagulation, et une autre en Ti4O7 

pour l’électro-oxydation. En explorant cette combinaison, l’étude suggère une séparation initiale 

des PFAS de l’effluent par électrocoagulation, suivie du traitement du concentrât de flocs afin de 

détruire les PFAS par électro-oxydation. Le traitement par électro-oxydation est effectué sur le 
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concentrât de flocs récupérés lors de l’électrocoagulation, qui sont ensuite dissous dans une 

solution de H2SO4 (4,5 M), puis complétés à 10 mL avec de l'eau Milli-Q. 

2.5 Traitement des PFAS par électro-oxydation couplée à l’ozonation 

Le présent projet porte sur la dégradation des PFAS dans des effluents réels et synthétiques en 

en utilisant une combinaison de procédés d’électro-oxydation combinés à l’ozonation. Bien que 

quelques études aient été menées en explorant cette combinaison, il existe cependant très peu 

d’études portant sur son application pour le traitement des PFAS. Un exemple peut être donné 

en citant l’étude de Rahmani et al. (Rahmani et al., 2018), qui utilisent la combinaison de l’électro-

oxydation et l’ozonation afin d’éliminer l'antibiotique ciprofloxacine en solution aqueuse. Les 

anodes utilisées sont en Ti/PbO2. Avec une concentration initiale de 0,12 mM, un temps de 

contact de 120 min et sous une densité de courant de 32 mA/cm2, le CIP a atteint des taux de 

décomposition de 70% via trois voies de dégradation; 1) 2) Électro-oxydation directe et indirecte 

sur la surface des électrodes et 3) électro dégradation par radicaux hydroxyles absorbés 

physiquement. En revanche, les quatrième et cinquième voies se produisent durant l’électro-

oxydation combinée à l'ozone, ce qui a augmenté l'efficacité d'élimination à plus de 94% dans les 

conditions suivantes: temps de contact de 90 min et densité de courant de 24 mA/cm2. Les études 

de voltampérométrie ont montré que le CIP et les intermédiaires formés ont été dégradés 

complètement. Le système combiné était plus performant et nécessitait une densité de courant 

plus faible, une plus grande durabilité de l'électrode ainsi qu'une consommation d'énergie plus 

faible. 

Une autre étude effectuée par (Audino et al., 2023) s’est également penchée sur l’application de 

l’ozone et de l’électro-oxydation, individuellement ou en combinaison, pour la dégradation des 

contaminants émergeants contenus dans les eaux usées hospitalières, en concentrant sur les 

composants pharmaceutiques. Des tests ont été conduits sur des eaux usées synthétiques 

contenant quatre composants pharmaceutiques réfractaires; carbamazépine, kétoprofène, 

lorazépam et époxycarbamazépine. Ces composés ont été traités individuellement, puis 

ensemble en solution à une concentration de 1 mg/L pour chacun. Les meilleurs résultats ont été 

observés en utilisant la combinaison de l’électro-oxydation avec l’ozonation. Ce traitement été 

validé en utilisant des eaux usées réelles précédemment traitées avec un bioréacteur à lit mobile 

(MBBR), avec une application d’un test de toxicité de l’effluent final en utilisant un test d’inhibition 

par Vibrio fischeri. Les résultats de ce test ont prouvé que l’application de la combinaison de 

l’électro-oxydation à l’ozonation comme traitement tertiaire, après un traitement biologique, 
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s’avère être une solution très prometteuse pour les eaux usées hospitalières, permettant 

l’obtention d’un effluent non toxique et d’une dégradation complète des composés réfractaires. 

 

 





 

 

3 OBJECTIFS ET HYPOTHESES DE RECHERCHE 

3.1 Objectifs  

3.1.1 Objectif principal 

L’objectif principal du présent projet est de concevoir un procédé hybride combinant l’électro-

oxydation et l’ozonation pour le traitement des eaux contaminées par les PFAS. Cette 

combinaison de procédés (appelé E-Peroxone) devrait être adaptée pour le traitement de 

concentrés de PFAS issus des eaux industrielles. 

3.1.2 Objectifs spécifiques 

Le premier sous-objectif est de concevoir et tester un procédé hybride (Procédé E-Peroxone) 

combinant électro-oxydation avancée et ozonation pour la dégradation simultanée de divers types 

de PFAS présents dans différents types d’eaux fournies par notre partenaire industriel Sanexen. 

L’unité expérimentale devrait respectivement intégrer des électrodes anodiques de BDD (pour 

Boron Doped Diamond) et des électrodes catalytiques conçues sur mesure de Ti4O7 de type 

Magnéli. Ce premier sous-objectif inclut l’évaluation de l’unité expérimentale en termes de sa 

capacité à générer, in situ, des espèces oxydantes (ex. H2S2O8, •OH). 

Le deuxième sous-objectif est d’évaluer les performances épuratoires du système en appliquant 

le procédé E-Peroxone sur des eaux synthétiques respectivement contaminées par les PFOA et 

PFOS. Des essais ont été réalisés sur des eaux synthétiques à la fois contaminées par les PFOA 

et PFOS sous diverses conditions expérimentales en utilisant respectivement les électrodes 

anodiques de BDD et Ti4O7. 

Le troisième sous-objectif est d’évaluer l’efficacité du procédé E-Peroxone sur des effluents réels 

contaminés aux PFAS. L’influence de différents paramètres tels que la densité de courant, le type 

et la concentration d’électrolytes, le temps d’électrolyse ont été testés. Le rôle de l’ozone dans la 

dégradation des PFAS a également été évalué lors de l’application du procédé E-Peroxone. 
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3.2 Hypothèses de recherche 

La première hypothèse de recherche est basée sur la conception d’un réacteur E-Peroxone 

capable de dégrader les composés PFAS par trois voies; i) une électro-oxydation directe des 

polluants sur la surface anodique en présence des radicaux hydroxyles (•OH: générés par 

décomposition H2O sur la surface anodique); ii) une électro-oxydation indirecte due à la 

génération en solution d’espèces réactives oxydatives (persulfates (H2S2O8), etc.) et iii) une 

oxydation supplémentaire induite par l’injection de l’ozone. L’utilisation d’électrodes catalytiques 

(BDD et en Ti4O7) à forte surtension en oxygène devrait permettre d’oxyder efficacement les 

PFAS. La surtension en oxygène pour une électrode de BDD se situe entre 2,3 et 2,7 V, alors 

que celle du Ti4O7 est estimée à 1,319 V.  

La deuxième hypothèse suggère que les anodes en BDD seraient mieux adaptées pour le 

traitement des eaux synthétiques contaminées par les PFAS, et que les meilleurs taux de 

dégradation des polluants seraient observés lors de l’application de la combinaison de l’électro-

oxydation à l’ozonation. 

La deuxième hypothèse de recherche suggère que des paramètres tels que la densité du courant, 

le type et la concentration d’électrolyte, le temps d’électrolyse influeraient sur l’efficacité du 

traitement des eaux réelles contaminées par les PFAS. 

 

 



 

 

4 DÉMARCHE MÉTHODOLOGIQUE 

Dans le but d’atteindre l’objectif principal de cette étude (conception d’un procédé hybride 

combinant l’électro-oxydation à l’ozonation, adapté au traitement des PFAS contenus dans des 

effluents synthétiques et industriels), trois activités ont été menées. 

La première activité a consisté à concevoir un réacteur électrolytique et évaluer sa capacité à 

générer des agents oxydants tels que les radicaux hydroxyles ou les persulfates, étant donné 

que ces espèces jouent un rôle primordial dans la dégradation des PFAS. 

La deuxième activité a consisté à préparer et à traiter des eaux synthétiques contaminées par les 

PFAS (PFOS et PFOS) sous différentes conditions et avec deux types d’anodes (Ti4O7 et BDD). 

Cette expérience, nous permettrait de sélectionner celles qui seraient les plus adéquates au 

traitement des eaux industrielles contaminées par les PFAS. L’effet synergique de la combinaison 

des deux procédés (combinaison de l’électro-oxydation à l’ozonation) a également été étudié. 

Enfin, la troisième activité consistait à traiter des eaux réelles industrielles contaminées par les 

PFAS en utilisant les anodes sélectionnées à la fin de la deuxième activité, sous diverses 

conditions telles que la densité de courant, le temps de traitement, le type et concentration de 

l’électrolyte, etc. Des tests ont également été conduits afin de tester l’effet de l’injection de l’ozone 

durant le traitement par électro-oxydation dans l’optique de prouver l’effet synergique de la 

combinaison des deux procédés. 
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4.1 Préparation des eaux synthétiques 

Les réactifs PFOA et PFOS ont été fournis par Sigma Aldrich avec une pureté de 98%, sous 

forme de mélange d’isomères ramifiés et linéaires. Le réactif Na2SO4 a été fourni par le même 

fournisseur. 

Deux solutions mères d’une concentration de 1 000 mg/L ont été préparées en injectant 50 mg 

de PFOA ou de PFOS dans deux volumes séparés de 50mL d’eau ultrapure. Après les avoir 

agités, les deux solutions ont servi à la préparation de trois types de matrices distinctes: i) une 

matrice contenant à la fois PFOA (0,5 mg/L) et PFOS (0,5 mg/L); ii) une matrice de PFOA seul 

(1 mg/L) et; iii) une matrice de PFOS seul (1 mg/L). 

4.2 Échantillonnage et caractérisation des eaux usées industrielles (EUI) 

Les eaux résiduaires ont été fournies par la compagnie SANEXEN Environmental Services Inc. 

Cinq chaudières de 20 L d’eaux résiduaires issues de différentes activités industrielles ont été 

reçues et traitées au laboratoire. Ces chaudières sont conservées dans une chambre froide à 

une température de 4oC en date du 16 juin 2022. 

La caractérisation initiale des EUI a révélé qu’elles sont fortement chargées en matière organique 

et en métaux tel que présenté au Tableau 7. 

 

Tableau 5 Caractérisation initiale des EUI contaminées aux PFAS 

Paramètres Valeurs 

Conductivité (mS/cm) 12,6 

DCO (mg/L) 729 

P (mg/L) 1,4 

Ca (mg/L) 180 

Mg (mg/L) 90 

K (mg/L) 171 

S (mg/L) 17,5 

Na (mg/L) 775 

Al (mg/L) 0,2 

Ba (mg/L) 0,9 

Fe (mg/L) 2,81 

Mn (mg/L) 2,74 

 



 39 

Les EUI ont été traitées par le procédé E-Peroxone. Le procédé E-peroxone met en jeu l’ozone 

et d’autres espèces oxygénées telles que le persulfate (H2S2O8) et le radical hydroxyle (•OH) 

générées par voie électrolytique. Appelé électro-peroxone, ce procédé consiste à utiliser des 

électrodes anodiques à base de BDD ou de Ti4O7 afin de convertir les ions sulfates en H2S2O8 et 

d’oxyder simultanément la molécule d’eau en radicaux hydroxyles (procédé d’oxydation avancée 

(EOA)). En somme, E-Peroxone combine EOA et ozonation. Cette approche devrait permettre 

l’augmentation du pouvoir oxydant du procédé. 

4.3 Montage et caractéristiques des dispositifs expérimentaux 

4.3.1 Prototype expérimental – Skid 1 

Un prototype expérimental appelé Skid-1 a été adapté pour la dégradation des PFAS. Ce 

prototype comprend un réservoir pour mélange d’une capacité de 1,5 L et un réacteur EOA ayant 

un volume utile de 3,0 L. Le réacteur EOA (en PVC) a une forme cylindrique de 13 cm de diamètre 

et de 23 cm de hauteur. Une pompe à engrenage (à vitesse variable) est utilisée pour la 

recirculation de l’eau dans le réacteur. Deux anodes et deux cathodes sont utilisées. Elles sont 

placées en position stable et horizontale et connectées individuellement au générateur de 

courant. Le courant a été fourni par une alimentation en courant continu (Sorensen DCS40-75 E, 

MagnaPower Electronics Inc., Flemington, New Jersey, États-Unis). Les électrodes sont 

disposées (en parallèle) de telle sorte qu’une anode soit immédiatement suivie d’une cathode 

avec une distance inter-électrode de 1 cm. Les deux anodes se présentent sous forme circulaire 

en métal déployé de niobium (Nb) recouvert de diamant dopé au bore (BDD) ayant chacune 20,8 

cm2 d’aire de maille et 92,2 cm2 d’aire de surface vide entre les mailles. Les deux cathodes se 

présentent également sous forme circulaire en métal déployé de titane (Ti) ayant chacune 20,8 

cm2 d’aire de maille et 92,2 cm2 d’aire de surface vide entre les mailles. Le rapport surface 

anodique/volume d’eau traitée était de 10,4 cm2/L. Des électrodes Ti4O7 (phase Magnéli) ont été 

conçues sur mesure pour être intégrées dans le réacteur EOA du Skid-1. Il est également 

important de souligner, ici, que le Skid-1 a été adapté pour qu’il soit possible d’injecter dans la 

boucle de recirculation des espèces oxydantes sous forme gazeuse (O2 ou O3) en vue de 

catalyser les réactions électrochimiques. Le Skid-1 à un volume utile total de 4,5 L et fonctionne 

en mode dynamique en circuit fermé. Une photographie de ce prototype est présentée à la Figure 

5. 
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Figure 5 Photographie du prototype expérimental Skid-1 pour le traitement des eaux industrielles 
contaminées par les PFAS, structure schématique des électrodes anodiques utilisées (BDD et Ti4O7 

phase Magnéli, respectivement) et agencement des électrodes à l’intérieur du réacteur ECA 
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4.3.2 Prototype expérimental – Skid 2 

Au cours de cette étude, une cellule électrochimique cylindrique, ayant comme capacité 10 L, a 

été exploitée pour évaluer les capacités épuratoires de l’E-Peroxone. Comme il est affiché sur le 

schéma (Figure 6), le Skid 2 est pourvu d'un enregistreur destiné à enregistrer des données 

variables telles que la température du réservoir, le potentiel, le débit, le pH, etc., et possède la 

capacité d'intégrer davantage de dispositifs de contrôle. De plus, une bobine de 

refroidissement/chauffage dans le réservoir est mise en place pour réguler la température de 

l'eau (électrolyte) durant le processus EOA. 

 

 
 

Figure 6 E-Peroxone; face devant (a), et face arrière (b). Différentes parties du réacteur incluant: 
réacteur AEO (1), réservoir (2), pompe (3), débitmètre (4), contrôleur et acquisition de données (5), 

panneau de contrôle (6), Régulateur de débit de gaz auxiliaire (7), contrôleur de température et bobine 
(8), générateur d’ozone (9), sonde pH (10). 
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La Figure 6 présente des détails sur les électrodes ainsi que sur les configurations de gaz assisté 

par un oxydant. Les électrodes circulaires (anodes et cathodes) se présentent sous forme de 

métal déployé ayant un diamètre de 120 mm et comportant des plaques de dimensions 25 mm 

(longueur) x 10 mm (largeur) x 2 mm (épaisseur) soudées à leur périmètre. Une tige de connexion 

mesurant 6 mm (diamètre) x 220 mm (longueur) est soudée de façon verticale à la plaque 

d’électrode circulaire. Un support en polyéthylène haute densité permet de maintenir les 

électrodes à une distance inter-électrode de 1 cm. En dessous du réacteur, des distributeurs de 

gaz rectangulaires injectent l’ozone. En tout, cinq électrodes sont utilisées dans le procédé E-

Peroxone, dont trois sont des électrodes en titane servant de cathodes, et deux sont des anodes 

de BDD (Diamant Dopé au Bore) ou de Ti4O7 (phase Magnéli). La Figure 7 présente la 

configuration intérieure du réacteur E-Peroxone. 

 

 
 

Figure 7 Différentes composantes à l'intérieur de l'E-Peroxone; électrodes maillées avec une tige 
perpendiculaire (a) fabriquées de BDD ou phase Magneli comme anodes, et titane comme cathode, 

Anneaux en polyéthylène à haute densité pour maintenir les électrodes (b), diffuseur de gaz 
rectangulaire (c), assemblement final des électrodes et du diffuseur de gaz en mode empilé (d) 
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4.4 Traitement des eaux synthétiques contaminés par les PFAS 

Une concentration de 20 mM de Na2SO4 (2,86 g/L) a été injectée dans chacune des matrices afin 

d’en augmenter la conductivité et pour favoriser la production d’espèces oxydantes. 

Chacune des matrices citées ci-dessus a été traitée en utilisant l’EOA seule ou en combinant 

l’EOA à l’ozonation (O3). Un total de 6 conditions expérimentales a été étudié dans l’ordre suivant: 

 

 Test 1 - EOA seule en présence de PFOA (0,5 mg/L) + PFOS (0,5 mg/L) 

 Test 2 - EOA + O3 en présence de PFOA (0,5 mg/L) + PFOS (0,5 mg/L) 

 Test 3 - EOA seule en présence de PFOA (1 mg/L) 

 Test 4 - EOA + O3 en présence de PFOA (1 mg/L) 

 Test 5 - EOA seule en présence de PFOS (1 mg/L) 

 Test 6 - EOA + O3 en présence de PFOS (1 mg/L) 

 

Pour ces tests, le temps de traitement a été fixé à 120 min et l’intensité de courant maintenue à 

4A (densité de courant de 20 mA/cm2). Les échantillons ont été prélevés à T=0 min, 30 min, 60 

min, 90 min et 120 min. 

4.5 Traitement électrolytique des eaux usées industrielles contaminés par les 

PFAS 

Au début de chaque expérience, un volume de 4,5 L est introduit dans le réacteur. Celui-ci est 

par la suite recirculé depuis la cellule électrochimique au réservoir de recirculation pendant deux 

min afin de mieux homogénéiser la solution. Un échantillon T0 est prélevé avant le début de la 

réaction électrochimique. Le courant est ensuite imposé à une intensité relative au type de test à 

réaliser. Le débit de recirculation des eaux à l’intérieur du réacteur est de 2 LPM et le temps de 

traitement est généralement de 180 min, mais peut varier selon les paramètres étudiés. Pour les 

expériences conduites en présence d’ozone, celui-ci est produit in-situ, simultanément, à une 

concentration de 3 mg/L et à un débit de 5,5 LPM en introduisant de l’air au générateur d’ozone 

intégré dans le procédé d’E-Peroxone. 

Les échantillons prélevés sont conservés dans une chambre froide à une température de 4 °C. À 

la fin de l’ensemble des expériences, ceux-ci ont été acheminés à la compagnie Sanexen en vue 

d’une analyse LC-HRMS (Chromatographie Liquide – Spectrométrie de Masse Haute 

Résolution). 
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Le diagramme de flux de procédé (DFP) du réacteur est présenté à la Figure 8. 

 

 
 

Figure 8 Diagramme de flux du procédé du réacteur E-Peroxone 
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4.6 Techniques analytiques 

4.6.1 Méthode indirecte de mesure des oxydants par les iodures 

La méthode indirecte de mesure des oxydants par les iodures constitue une approche chimique 

permettant la quantification de la production d'oxydants. L'utilisation du sulfate de sodium lors de 

l'électrolyse conduit à la génération d'ions persulfates (S2O8
2-) générés par oxydation anodique 

des ions sulfates. Ces ions persulfates sont reconnus pour leur capacités, en tant qu'oxydants 

puissants, à décomposer la matière organique. 

En présence d'oxydants, les ions iodures subissent une oxydation en iode, induisant une 

coloration jaune de la solution (réaction 16). Par la suite, l'ensemble de la solution est titré avec 

une solution de thiosulfate jusqu'à l'équivalence (réaction 17). 

 

Équation 16 2I- + S2O8
2 → I2 + 2 SO4

2- 

Équation 17 I2 + 2 S2O3
2- → 2 I- + S4O6 2- 

 

4.6.2 Méthode de blanchiment de la molécule RNO 

RNO (N, N-Dimethyl-4-nitroso-aniline, pureté de 97%) a été fourni par Sigma Aldrich. La solution 

mère de de RNO (4.10-3 mol/L) a été préparée dans un bécher contenant 1 L de solution tampon, 

où 600,7 mg de RNO a été ajoutée et agitée à 900 rpm pour une durée de 24 h. Si elle est tenue 

à l’abri de la lumière, la solution mère RNO reste stable pour plusieurs semaines. 

12 mL de la solution mère sont ensuite transférés dans un bécher de 2 L contenant 1 L de solution 

tampon. Le mélange final obtenu constitue la solution synthétique de RNO d’une concentration 

de 4,8 x 10-5 mol/L, à laquelle 20 mM de sulfate de sodium Na2SO4 a été ajouté afin d’augmenter 

la conductivité. 

Les solutions tampons ont été préparées en utilisant du phosphate de sodium dibasique anhydre 

Na2HPO4 (pureté de 99%) et du phosphate de potassium monobasique KH2PO4 (pureté de 99%). 

Le pH de la solution tampon est de 7,0. 

Sept tests ont été conduis afin de mesurer la capacité de deux anodes différentes à générer les 

radicaux hydroxyles. Les trois premiers tests ont été conduits en utilisant des anodes en BDD, 

trois autres en utilisant des anodes en Ti4O7 (sous les mêmes conditions). Un dernier test a 
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ensuite été réalisé en injectant l’ozone dans les meilleures conditions expérimentales 

préalablement déterminées. Les expériences ont été menées dans l’ordre suivant: 

 

 Test A: à 10 mA/cm2 (2 A) avec des anodes en BDD 

 Test B: à 20 mA/cm2 (4 A) avec des anodes en BDD 

 Test C: à 40 mA/cm2 (8 A) avec des anodes en BDD 

 Test D: à 10 mA/cm2 (2 A) avec des anodes en Ti4O7 

 Test E: à 20 mA/cm2 (4 A) avec des anodes en Ti4O7 

 Test F: à 40 mA/cm2 (8 A) avec des anodes en Ti4O7 

 Test G: à 40 mA/cm2 (8 A) + ozone avec des anodes en BDD 

 

Un volume de 4,5 L a été injecté dans le réacteur à un débit de 2 LPM. Après 2 min de circulation, 

le courant a été fourni par un générateur de courant (Sorensen DC 40-75 E, Magna-Power 

Electronics Inc., Flemington, New Jersey, USA). Pour l’expérience combinant l’électro-oxydation 

et l’ozonation, l’ozone est déclenché en même temps que le courant et ce, après avoir 

échantillonné à T0. Chaque test a duré 60 min. Les échantillons ont ensuite été pris à 10, 20, 30, 

40, 50 et 60 min. 

4.6.3 Méthode de mesure des PFAS dans les eaux usées 

L'analyse des PFAS a été effectuée au moyen d'une chromatographie liquide à ultra-haute 

performance couplée à une spectrométrie de masse haute résolution Q Exactive Orbitrap 

(UHPLC-HRMS). L'analyse a été réalisée sur une plage de masse de 150 à 1 000 m/z, en utilisant 

les modes d'acquisition par balayage complet en ionisation par électronébulisation positive et 

négative. Des colonnes Thermo Hypersil Gold C18 ont été employées pour le processus de 

séparation chromatographique. De l'eau HPLC contenant 0,1% d'acide formique et de 

l'acétonitrile contenant 0,1% d'acide formique ont servi respectivement de phases mobiles A et 

B. En raison de la concentration élevée en PFAS dans les échantillons, ceux-ci ont tous été dilués 

au 1/25e avant leur injection dans le système LC-MS. Le Tableau 6 indique les limites de détection 

de différents PFAS dans l’eau usée. 

  



 

 

Tableau 6: Limites de détection de différents PFAS dans l’eau usée 

 
PFBA PFPeA PFBS PFHxA PFPeS PFHpA 5-3 

FTSA 
PFHxS 6-2 

FTSA 
PFOA PFHpS PFNA PFOS 

Limite de 
detection (µg/L) 

2 1 0 1 1 1 12 1 2 1 1 1 1 



 

 

5 RÉSULTATS ET DISCUSSION 

5.1 Caractérisation du réacteur électrolytique en termes de sa capacité à générer 

des agents oxydants 

5.1.1 Production des radicaux hydroxyles (•OH) 

Afin de quantifier la capacité des électrodes à générer les radicaux hydroxyles nécessaires à la 

dégradation des PFAS présents dans l’eau lors de la réaction d’EOA, la méthode de blanchiment 

de la RNO a été utilisée. Cette méthode consiste à piéger le radical par le p-nitrosodimethylaniline 

(RNO) en un adduit stable, lequel est par la suite analysé par spectrophotométrie d’absorption 

UV-visible (pic d’absorption à 440 nm) (Muff et al., 2011). 

La Figure 9 présente l’évolution de la concentration de radicaux hydroxyles en fonction du temps 

pour différentes densités de courant (10, 20 et 40 mA/cm2 correspondant à des intensités de 

courant de 2, 4 et 8 A, respectivement) en utilisant respectivement les anodes de BDD et Ti4O7. 

La concentration en radicaux hydroxyles augmente au cours du temps d’électrolyse. Cette 

augmentation est d’autant plus importante que la densité de courant augmente. Les plus hautes 

concentrations en •OH sont observées en utilisant une densité de courant de 40 mA/cm2, et les 

plus basses avec une densité de 10 mA/cm2. Pour les anodes en BDD, les concentrations finales 

en •OH varient entre 0,35 M et 1,6 M pour des densités de courant allant de 10 mA/cm2 à 40 

mA/cm2. En comparaison, pour les anodes en Ti4O7, les concentrations des radicaux hydroxyles 

varient entre 0,22 M et 0,4 M pour les mêmes densités de courant, respectivement. Il peut être 

également intéressant d’évaluer la vitesse de production de radicaux hydroxyles. La vitesse de 

production des radicaux hydroxyles est égale à la vitesse de disparition du RNO; 

 

Équation 18 𝐫 =
𝐝[𝐑𝐍𝐎]

𝐝𝐭
= −𝐤[𝐑𝐍𝐎] 
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Figure 9 Production des radicaux hydroxyles sous différentes densités de courant, en utilisant des anodes 
en BDD et en Ti4O7; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; Skid 2 

 

Dans cette équation "[RNO]" représente la concentration de RNO, "k" est une constante de 

vitesse de premier ordre et "r" la vitesse de production des radicaux hydroxyles (•OH). Afin de 

déterminer la constante de vitesse k, la cinétique de blanchiment du RNO a été suivie pour 

chacune des densités de courant (Figure 10). 
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(a) 
 

 

(b) 
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(c) 

Figure 10 Cinétique de blanchiment de la RNO 

 

La constante cinétique de premier ordre enregistrée lors de l’application du procédé d’électro-

oxydation variait entre 0,0122 et 0,0362 min-1 en utilisant des électrodes de BDD. Lorsque des 

électrodes de Ti4O7 sont utilisées, ces valeurs se situent entre 0,0097 et 0,0132 min-1. Ceci 

démontre que lorsque des électrodes de BDD sont utilisées à l’anode, la vitesse de production 

des radicaux hydroxyles peut être jusqu’à 2 fois plus rapide que celle enregistrée en présence 

des électrodes anodique de Ti4O7. Les électrodes de BDD montrent une meilleure capacité à 

générer des radicaux hydroxyles en imposant des densités de courant variant entre 10 et 40 

mA/cm2. 

5.1.2 Production des oxydants totaux S2O82- 

En plus des radicaux hydroxyles, d’autres agents oxydants peuvent être produits durant une 

réaction d’électro-oxydation, notamment les ions S2O8
2-. Les persulfates (S2O8

2-) sont générés en 

solution par oxydation anodique des ions sulfates. La méthode de mesure par les iodures permet 

ainsi de mettre en évidence la contribution des oxydants dans l'oxydation indirecte. Comme 

indiqué, l’ajout du Na2SO4 s'accompagne d'une augmentation de la conductivité. Afin de 

déterminer la capacité des deux anodes à produire des oxydants nécessaires à la dégradation 

des polluants organiques, des tests supplémentaires ont été effectués. Deux tests ont été 

conduits dans le but d’évaluer la production des ions persulfates en utilisant des anodes en BDD 

et en Ti4O7, et en exploitant une densité de courant optimale (20 mA/cm2). Les tests ont été 
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conduits en ajoutant une concentration de 20mM de Na2SO4 en tant qu’électrolyte support. La 

Figure 11 présente les concentrations en ions persulfates cumulées en utilisant les deux types 

d’anodes. 

Selon la Figure 11, les concentrations les plus élevées en ions persulfates sont enregistrées en 

utilisant des anodes en BDD. La concentration en radicaux hydroxyles a atteint 8 M pour les 

anodes en BDD, alors qu’elle n’a pas dépassé 0,5 M pour celles en Ti4O7. Ces résultats 

concordent avec ceux obtenus en mesurant la production des radicaux hydroxyles en utilisant les 

deux types d’anodes (BDD versus Ti4O7), Ces résultats montrent l’efficacité des anodes en BDD 

en matière de production d’oxydants. 

 

 
 

Figure 11 Comparaison de la production des ions persulfates à une intensité de courant de 4A en utilisant 
des anodes en BDD et en Ti4O7; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; Concentration de 

l’électrolyte support Na2SO4: 20 mM; Skid 2 
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5.2 Traitement électro-oxydatif des eaux synthétiques et étude de l’influence des 

paramètres opératoires sur la dégradation des PFAS 

5.2.1 Effet du matériel des anodes choisies: BDD versus Ti4O7 

Dans cette partie de l’étude, deux types d’anodes (BDD et Ti4O7) ont été investigués en vue 

d’évaluer leurs capacités respectives à dégrader les PFAS dans différents types de matrices. 

Plusieurs tests ont été conduits à une intensité de courant de 4A sur une solution contenant PFOA 

+ PFOS, PFOA seul ou PFOS seul. La Figure 12 illustre l’abattement des PFOA et PFOS dans 

une solution mixte pour les deux types d’anodes, pour une durée de 120 min d’électrolyse. 

D’après les deux graphes ci-dessus, on remarque une diminution de la concentration de PFOA 

et PFOS après les 120 min de traitement. En utilisant les anodes en BDD, la concentration du 

PFOA a diminué de Ci = 375 g/L à Cf = 75 g/L, et celle du PFOS de Ci = 300 g/L à Cf = 20 

g/L. Ceci reflète des taux d’abattement de 80% et de 94% pour PFOA et PFOS, respectivement. 

En revanche, en utilisant des anodes en Ti4O7, la concentration du PFOA a baissé légèrement 

de Ci = 560 g/L à Cf = 440 g/L, et celle du PFOS de Ci = 280 g/L à Cf = 150 g/L. Les 

pourcentages d’abattement dans ce cas sont de 22% pour PFOA et de 47% pour PFOS. D’autres 

tests ont été menés afin de comprendre le comportement de PFOA et de PFOS lors de leur 

traitement dans une solution de PFOA seul ou de PFOS seul, en utilisant des anodes en BDD et 

en Ti4O7. La Figure 13 présente l’évolution de l’abattement de PFOS en appliquant une densité 

de courant de 20 mA/cm2 et en utilisant respectivement BDD et Ti4O7. 
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Figure 12 Comparaison entre la dégradation des PFOA et PFOS dans une solution mixte à 20 mA/cm2 (4 A) 
(EOA seule) en utilisant des anodes en BDD et en Ti4O7; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; 

Concentration de l’électrolyte support Na2SO4: 20 mM; Skid 2 
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Figure 13 Comparaison entre la dégradation de PFOS à 4A (EOA seule) en utilisant des anodes en BDD et en 
Ti4O7; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; Concentration de l’électrolyte support Na2SO4: 20 

mM; Skid 2 

 

Avec des anodes en BDD, la concentration du PFOS a diminué de Ci = 690 g/L à Cf = 75 g/L, 

impliquant un taux de dégradation de 89%. Toutefois, les anodes en Ti4O7 n’ont permis qu’un 

passage d’une Ci = 390 g/L à Cf = 220 g/L, se traduisant par un pourcentage de dégradation 

de 43%. La figure suivante (Figure 14) présente l’abattement de PFOS en imposant une densité 

de courant de 20 mA/cm2, pour une durée de 120 min, pour les deux types d’anodes. 
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Figure 14 Comparaison entre la dégradation de PFOA à 4A (EOA seule) en utilisant des anodes en BDD et en 
Ti4O7; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; Concentration de l’électrolyte support Na2SO4: 20 

mM; Skid 2 

 

Dans ce cas, les anodes en BDD ont permis une diminution de la concentration de PFOA en 

passant d’une valeur initiale Ci = 660 g/L à une valeur finale Cf = 200 g/L (soit 70% de 

dégradation). Par comparaison, l’utilisation de l’anode de Ti4O7 a permis de passer d’une 

concentration initiale Ci = 1 100 g/L à une concentration finale Cf = 720 g/L (soit 34,5% de 

dégradation). 

Dans tous les cas de figure, les électrodes en BDD ont révélé des taux de dégradation plus 

prometteurs que les électrodes en Ti4O7 pour les mêmes durées de traitement. Ceci est fortement 

lié au fait que le processus d’électro-oxydation implique la génération des radicaux hydroxyles 
•OH, qui jouent un rôle primordial dans la dégradation des PFAS. Par ailleurs, la caractérisation 

des deux types d’anodes avait révélé que les anodes en BDD permettaient une meilleure 

production des radicaux •OH. 

5.2.2 Application du procédé EOA seul comparé à EOA assistée 

Compte tenu des résultats collectés lors du traitement des eaux synthétiques contaminées aux 

PFAS, des anodes en BDD ont été utilisées pour une série de tests permettant de prouver le rôle 

de l’injection de l’ozone durant une réaction d’EOA en vue d’éliminer les PFAS de l’eau. Les 

expériences ont été conduites à une densité de courant de 20 mA/cm2, et avec l’injection de 20 
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mM de Na2SO4 utilisé comme électrolyte de support. La Figure 15 illustre, en premier lieu, l’effet 

de l’EOA assistée sur une matrice mixte contaminée par PFOA et PFOS. 

 

 
 

 
 

Figure 15 Dégradation des PFOS et PFOA (solution mixte) avec EOA seule (gauche) ou combinée à 
l'ozonation (droite) en utilisant des anodes en BDD; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; 

Concentration de l’électrolyte support Na2SO4: 20 mM; Skid 2 
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La comparaison des graphes présentés à la Figure 15 montre l’effet synergétique des procédés 

d’EOA dans l’élimination des PFAS (PFOA et PFOS). La combinaison EOA/O3 permet 

d’enregistrer au bout de 30 min d’électrolyse une dégradation quasi totale des PFOS et PFOA. 

Par comparaison, lorsque EOA est utilisée seule, des concentrations résiduelles de 25 g/L 

PFOS et 75 g/L PFOA sont enregistrées au bout de 120 min d’électrolyse. La Figure 16 expose 

l’abattement de PFOS et de PFOA, dans deux matrices distinctes, en utilisant l’EOA et l’EOA- 

assistée d’ozonation. 

Lorsque des solutions individuelles de PFOA et PFOS sont préparées et respectivement 

soumises au traitement par EOA assistée d’ozonation. Une oxydation totale de PFOS est 

enregistrée au bout de 30 min d’électrolyse, alors qu’un temps de 60 min est requis pour 

l’oxydation totale des PFOA lorsque la combinaison EOA/O3 est appliquée. L’injection de l’ozone 

accélère la dégradation des PFAS. L’ozone peut réagir directement sur les molécules de PFAS 

(réaction généralement lente) (équation 19) ou peut réagir de façon indirecte en générant des 

radicaux hydroxyles (équation 20). L’ozone réagit avec des électrons cédés à la cathode pour 

former l’anion O3
- (équation 20). L’anion O3

- réagit subséquemment en solution avec la molécule 

d’eau pour former les radicaux hydroxyles (•OH) (équation 21). 
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Figure 16 Dégradation de PFOS (seul) et de PFOA (seul) avec EOA seule ou combinée à l'ozonation en 
utilisant des électrodes en BDD; Volume utile: 4,5 L; Débit de recirculation: 2 LPM; Concentration de 

l’électrolyte support Na2SO4: 20 mM; Skid 2 

  



 60 

Équation 19 
oxred PFASPFASO 3

 

Équation 20 
 33 OeO  

Équation 21 
  OHOHOOHO 223  

 

Les radicaux hydroxyles générés par l’intermédiaire de l’ozonation et ceux générés directement 

à la surface du BDD créent des conditions plus oxydantes pour l’oxydation des PFAS. 

Afin d’investiguer plus en profondeur l’effet de l’ozonation sur la dégradation des PFAS, un test 

supplémentaire a été conduit sur une matrice mixte (contenant à la fois PFOA et PFOS) et en 

injectant l’ozone uniquement, sans déclencher la réaction d’électro-oxydation. La Figure 17 

illustre l’effet de l’ozone sur une matrice mixte. 

 

 
 

Figure 17 Traitement de PFOS et PFOA dans une solution mixte à l'ozonation uniquement (Skid 2) 

 

La Figure 17 présente l’abattement de PFOA et de PFOS durant un traitement à l’ozonation seule. 

La concentration en PFOA décroît d’une concentration initiale de 540 g/L à 420 g/L, indiquant 

un pourcentage de dégradation de 22%. La concentration en PFOS, quant à elle, passe d’une 

concentration initiale de 250 g/L à 120 g/L, ce qui suggère un taux d’abattement de 52%. Ces 
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résultats montrent que l’application de l’ozonation seule n’est pas assez efficace pour la 

dégradation des PFAS.  

Les meilleurs taux de dégradation demeurent ceux observés lors de l’injection de l’ozone durant 

une réaction d’électro-oxydation, en utilisant des anodes en BDD en présence de 20 mM de 

Na2SO4 utilisé comme électrolyte support. 

5.3 Caractérisation initiale des EUI chargées en PFAS 

Dans le cadre de cette étude, des eaux usées d’origine industrielle ont été fournies par le 

partenaire industriel Sanexen en vue d’évaluer la capacité de l’E-Peroxone à dégrader les 

polluants par électro-oxydation. Les caractéristiques initiales de ces eaux utilisées sont 

présentées au Tableau 6. Les concentrations les plus importantes ont été enregistrées pour les 

composés FTAB (3 394 µg/L), 6:2 FTSA (1 809 µg/L) et 5:1:2 FTB (1 239 µg/L). Les deux 

composés les plus connus PFOA et PFOS ont des concentrations initiales de 125 µg/L et 424 

µg/L, respectivement. La concentration totale des PFAS initialement présents dans cet 

échantillon est estimée à 8 321 ± 167 µg/L. 

La composition et concentration de ces eaux industrielles, incluant les noms complets des 

composés PFAS sont présentés au Tableau 7. D’après ce dernier, les eaux usées telles que 

reçues sont très chargées en différents types de composés PFAS. L’EOA combinée ou non à 

l’ozonation est utilisée pour la dégradation des PFAS. 

 

  





 

 

Tableau 7 Caractérisation initiale des eaux usées contaminées par les PFAS fournies par Sanexen  

Paramètres Unités Nb de 
carbone 

Groupe fonctionnel Valeurs et écarts-
types 

pH -   7,0  0,5 

Conductivité S/cm   450 ± 30 

Température C   20  4 

Acide perfluoropropanoïque (PFPrA) g/L 3 Acide Carboxylique 43 ± 1 

Acide perfluorobutanoïque (PFBA) g/L 4 Acide Carboxylique 79,2 ± 0,4 

Acide perfluoropentanoïque (PFPeA) g/L 5 Acide Carboxylique 157 ± 1 

Acide perfluorohexanoïque (PFHxA) g/L 6 Acide Carboxylique 376 ± 3 

Acide perfluorohexanesulfonique (PFHxS) g/L 6 Acide Sulfonique 109 ± 1 

Acide fluorohexanesulfonique (FHxSA) g/L 6 Acide Sulfonique 247 ± 3 

Acide perfluoroheptanoïque (PFHpA) g/L 7 Acide Carboxylique 38 ± 1 

Acide perfluoroheptanesulfonique (PFHpS) g/L 7 Acide Sulfonique 14,8 ± 0,3 

Acide fluorobutanesulfonique (FBSA) g/L 7 Acide Sulfonique 55,6 ± 1,9 

Acide perfluorooctanoïque (PFOA) g/L 8 Acide Carboxylique 51,9 ± 0,1 

Acide perfluorooctanesulfonique (PFOS) g/L 8 Acide Sulfonique 351 ± 5 

5:3 Acide fluorotélomérique (5:3 acid) g/L 8 Acide Carboxylique 67 ± 1 

6:2 Acide carboxylique fluorotélomérique (6:2 FTCA) g/L 8 Acide Carboxylique 8,24 ± 0,13 

6:2 Acide sulfonique fluorotélomérique (6:2 FTSA) g/L 8 Acide Sulfonique 1 809 ± 134 

5:3 Acide carboxylique fluorotélomérique (5:3 FTB) g/L 8 Acide Carboxylique 182 ± 4 

6:2 Alcool fluorotélomérique (6:2 FTAB) g/L 8 Acide Sulfonique 3 394 ± 159 

5:1:2 Acide carboxylique fluorotélomérique (5:1:2 FTB) g/L 9 Acide Carboxylique 1 239 ± 52 

Σ PFAS g/L   8 321 ± 167 



 

 

5.4 Traitement électro-oxydatif des EUI en étude de l’influence des paramètres 

opératoires sur la dégradation des PFAS 

5.4.1 Effet de la densité de courant 

La densité de courant joue un rôle crucial dans le processus de dégradation des polluants par le 

procédé EOA. Ce paramètre a un impact direct sur la cinétique et l'efficacité des réactions 

électrochimiques impliquées dans la dégradation des PFAS. Lorsque la densité de courant est 

très faible, la réaction d'oxydation des polluants se déroule lentement, nécessitant ainsi une 

prolongation du temps d'électrolyse pour atteindre un taux d'enlèvement des polluants optimal. 

En revanche, une densité de courant très élevée peut entraîner des réactions parasites telles que 

la formation d'oxygène (O2) résultant d’une consommation excessive d'énergie électrique. En 

raison de cela, il est crucial de déterminer la densité de courant optimale afin de minimiser ces 

réactions indésirables tout en réduisant la consommation énergétique. Des intensités de courant 

de 1, 2 et 4 A, correspondant respectivement à 5, 10 et 20 mA/cm2, ont été imposées. 

La Figure 18 présente les concentrations résiduelles de deux composés PFAS bien étudiés; 

PFOS et PFOA. D’après la figure, la densité de courant a un effet direct sur les pourcentages de 

dégradation des PFOA et PFOS. La cinétique d’abattement est d’autant plus importante que 

l’intensité de courant augmente. Ceci peut être expliqué par la génération d’espèces réactives 

(ex: radicaux libres) à la surface des électrodes, dont la cinétique augmente avec l’augmentation 

de la densité de courant appliquée. 
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Figure 18 Dégradation de PFOA (a) et PFOS (b) du type de traitement (EOA seule et EOA avec 
injection d’O3 dans la boucle) et des intensités de courant 1A, 2A et 4A correspondant aux densités 

de courant 5 mA/cm2, 10 mA/cm2 et 20 mA/cm2 (Skid 1) 

 

Il est important de souligner également que l’efficacité de dégradation électrochimique dépend 

des propriétés et de la structure moléculaire des polluants cibles. Les résultats montrent 

également que les meilleurs taux de dégradation des PFAS sont observés avec la combinaison 

des procédés EOA + O3 (EOA assistée). En effet, l’effet synergétique de la combinaison de 

l’électro-oxydation à l’ozonation contribue à générer davantage de radicaux hydroxyles. Une 

élimination presque totale de PFAS (PFOS, PFhPS, PFHxSA et PFOA) est enregistrée au bout 

de 180 min lorsque le procédé EOA est appliqué en imposant une densité de courant de 20 

mA/cm2. En revanche, certains sous-produits de dégradation sont apparus et certains PFAS ont 

vu leur concentration augmenter en solution à la suite de l’application du procédé EOA + O3 (ex: 

FBSA). 

  



 

 

Tableau 8 Concentrations résiduelles de PFAS avant et après traitement des eaux réelles en utilisant une cellule électrolytique comprenant des électrodes 
de Nb/BDD et opérés à différentes densités de courant*. 

Composés Unités Contrôle EOA seule EO + O3 

   Densités de courant (mA/cm2) Densités de courant (mA/cm2) 

   10 20 10 20 

PFPrA µg/L 37 ± 1 67 ± 1 99 ± 2 88 ± 5 112 ± 2 

PFBA µg/L 59 ± 1 99 ± 1 134 ± 4 139 ± 2 135 ± 3 

PFPeA µg/L 124 ± 2 180 ± 1 216 ± 9 264 ± 5 175 ± 3 

PFHxA µg/L 348 ± 6 385 ± 6 381 ± 11 481 ± 7 154 ± 2 

PFHxS µg/L 20 ± 1 19 ± 1 12 ± 0 121 ± 3 11 ± 0 

FHxSA µg/L 74 ± 6 61 ± 1 29 ± 1 19 ± 1 1 ± 0 

PFHpA µg/L 36 ± 1 60 ± 0 52 ± 0 21 ± 1 3,2 ± 0,2 

PFHpS µg/L 2,2 ± 0,2 1,5 ± 0 0,5 ± 0,1 1,9 ± 0,2 0,2 ± 0,0 

FBSA µg/L 8 ± 0 9,3 ± 0 9 ± 0 55,6 ± 3,6 11 ± 5 

PFOA µg/L 25 ± 1 20 ± 1 6 ± 0 11 ± 1 8,4 ± 0,2 

PFOS µg/L 75 ± 12 44 ± 4 16 ± 1 39 ± 2 3,3 ± 0,3 

5:3 acid µg/L 78 ± 3 64 ± 0 35 ± 3 24 ± 1 2,3 ± 0,1 

6:2 FTCA µg/L 6,2 ± 0,2 25 ± 2 16 ± 1 30 ± 2 2,1 ± 0,3 

6:2 FTSA µg/L 870 ± 42 638 ± 10 175 ± 7 531 ± 14 29,2 ± 3,7 

5:3 FTB µg/L 207 ± 6 150 ± 1 84 ± 5 62 ± 2 4,7 ± 0,3 

6:2 FTAB µg/L 1 271 ± 152 608 ± 34 126 ± 9 297 ± 10 19 ± 2 

5:1:2 FTB µg/L 977 ± 44 729 ± 30 334 ± 9 402 ± 18 26 ± 9 

Σ PFAS  µg/L 4 219 ± 165 3 161 ± 43 1 725 ± 22 2 587 ± 28 699 ± 12 

Élimination des 
PFAS 

% - 25,1 59,09 38,6 83,4 

* Conditions opératoires: temps de traitement = 180 min; Débit de recirculation = 2 LPM; Concentration Na2SO4 = 20 mM; [O3] = 3 mg/L. 

 



 

 

5.4.2 Effet direct comparé à l’effet indirect de l’oxydation électrochimique des PFAS 

L’effet direct de l’oxydation électrochimique consiste en la dégradation des PFAS directement à 

la surface des anodes. La décomposition de l’eau à la surface des anodes génère des radicaux 

hydroxyles (•OH), considérés comme des espèces très oxydatives en raison d'un électron non 

apparié sur l'atome d'oxygène et de leur court temps de vie. Cependant, l’effet indirect consiste 

en l’oxydation des PFAS en solution à l’aide des espèces oxydantes générées lors de 

l’électrolyse. Afin d’évaluer la contribution des effets direct et indirect de l’électrolyse dans le 

processus de dégradation des PFAS, des tests ont été conduits en ajoutant du Na2SO4 aux 

matrices étudiées afin de les enrichir en ions sulfates, qui favorisent ainsi l’oxydation indirecte par 

persulfates. Des tests supplémentaires ont été conduits en utilisant du nitrate de sodium (NaNO3), 

étant donné que celui-ci est un électrolyte inerte qui ne contribue nullement à la formation 

d’espèces oxydantes en solution. La comparaison entre les résultats des deux conditions 

(utilisation de Na2SO4 vs utilisation de NaNO3) permettra une compréhension approfondie du rôle 

de l’effet indirect de l’oxydation électrochimique. La Figure 19 illustre les résultats obtenus pour 

les deux types d’électrolytes. 

  



 68 

 
 

Figure 19 Étude comparative des effets direct et indirect de l’électrolyse: pourcentages d’abattement des 
PFAS en fonction du type d’électrolyte support (densité de courant 20 mA/cm2) pour différents temps 

d’électrolyse: 30 min (a), 60 min (b), 120 min (c) et 180 min (d); Skid 1 
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Ces essais ont été réalisés sous une densité de courant de 20 mA/cm2 et une concentration en 

électrolyte de 20 mM de Na2SO4 et NaNO3. Dans ce cas, le Na2SO4 permet l’évaluation des deux 

effets direct et indirect de l’oxydation électrochimique, alors que le NaNO3 ne permet d’évaluer 

que l’effet direct. D’après la Figure 19, au bout de 30 min d’électrolyse, les pourcentages de 

dégradation de PFOA, PFNA, PFHpS, et PFOS sont respectivement de 27,2%, 61,5%, 63,3%, 

et 62,5%, en présence de Na2SO4 en tant qu’électrolyte de support. En revanche, en utilisant 

NaNO3 comme électrolyte support, l’oxydation directe seule permet d’enregistrer des 

pourcentages de dégradation de 3,4%, 13,7%, 42,1%, et -18,9%, respectivement. À la fin de 

l’expérience (Figure 19.b), le couplage de l’effet direct et indirect (en ajoutant Na2SO4), permet 

d’enregistrer les pourcentages d’enlèvement de 40%, 76%, 75% et 80% pour les composés 

PFOA, PFNA, PFHpS, et PFOS, respectivement. Cependant, des taux d’enlèvement de 9,0%, 

46%, 44% et 56% ont respectivement été enregistrés en présence de NaNO3 (effet direct seul). 

5.4.3 Effet du type d’électrolyte: NaCl versus Na2SO4 

Dans cette partie de l’étude, deux espèces oxydantes électro-actives ont été testées afin 

d’évaluer leurs apports respectifs au processus de dégradation des PFAS. Les concentrations 

des deux électrolytes (NaCl et Na2SO4) ont été fixées à 20 mM. Le choix du NaCl comme 

électrolyte de support s’explique par le fait que celui-ci permet la génération in-situ de chlore 

gazeux (Cl2) à la suite de l’oxydation anodique des ions chlorures. Le chlore gazeux réagit ensuite 

avec la molécule d’eau (H2O) et il en résulte la formation de l’acide hypochloreux (HClO), en 

fonction du pH de l’eau. Celui-ci contribue ainsi à l’oxydation des PFAS, en comparaison aux 

persulfates (S2O8
2-) générés lorsque Na2SO4 est utilisé comme électrolyte support. 

L’effet de l’électrolyte support sur les performances épuratoires du procédé EOA (pour la 

dégradation des PFOA et PFOS) est présenté à la Figure 20. 
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Figure 20 Effet du type d’électrolyte support: dégradation de PFOA (a) et PFOS (b) en fonction du type 
d’électrolyte (NaCl vs. Na2SO4) et du type de traitement (EOA seule et EOA-assistée (injection O3 dans la 

boucle); densité de courant 20 mA/cm2) (Skid 1) 

 

Les meilleurs taux de dégradation des PFOA et PFOS sont enregistrés en présence de Na2SO4. 
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Tableau 9 Concentrations résiduelles de PFAS avant et après traitement des eaux réelles en utilisant deux 
électrolytes supports différents (Na2SO4 et NaCl) 

PFAS (µg/L) Contrôle Na2SO4 NaCl 

PFPrA 43 ± 1 125 ± 0 92,5 ± 0,3 

PFBA 79 ± 0 200 ± 7 157 ± 1 

PFPeA 157 ± 0 220 ± 6 211 ± 1 

PFHxA 376 ± 2 270 ± 8 409 ± 0 

PFHxS 107 ± 0 23 ± 1 50 ± 9 

FHxSA 246 ± 2 37 ± 1 12 ± 1 

PFHpA 38 ± 1 27 ± 1 54 ± 3 

PFHpS 15 ± 0 0,38 ± 0,01 2 ± 1 

FBSA 55,5 ± 1,3 40 ± 2 38 ± 0 

PFOA 52 ± 0 3 ± 0 28 ± 4 

PFOS 35 ± 4 4,5 ± 0,3 35 ± 4 

5:3 acid 67 ± 0 15 ± 1 25 ± 1 

6:2 FTCA 8 ± 0 8 ± 1 58 ± 0 

6:2 FTSA 1 809 ± 1 89 ± 2 474 ± 9 

5:3 FTB 182 ± 3 26 ± 1 58 ± 2 

6:2 FTAB 3 394 ± 112 26 ± 1 277 ± 4 

5:1:2 FTB 1 239 ± 37 967 ± 2 1 ± 1 

Σ PFAS 8 221 ± 119 1 210 ± 13 1 982 ± 22 

ÉliminaƟon des PFAS (%) - 85 ± 0 76 ± 0 

* Conditions opératoires: temps de traitement = 180 min; Débit de recirculation = 2 LPM; Concentration en 
électrolyte = 20 mM; Skid 1. 

 

Les résultats présentés au   
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Tableau 9 montrent que l’utilisation de Na2SO4 comme électrolyte support permet l’obtention de 

pourcentages de dégradation plus hauts comparés à celle de NaCl. En comparant les potentiels 

d’oxydo-réduction, on note que S2O8
2- (E0S2O8\SO4=2,01 V) possède des propriétés oxydantes plus 

importantes que HClO (E0HCLO\Cl=1,49 V). C’est l’une des raisons pour lesquelles, au début de 

l’électrolyse, les cinétiques de dégradation des PFOS et PFOA sont plus importantes lorsque 

Na2SO4 est utilisé comme électrolyte support (en comparaison à NaCl). Il est important de noter 

que l’utilisation de NaCl comme électrolyte support peut entrainer la formation de sous-produits 

organochlorés (lors de la réaction entre HClO avec les PFAS). Les composés organochlorés sont 

reconnus comme cancérogènes. Il s’agit de l’une des raisons pour lesquelles Na2SO4 a été 

maintenu comme électrolyte support pour le reste des essais. 

5.4.4 Effet direct comparé à l’effet indirect de l’oxydation électrochimique des PFAS 

L’ajout de Na2SO4 en tant qu’électrolyte de support permet l’oxydation des ions sulfates en 

persulfates (S2O8
2-) par oxydation anodique, permettant par conséquent une meilleure oxydation 

des PFAS. En l’occurrence, deux réactions peuvent être observées, la première étant l’oxydation 

des PFAS à la surface des électrodes anodiques (par génération des radicaux hydroxyles), et la 

deuxième, l’oxydation des PFAS en solution par les persulfates. Trois paramètres peuvent 

influencer la génération électrolytique des persulfates: la concentration en ion sulfate, l’intensité 

de courant appliqué et le temps de réaction. Ainsi, le contrôle de la concentration en Na2SO4 est 

un paramètre dont dépend la génération électrochimique des persulfates et autres espèces 

oxydantes au cours du procédé EOA. 

Le Tableau 10 présente les concentrations résiduelles des PFAS après traitement par électro-

oxydation seule et électro-oxydation combinée à l’ozonation en fonction de la concentration en 

électrolyte (Na2SO4). 

  



 

 

Tableau 10 Concentrations résiduelles de PFAS avant et après traitement des eaux réelles en utilisant différentes concentrations en électrolyte support, 
et en comparant les traitements par électro-oxydation seule et électro-oxydation combinée à l’ozonation 

PFAS (g/L) Contrôle EOA seule EOA + O3 

  Na2SO4 (mM) 

  10 20 40 10 20 40 

PFPrA 43 ± 1 106 ± 0 125 ± 0 109 ± 6 102 ± 0 155 ± 10 125 ± 4 

PFBA 79 ± 0 179 ± 3 200 ± 7 170 ± 5 151 ± 2 286 ± 16 182 ± 9 

PFPeA 157 ± 0 222 ± 2 220 ± 6 209 ± 6 139 ± 1 302 ± 17 152 ± 7 

PFHxA 376 ± 2 286 ± 6 270 ± 8 318 ± 6 62 ± 0 270 ± 17 41 ± 3 

PFHxS 108 ± 0 30 ± 0 23 ± 1 26 ± 1 0,86 ± 0,01 31 ± 1 1,2 ± 0,1 

FHxSA 247 ± 2 45 ± 3 37 ± 1 42 ± 2 0,0 ± 0,0 1,4 ± 0,1 0,3 ± 0,1 

PFHpA 38 ± 1 36 ± 1 27 ± 1 31 ± 1 0,94 ± 0,09 26 ± 1 0,9 ± 0,1 

PFHpS 15 ± 0 0,45 ± 0,01 0,38 ± 0,01 0,52 ± 0,02 0,0 ± 0,0 0,79 ± 0,02 0,0 ± 0,0 

FBSA 56 ± 1 43 ± 2 40 ± 2 47 ± 1 10 ± 0 6,9 ± 0,3 12 ± 1 

PFOA 52 ± 0 4,4 ± 0,1 2,9 ± 0,2 4,7 ± 0,2 1,05 ± 0,16 2,4 ± 0,2 1,1 ± 0,2 

PFOS 351 ± 4 3,4 ± 0,3 4,6 ± 0,3 10,2 ± 0,5 0,36 ± 0,01 12 ± 1 0,71 ± 0,06 

5:3 acid 67 ± 0 13 ± 1 15 ± 1 15 ± 0 0,0 ± 0,0 2,7 ± 0,3 0,0 ± 0,0 

6:2 FTCA 8,24 ± 0,09 11 ± 1 7,8 ± 0,8 10 ± 1 0,0 ± 0,0 21 ± 0 0,0 ± 0,0 

6:2 FTSA 1 809 ± 10 110 ± 3 89 ± 2 132 ± 4 1,42 ± 0,08 137 ± 8 3,09 ± 0,29 

5:3 FTB 182 ± 3 36,8 ± 0,1 26,2 ± 0,6 38,5 ± 1,7 0,08 ± 0,02 2,46 ± 0,23 0,18 ± 0,03 

6:2 FTAB 3 394 ± 112 21,3 ± 0,2 25,7 ± 1,2 42,2 ± 1,1 0,03 ± 0,03 0,0 ± 0,0 0,3 ± 0,1 

5:1:2 FTB 1239 ± 37 150 ± 0 97 ± 2 169 ± 8 0,63 ± 0,0 13,6 ± 0,9 0,87 ± 0,19 

Σ PFAS 8 221 ± 119 1 298 ± 8 1 210 ± 13 1 376 ± 15 469 ± 3 1 270 ± 32 521 ±13 

Taux enlèvement des 
PFAS 

0,00 nd 84 ± 0 85 ± 0 83 ± 0 94 ± 0 84 ± 0 94 ± 0 

* Conditions opératoires: temps de traitement = 180 min; Débit de recirculation = 2 LPM; Concentration O3 = 3 mg/L; Volume utile = 4,5 L; Skid 2. 

 



 

 

L’effet de l’augmentation de la concentration en Na2SO4 de 10 mM jusqu’à 40 mM est négligeable. 

Les pourcentages de dégradation ne varient pas pour la majorité des PFAS étudiés quelles que 

soient les concentrations en électrolyte imposées. Cependant, pour les composés PFHpA et 

PFHxA, les pourcentages d’enlèvement sont plus élevés avec des taux de dégradation se situant 

entre 20 et 100% lorsqu’une concentration de 20 mM de Na2SO4 est imposée, principalement à 

la fin de l’expérience. 

5.4.5 Application du procédé EOA seul comparé à EOA assistée par ozonation 

D’après les résultats précédemment obtenus, le traitement par combinaison de l’électro-

oxydation à l’ozonation garantit les meilleurs résultats. Une étude comparative a été menée en 

vue d’avoir une meilleure compréhension du procédé combinant l’électro-oxydation à l’ozonation, 

et de mieux étudier les capacités épuratoires de l’E-Peroxone en matière de dégradation 

électrochimique des PFAS dans les EUI. 

Le tableau ci-dessous (Tableau 11) présente la dégradation des PFAS pour les différents types 

de PFAS retrouvés dans l’eau traitée, en utilisant l’électro-oxydation seule et l’électro-oxydation 

combinée à l’ozonation. Une densité de courant de 20 mA/cm2 a été imposée en présence 

d’électrolyte support Na2SO4 (20 mM de concentration) pendant 360 min de traitement. 
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Tableau 11 Concentrations résiduelles de PFAS avant et après traitement des eaux réelles en utilisant l’électro-oxydation seule en comparaison à la 
combinaison de l’électro-oxydation et de l’ozonation 

PFAS (g/L) Contrôle  EO seule EO + O3 

  Temps d’électrolyse (min) 

  120  180  360  120  180  360  

PFPeA 220 455 507 644 568 203 68,8 

PFBA 108 289 388 580 627 407 246 

PFNA 5,12 1,23 0,79 0,42 0,29 0,29 0,29 

PFHxA 830 964 766 811 367 24,3 4,53 

PFHxS 938 573 374 249 14,2 3,64 2,21 

PFHpA 287 300 382 259 15,6 2,16 1,30 

PFHpS 37,3 9,27 5,41 3,32 0,47 0,46 0,46 

PFOA 358 216 126 55,9 2,63 0,71 0,60 

PFOS 75,2 15,0 12,2 5,86 4,28 1,72 1,35 

PFBS 11,0 13,3 11,6 13,6 10,5 6,05 3,50 

PFPeS 74,8 68,4 48,0 45,5 12,0 0,84 0,84 

6:2 FTSA 9 960 7 118 3 599 1 516 109 33,3 21,4 

4:2 FTSA 12,2 12,1 10,2 11,3 7,68 0,31 0,31 

Σ PFAS 12 917 10 034 6 230 4 195 1 740 684 352 

Enlèvement des PFAS (%) - 22,3 51,8 67,5 86,5 94 97 

* Conditions opératoires: Intensité de courant = 20 mA/cm2; Débit de recirculation = 2 LPM; Concentration de l’électrolyte support: 20 mM; 
Concentration O3: 3 mg/L, Volume utile: 4,5 L; Skid 2. 
 



 

 

Des taux de dégradation très importants ont été observés lors de l’application de la combinaison 

de l’électro-oxydation à l’ozonation, atteignant les 97% pour la somme des PFAS à la fin du 

traitement, en comparaison à l’électro-oxydation seule qui a résulté en un taux de 67,5% à la fin 

du traitement. Toutefois, l’abattement remarquable durant la combinaison des deux traitements 

s’est accompagné d’une formation excessive de mousses dans le réacteur (Figure 21). 

 

 

Figure 21 Photographie du réacteur ECA et du réservoir du Skid 2 au début de l’injection d’O2 dans la boucle 
de recirculation; Présence apparente de mousse, le réservoir de mélange étant complètement rempli de 

mousse. Une certaine quantité de mousse s’est retrouvée à l’extérieur du système (en passant par le 
système d’évent) 

 

Dans l’optique de bien comprendre les résultats précédents, une certaine quantité de mousses a 
été recueillie et analysée pour des mesures de concentrations résiduelles de PFAS. Ces 
concentrations de PFAS piégés dans la mousse ont été par la suite comparées à celles 
initialement présentes dans les eaux brutes (avant injection d’O3). Les résultats sont présentés 
au   
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Tableau 12. 
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Tableau 12 Comparaison des concentrations de PFAS dans les échantillons d’eau brute versus celles 
mesurées dans la mousse après injection d’ozone 

PFAS (g/L) Eau brute Mousse 

PFBA 107 90 

PFPeA 213 231 

PFHxA 846 936 

PFHpA 264 1 213 

PFNA 5 11 

PFBS 11 12 

PFPeS 67 111 

PFHxS 916 4 138 

PFOA 353 1 803 

PFOS 93 294 

4: 2 FTSA 11 13 

6:2 FTSA 10 991 53 600 

Σ PFAS  13 877 62 452 

 

Les concentrations de PFAS mesurées dans la mousse sont pour la plupart de loin supérieures 

à celles initialement mesurées dans les eaux brutes contaminées par les PFAS. Par exemple, 

des concentrations de 10 991 g/L (FTSA), 916 g/L (PFHxS) et 353 g/L (PFOA) ont été 

mesurées dans les eaux brutes. En comparaison, des concentrations de 53 600 g/L (FTSA), 

4 138 g/L (PFHxS) et 1 803 g/L (PFOA) ont été respectivement mesurées dans les eaux où de 

l’ozone a été injecté. La concentration totale de PFAS initialement mesurée dans les eaux brutes 

est estimée à 13 904 g/L, alors que celle mesurée dans la mousse est estimée à 62 652 g/L. 

Ces données montrent clairement le transfert de PFAS de la phase liquide vers la mousse lorsque 

l’eau est oxygénée à l’air. La génération importante de mousse lors du traitement de ce type 

d’effluent serait en particulier due à la présence de composés tels que 6:2 FTSA et PFHxS ayant 

des concentrations relativement élevées dans l’effluent brut. Ces composés sont souvent utilisés 

comme surfactants dans les mousses anti-incendie (Convention de Stockholm sur les polluants 

organiques persistants). 

Le couplage EOA et O3 devrait être davantage développé tout en maîtrisant les conditions 

hydrodynamiques du système pour prévenir la formation excessive de la mousse. Dans le but de 

mieux contrôler la mousse, un volume utile de 8,0 L a été imposé, comparativement à 4,5 L 

initialement imposé dans les précédents essais avec le Skid 2 (Voir Figure 22). En fait, l’une des 

causes principales de la formation excessive de mousse dans le système était due à la chute de 
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l’eau dans le réservoir de mélange et à la hauteur du vide dans ce réservoir. En augmentant le 

niveau de l’eau dans le réservoir de mélange et en retardant de 120 min l’injection d’ozone, la 

formation de mousse a été complètement maitrisée. L’objectif de cette approche est de permettre 

l’oxydation premièrement d’une fraction importante des PFAS en utilisant le procédé EOA seul, 

suivi de l’injection d’ozone permettant d’améliorer l’efficacité de dégradation des PFAS. 

 

 
 

Figure 22 Modification de la configuration du traitement en passant du volume utile de 4.5 L à 8.0 L dans 
l’optique de mieux contrôler la formation de la mousse 

 

Un volume de 8.0 L a ainsi été injecté dans le système pour évaluer l’efficacité du Skid 2 après 

modification de la configuration du traitement pendant une période d’électrolyse de 4 h. L’ozone 

a été par la suite injecté. La période du traitement simultané EOA/O3 était de 2 h. Le Tableau 13 

présente les taux de dégradation des PFAS lorsque le procédé EOA est utilisé seul pendant 4 h 

(sans ajout d’O3), et les pourcentages d’abattement lorsque l’ozone (O3) est injecté au bout de 

120 min de traitement par électro-oxydation, pour une durée de 120 min. 

  



 

 

Tableau 13 Concentrations résiduelles de PFAS avant et après traitement des eaux réelles en utilisant l’électro-oxydation seule en comparaison à la 
combinaison de l’électro-oxydation et de l’ozonation, en utilisant la nouvelle configuration (8 litres) 

PFAS (g/L) Contrôle EOA EOA + O3 

Temps de traitement (min) 

120 180 360 120 180 360 

PFBA 89,1 206 282 345 184 232 384 

PFPeA 187 276 322 346 263 288 376 

PFHxA 568 612 613 543 593 576 394 

PFHpA 290 288 268 189 266 228 35,9 

PFOA 338 263 194 59,3 227 145 4,07 

PFNA 4,35 1,54 0,85 0,73 1,45 0,73 0,73 

PFBS 12,5 15,6 15,8 14,8 15,7 16,0 29,2 

PFPeS 77,9 78,9 76,8 59,8 78,4 70,1 37,1 

PFHxS 636 485 393 176 436 287 28,3 

PFHpS 34,8 8,57 6,55 1,97 7,77 4,70 0,97 

PFOS 212 16,3 6,43 0,94 15,6 2,46 3,43 

42 FTSA 14,1 15,6 16,6 14,7 18,3 18,4 10,4 

62 FTSA 11 667 7 834 5 849 1 846 3 950 2 043 162 

Σ PFAS  14 130 10 101 8 045 3 597 6 055 3 912 1 465 

Enlèvement des PFAS 
(%) 

- 29 43 75 57 72 90 

* Conditions opératoires: Intensité de courant = 20 mA/cm2; Débit de recirculation = 2 LPM; Concentration de l’électrolyte support: 20 mM; 
Concentration O3: 3 mg/L, Volume utile: 8 L; Skid 2. 

 



 

 

La comparaison de ces deux procédés montre l’impact positif de l’injection d’O3 dans la boucle 

de recirculation lors de l’électrolyse. Par exemple, l’utilisation du procédé EOA seul permet 

d’enregistrer des pourcentages de dégradation de -4% et 35% pour les composés 4:2 FTSA et 

PFHpA, respectivement. En revanche, lorsque O3 est injecté dans le système, ces pourcentages 

d’abattement ont augmenté à 40% et 87%, respectivement. 

5.5 Essais complémentaires portant sur le traitement électro-oxydatif des EUI en 

utilisant des électrodes en Ti4O7 

Vers la fin de l’étude, des eaux usées contaminées par les PFAS ont été reçues de la compagnie 

Sanexen. En raison de la concentration plus faible en PFAS dans ces eaux par rapport à celles 

utilisées lors des essais initiaux, des tests supplémentaires ont été menés avec des électrodes 

en Ti4O7. L'objectif de ces essais complémentaires était d'évaluer l'efficacité de ces électrodes 

dans des conditions de contamination moins élevée. Ainsi, des essais ont été effectués avec un 

volume utile de 4,5 L, une densité de courant de 20 mA/cm2, un temps de traitement de 180 min 

et une concentration en électrolyte de 20 mM de Na2SO4. Le couplage du procédé EOA (électro-

oxydation avancée) et d’ozonation (O3) démontre un effet synergique, améliorant 

considérablement les pourcentages de dégradation des composés PFAS par rapport à 

l’application du procédé EOA seul (Tableau 14). Le taux d’abattement global des PFAS (en tenant 

compte de la somme totale des PFAS) est passé de 61% (pour EOA seul à 20 mA/cm2) à 91% 

d’abattement (pour EOA (20 mA/cm2) + O3 (3 mg/L)). Les taux de dégradation des PFAS 

relativement importants enregistrés lors de l’application de la combinaison des procédés EOA et 

O3 sont principalement attribués aux mécanismes complémentaires de ces procédés. Le procédé 

EOA génère des espèces hautement réactives, telles que les radicaux hydroxyles (•OH), qui 

décomposent efficacement les molécules complexes de PFAS. L'ozonation produit de l'ozone 

(O3), qui se décompose ensuite pour former des radicaux hydroxyles additionnels en solution 

aqueuse. Cette combinaison entraîne une double attaque oxydante sur les molécules de PFAS, 

avec une oxydation directe par les radicaux générés à l'anode et un pouvoir oxydant provenant 

de l’ozone. Lors de ces essais, une consommation en énergie se situant entre 13,5 KWh/m3 et 

37,6 KWh/m3 a été enregistrée. Au cours de ces tests utilisant le Skid-2, une concentration en 

électrolyte de 20 mM de Na2SO4 (soit 2,84 g/L) est injectée dans un volume de 4.5 L (soit une 

concentration en électrolyte de 2,84 kg/m3). 

 



 

 

Tableau 14: Concentrations résiduelles de PFAS avant et après traitement des eaux réelles en imposant une densité de courant 20mA/cm2: 
comparaison de traitements par électro-oxydation seule et électro-oxydation combinée à l’ozonation (Skid-2) 

PFAS Unité Contrôle-1 
(sans recirculation) 

Contrôle-2 
(après recirculation) 

Densité de courant (mA/cm2) 
20 mA/cm2 

EOA EO + O3 

PFBA µg/L 3 ± 1 3 4 7 

PFPeA µg/L 3 ± 1 4 4 6 

PFBS µg/L 33 ± 2 35 33 31 

PFHxA µg/L 121 ± 6 128 114 32 

PFPeS µg/L 9 ± 1 10 9 <LOQ 

PFHpA µg/L 69 ± 6 74 49 <LOQ 

5-3 FTSA µg/L 147 ± 1 151 <LOQ <LOQ 

PFHxS µg/L 80 ± 0 87 66 <LOQ 

6-2 FTSA µg/L 27 ± 0 28 6 <LOQ 

PFOA µg/L 287 ± 1 278 27 <LOQ 

PFHpS µg/L 5 ± 12 4 1 <LOQ 

PFNA µg/L 1 ± 3 1 <LOQ <LOQ 

PFOS µg/L 17 ± 0 11 <LOQ <LOQ 

Σ PFAS  µg/L 802 814 313 76 

Enlèvement des PFAS  % -  61,2 90,7 



 

 

6 CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS 

6.1 Conclusions 

Afin de traiter les eaux usées chargées en polluants organiques, les procédés électrochimiques 

sont de plus en plus préconisés. Ceux-ci sont réputés pour leur haute capacité à générer des 

espèces oxydantes (°OH, H2O2, H2S2O8, HClO, etc.) permettant la dégradation de ces polluants. 

Les procédés électrochimiques sont également réputés pour leur capacité à traiter divers types 

d’effluents, notamment ceux contaminés par les PFAS. Cette étude se répartit en trois parties 

principales: i) la première partie comporte le montage et la caractérisation de l’unité expérimentale 

en termes de sa capacité à générer les espèces oxydantes nécessaires à la dégradation des 

PFAS; ii) la deuxième partie discute du traitement d’eaux synthétiques contaminées par deux 

composés PFAS (PFOA et PFOS) et; iii) la troisième partie concerne le traitement d’eaux 

industrielles contaminées par différents composés PFAS (ex: PFHxA, PFOS, PFBA, FBSA, etc.). 

L’étude menée sur les effluents synthétiques (à la fois contaminés par les PFOS (0,5 mg/L) et 

PFOA (0,5 mg/L)) a permis d’enregistrer les points saillants suivants: 

 Le traitement électro-oxydatif seul permet d’enregistrer les meilleurs taux de dégradation 

de PFOS (92%) et PFOA (84%) au bout 180 min de temps d’électrolyse et en utilisant des 

anodes de diamant dopé au bore (BDD) opérées à une densité de courant de 20 mA/cm2; 

 L’application du traitement combiné (EOA+O3) utilisant des électrodes de BDD 

fonctionnant à une densité de courant de 20 mA/cm2 pendant un temps d’électrolyse de 

180 min, une concentration en électrolyte de 20 mM et une concentration en O3 de 3 mg/L, 

a permis d’obtenir des taux de dégradation de 98,2% et 99,8% de PFOS et PFOA, 

respectivement.  

 

L’étude réalisée sur le traitement des eaux réelles (pour lesquelles 17 PFAS ont été 

simultanément analysés) a fait ressortir les points saillants suivants: 

 L’effet de différents types de paramètres sur la dégradation des PFAS a été étudié, à 

savoir le type d’anodes, le type et la concentration de l’électrolyte support, l’effet de la 

densité de courant, etc. Les meilleurs résultats ont été enregistrés en combinant les 

procédés EOA et O3. Le couplage de ces deux procédés démontre un effet synergique et 

permet d’atteindre des taux d’abattement allant jusqu’à 99% de dégradation des PFAS 
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(en considérant la somme totale des 17 PFAS mesurés). Ces taux d’abattement les plus 

élevés ont été enregistrés en utilisant des électrodes anodiques de BDD (diamant dopé 

au bore), en appliquant une densité de courant 20 mA/cm2, un temps d’électrolyse de 180 

min, une concentration en électrolyte de 20 mM et une concentration en ozone de 3 mg/L. 

L’application de ces conditions a résulté en des taux de dégradation atteignant les 100% 

pour certains types de PFAS (ex: PFHpS, PFOA, PFOS); 

 Par comparaison, l’application du procédé d’EOA seul permet d’enregistrer des taux de 

dégradation des PFAS se situant entre 22,3% et 67,5% (en considérant la somme totale 

des 17 PFAS mesurés); 

 L’application du traitement combiné (EOA+O3) utilisant des électrodes de Ti4O7 

fonctionnant à une densité de courant de 20 mA/cm2 pendant un temps d’électrolyse de 

180 min, une concentration en électrolyte de 20 mM et une concentration en O3 de 3 mg/L 

a permis d’obtenir un taux de dégradation de 91% (en considérant la somme totale des 

13 PFAS mesurés), comparativement à un taux d’abattement de 61% enregistré lorsque 

le procédé EOA est utilisé seul. 
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6.2 Recommandations 

Cette étude a mis en évidence l’efficacité du procédé d’EOA combiné à l’ozonation afin de 

décontaminer des eaux usées synthétiques ou industrielles chargées en PFAS. Toutefois, il serait 

judicieux de prendre en considération certains aspects pour des fins d’amélioration du procédé 

combinant EOA et O3: 

 Des essais complémentaires devront être réalisés afin d’identifier les sous-produits 

générés au cours de la réaction de dégradation des PFAS. Ces essais permettront 

d’évaluer la formation de produits fluorés ou de composés PFAS à courte chaîne; 

 Des essais devront être également effectués pour l’évaluation de la toxicité des effluents 

traités versus non traités; 

 Une analyse technico-économique incluant les coûts des électrodes et de la cellule 

électro-chimique développée pour une utilisation à grande échelle devrait être conduite 

afin de comprendre l’aspect économique du procédé utilisé lors de son application à 

l’échelle industrielle. 
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