Université IN N
du Québec RS e

Centre Eau-Terre-Environnement

DEVELOPPEMENT D'UN PROCEDE D'OXYDATION ELECTRO-
CATALYTIQUE POUR LE TRAITEMENT A LA SOURCE DES MICRO-ET
NANO-PLASTIQUES PRESENTS DANS LES EAUX RESIDUAIRES DE
BUANDERIES

Par

KIENDREBEOGO Marthe

Thése présentée pour I'obtention du grade de
Philosophiae Doctor (Ph.D.)
en sciences de I'eau

Jury d’évaluation

Président du jury et KOKOU ADJALLE

Examinateur interne INRS-ETE

Examinateur externe MANUEL J. RODRIGUEZ
Université Laval

Examinateur externe BENOTT BARBEAU,
Ecole Polytechnique
Montréal

Directeur de recherche PATRICK DROGUI
INRS-ETE

Mai 2023






REMERCIEMENTS

J’adresse ma profonde gratitude au Professeur Patrick DROGUI, pour m’avoir
accueilli dans son équipe de recherche. Je le remercie sincérement de I’intérét
particulier apporté a mon travail (technique de rédaction, présentation, etc). Ses
orientations, critiques, commentaires et sa disponibilité a me booster
régulierement au travail m’ont permis de poursuivre ce projet, et de réaliser mes

intéréts et objectifs.

J’exprime ma reconnaissance a mes collégues du laboratoire LEEPO-INRS, en
particulier Karimiestahbanati M. Karimi, Yassine Ouarda, Alae Benguit et Sanae
Benkeraach pour leurs précieux conseils, soutien moral et leur précieuse

collaboration dans la rédaction des articles.

J'exprime ma gratitude au personnel de I'[NRS-ETE pour toute I'aide technique et
administrative que j'ai recue tout au long de mes études.

Je remercie également le programme canadien de bourse pour la francophonie
(PCBF) et le programme FONCER TEDGIEER pour le soutien financier.

Je remercie les membres du jury pour leur disponibilité a I’évaluation de cette

these.

Enfin, les mots ne suffiront pas a remercier mon époux, Nathanaél qui
malheureusement n’a pas attendu la fin de cette thése avant de quitter ce monde,
a mon fils Anaél et ma famille pour leur tolérance, soutien et leurs

encouragements considérables tout au long de mon programme de doctorat.



RESUME

Les micro- et nano-plastiques, qu’ils soient primaires ou secondaires sont aujourd’hui désignés
comme polluants émergents. Leur présence dans les eaux usées, douces, marines, et méme
potables ainsi que leurs interactions entrainent des effets toxiques sur les organismes aquatiques.
lls sont retrouvés également dans les aliments tels que les fruits de mer (poisson, huitres, ... etc.)
et le sel marin. Généralement composés de polyméres synthétiques et d’additifs, ce sont des
particules du plastique utilisé couramment dans plusieurs domaines d’applications (I'industrie
textile, cosmétique, ménager et électroménager, etc.), soit déja avec la taille micro- et nano-
particulaires ou macro-plastique qui par la suite de leur cycle de vie se fragmentent en de plus
petites particules. lls sont introduits dans les eaux douces et marines principalement par le biais
des déchets plastiques non collectés, des rejets d’effluents des stations d’épuration dont les
systemes de traitement ne sont pas adaptés pour leur élimination. Des débordements des égouts
lors de fortes pluies sont également a 'origine de la présence des micro- et nano-plastiques dans
'environnement. Leur capacité a s’accumuler, a adsorber et a transporter d’autres polluants
organiques et métaux dans I'environnement font en sorte que leurs sources d’introduction sont a
prendre en considération. Pour cela, plusieurs technologies de séparation des micro- et nano-
plastiques dans les eaux ont été éprouvées. Celles-ci montrent des performances d’élimination
efficaces avec une limite pour les MPs sub-micrométriques. Par ailleurs, elles constituent une
solution partielle parce que les micro- et nano-plastiques séparées des eaux retournent dans
I'environnement par le biais des boues de traitement. Dans ce travail, nous proposons d’étudier
I'efficacité d’'un procédé d’oxydation électro-catalytique pour la dégradation et traitement

d’effluents réels de buanderie contaminés par des micro- et nano-plastiques.

La premiére partie de cette étude a consisté a tester les performances du procédé d’électro-
oxydation dans les effluents synthétiques artificiellement contaminés par les micro-plastiques
(MPs) de polystyréne en utilisant une électrode catalytique de diamant dopé au bore BDD (pour
boron-doped diamond). L’effet du matériau (BDD, MMO (mixed metal oxide), IrO, (oxyde
d’iridium)) et de la surface de I'anode de BDD (41.6 et 83 cm?), de la densité du courant (36, 72,
108 mA/cm?), du type (NaSO4, NaCl, NaNQs) et de la concentration d’électrolyte Na,SO4 (0.03,
0.04, 0.06 M) ont été testé pendant 6h d’électrolyse. Les résultats ont montré un taux d’élimination
de 58 + 21% et de 84 + 8% de MPs (25 pum de taille nominal) aprés respectivement 1h et 3h



d’électrolyse en utilisant le BDD avec une densité de courant de108 mA.cm? et 0.06 M de
Na,SOa. Tous les paramétres de fonctionnement étudiés affectaient considérablement I'efficacité
de dégradation des MPs, sauf la surface de l'anode qui a montré un effet négligeable. La
combinaison des résultats d’analyse par la diffusion dynamique de la lumiére, la microscopie a
balayage électronique, du COT du filtrat des échantillons et de la spectroscopie infrarouge a
transformée de Fourier suggerent que les MPs se dégradent directement en produits gazeux. Par

conséquent, I'EO est un procédé prometteur pour la dégradation des MPs dans l'eau.

Dans la deuxiéme partie de cette étude, I'électro-peroxydation a été appliquée et comparée a
I'électro-oxydation de nano-plastiques (NPs) de polystyréne (100 nm de diameétre nominal) dans
de l'eau synthétique en utilisant 3 différentes configurations de réacteurs électrolytiques. La
production du peroxyde d’hydrogéne a la cathode et I'utilisation de plusieurs électrodes ont été
introduits dans I'objectif d’améliorer I'efficacité de dégradation et comprendre le role des oxydants
in situ produits dans le mécanisme électrochimique de dégradation de NPs. L’efficacité du
traitement a été suivie par la mesure du COT dans les échantillons, de I'absorbance UV.is a 254
nm et analyses 3D de la fluorescence excitation émission. Les résultats obtenus indiquent que
dans le processus d’EO, les NPs sont principalement oxydés a la surface de I'électrode de
diamant dopé en bore (BDD) par : (i) “OH issus de la décharge de la molécule d’eau et (ii) SO4™
via la réaction entre S,0g?" et "OH. Dans le procédé EO-H,0O,, les NPs sont a la fois dégradés
par les "OH formés lors de la décomposition du H>O; ainsi que par les SO4~ générés a partir de
réactions directes ou indirectes avec H.O.. Par conséquent, pour le procédé EO-H,0; l'efficacité
de dégradation des NPs était environ de 2,6 fois plus élevé que le procédé EO lorsqu’une densité
de courant de 36 mA.cm, une concentration de 0.03 M de Na,SQ,, avec un temps de réaction
de 40 min ont été appligués. Dans ces conditions le pourcentage de dégradation était de 86,8%
avec une baisse du pH de la solution a 2 pour 'EO-H,0.. De plus, I'analyse de fluorescence 3D
EEM a attesté la dégradation des NPs. Enfin, une évaluation économique incluant la
consommation de I'énergie et de I'électrolyte (Na>.SO.) a donné un cout d’exploitation de 2,3
$US.m= pour le traitement des NPs (10 mg/L) par le procédé EO-H,0; soit environ 10 fois moins
que le procédé EO. Par conséquent, la génération in situ des espéces oxygénées réactives peut

considérablement améliorer la dégradation des NPs dans I'eau.

La troisieme partie de cette thése a traité de la dégradation de NPs dans des effluents réels d’une
buanderie commerciale artificiellement dopés au NPs fluorescents de polystyrene (150 nm de



diamétre nominal). L'optimisation du procédé EO-H.O, a été effectuée en utilisant une
méthodologie de surface de réponse de plan central composite. Pour ce faire, la dégradation des
NPs a été effectuée dans un réacteur comprenant deux électrodes de feutres de carbone
(cathodes) et une électrode de BDD (anode). La dégradation des NPs a été suivie par la mesure
de I'absorbance UV-vis a 225 nm et par I'analyse (avant et apres traitement) par spectroscopie
de fluorescence d’acquisition de matrices d’émission-excitation (3D-EEM) des eaux. La
geénération in situ d’espéces oxydantes lors de I'électrolyse contribue a majorer l'efficacité de
dégradation des NPs avec des temps d’électrolyse dépendant de la charge initiale en COT des
effluents. Malgré cette différence de COT initial, un taux de dégradation des NPs de plus 80% est
enregistré au bout de 50 min d’électrolyse et ce, quelle que soit la charge organique présente
dans les eaux. L’efficacité de traitement a également été évaluée par la mesure du COT.
L’application des conditions optimales (densité de courant de 31,2 mA.cm?, 0.025 M Na,SO;, et
un temps de traitement de 52 min) a permis d’enregistrer un taux de dégradation de 81,2 + 4,5%
NPS et un taux de minéralisation de 43.1 = 3.3% (abattement du COT initial de 52 mg/L). Par
ailleurs, des tests d’estimation de la toxicité de I'effluent (avant et aprés traitement) basés sur la
létalité aigué du crustacé Daphnia magna ont également été effectués. Une unité de toxicité de
5,1 UT a été mesurée dans I'effluent non traité, alors qu’une valeur inférieure 1 UT a été enregistré

dans l'effluent reel traité aprés 52 min d’électrolyse.



ABSTRACT

Micro-plastics (MPs) and nano-plastics (NPs), regardless of being primary or secondary, are
considered emerging pollutants. These pollutants that are present in wastewater, freshwater,
marine ecosystems, and even drinking water are toxic because of their nature as well as their
interactions with other contaminants. They are also found in foods such as seafood (fish, oysters,
etc.) and sea salt. Generally composed of synthetic polymers and additives, they are plastic
particles commonly used in several fields of application (textile, cosmetics, household and
household appliances, etc.), either already with the micro- and nano-size particulates or macro-
plastics which later in their life cycle fragment into smaller particles. They are introduced into fresh
and marine waters mainly through plastic wastes, heavy rain overflows, and effluent discharges
from treatment plants that are not capable of effectively removing MPs and NPs. Their ability to
accumulate, adsorb and carry organic pollutants and metals imposes more negative effects on
the environment. Several technologies for the separation of MPs and NPs in water have been
tested. These technologies show effective removal performance with limited sub-micrometer
MPs. They constitute a partial solution because the MPs and NPs separated from the water would
return to the environment through the treatment sludge. In this work, we propose to study the
effectiveness of an electro-catalytic oxidation process for the degradation of MPs and NPs in real

laundry effluents.

The first part of this study consisted in testing the performance of the electro-oxidation process in
synthetic effluents artificially contaminated with polystyrene MPs (25 um nominal size) using a
boron-doped diamond (BDD) electrode. The effects of anode material (BDD, MMO, IrO,), area
(41.6 and 83 cm?), current density (36, 72, 108 mA/cm?), electrolyte type (Na2SO4, NaCl, NaNO3),
and concentration (0.03, 0.04, 0.06 M) were tested for 6 hours of electrolysis. The results showed
a removal rate of 58 + 21% and 84 + 8% of MPs after 1 h and 3 h, respectively using the BDD
anode with a current density of 108 mA.cm? and 0.06 M Na,SO.. The results illustrated all the
studied operating parameters significantly affected the MP degradation efficiency, except the
anode surface area which showed a negligible effect. The combination of dynamic light scattering,
scanning electron microscopy, sample filtrate TOC and Fourier transform infrared spectroscopy
results suggest that MPs degrade directly into gaseous products. Therefore, EO is a promising

process for the degradation of MPs in water.



In the second part of this study, the electro-peroxidation (EO-H20,) of polystyrene NPs (100 nm
nominal diameter) in synthetic water was investigated using 3 different configurations of
electrolytic reactors. The production of hydrogen peroxide at the cathode and the use of multiple
electrodes have been introduced with the aim of improving the degradation efficiency and
understanding the role of in-situ oxidants produced in the mechanism of electrochemical NP
degradation. The efficacy of treatment was monitored by measuring the concentration of NPs
using UV-Vis absorbance at 254 nm as well as the concentration of organic carbon using TOC
analysis. In addition, 3D fluorescence excitation-emission was analyzed to confirm the removal
of NPs. The obtained results indicated that in the EO process, the NPs are mainly oxidized at the
surface of the BDD by (i) ‘OH generated from the discharge of water molecules, and (ii) SO4™~ via
reactions between S,0g?>” and "OH. However, in the EO-H,0, process, NPs are degraded by "OH
formed from both the decomposition of H.O; and SO4~ generated from direct or indirect reactions
with H.O.. Therefore, for the EO-H,0, process, NPs degradation efficiency could enhance about
2.6 times in comparison to the EO process and the percentage of degradation reached 86.8 %.
In addition, 3D EEM fluorescence analysis confirmed the degradation of NPs. Finally, an
economic evaluation including the consumption of energy and electrolyte gave an operating cost
of 2.3 $US.m3 for the treatment of NPs by the EO-H,O; process, i.e., approximately 10 times less
than the EO process. Therefore, the in-situ generation of reactive oxygen species has a significant

role in the degradation of NPs in water.

The third part of this thesis dealt with the degradation of NPs in real effluents from a commercial
laundry that was artificially doped with polystyrene NPs (150 nm nominal diameter). The
optimization of the EO-H,O, process was carried out using a response surface methodology
(RSM) by central composite design. To do this, the degradation of NPs was carried out in a reactor
comprising two carbon-felt electrodes (cathodes) and one BDD electrode (anode). The
degradation of NPs was monitored by measuring the UV-Vis absorbance at 225 nm as well as
analyzing fluorescence spectroscopy of emission-excitation matrices (3D-EEM). Treatment
efficacy to remove organic carbon was also assessed by TOC measurement. The in-situ
generation of oxidizing species during electrolysis contributes to increasing the degradation
efficiency of NPs, depending on the initial TOC load of the effluents. More than 80% degradation
rate of NPs was recorded after 50 min of electrolysis, regardless of the organic load present in

the water. At the obtained optimal condition using the developed RSM model (current density of

vi



31.2 mA.cm?, 0.025 M Na.SO4, and 52 min treatment time) NPs degradation rate of 81.2 + 4.5%
and a mineralization rate of 43.1 + 3.3% were recorded. In addition, the toxicity of the effluent
(before and after treatment) was tested based on the acute lethality of the crustacean Daphnia
magna. A toxicity unit of 5.1 TU was measured in the untreated effluent, while a lower value of 1
TU was recorded in the treated effluent after 52 min of electrolysis.

The objectives achieved through all parts of this study provide insight into the effectiveness of the
degradation of MPs and NPs smaller than 25 um by the electrochemical oxidation process. This
process is a promising approach to mineralizing MPs and NPs in real wastewater, however, more

research is required to improve the cost-effectiveness of the process.
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1. SYNTHESE

1.1. Introduction

L’accroissement démographique et la hausse des revenus ont entrainé une importante
consommation des matiéres plastiques au cours de ces dernieres décennies. Ainsi la production
mondiale du plastique n’a cessé d’augmenter depuis 1950 de 1,5 a 367 millions de tonne (Mt) en
2020 (Europe, 2021). Selon l'organisation de coopération et de développement économique
(OCDE), elle a plus que doublé entre 2000 et 2019 pour atteindre 460 Mt avec la stimulation de
la production des objets jetables (OCDE, 2022). Par conséquent, la production mondiale annuelle
des déchets plastiques est passée de 156 a 353 Mt pendant cette méme période (OCDE, 2022).
Deux tiers de ces déchets proviennent des emballages des produits de consommations et des
textiles et prés de 22 % de ces déchets sont abandonnés dans des décharges sauvages, brilés
a ciel ouvert ou rejetés dans I'environnement. En raison du faible colt, de la durabilité et de la
malléabilité (Andrady & Neal, 2009), I'utilisation du plastique est illimitée dans chaque aspect de
notre quotidien. Cependant, les inconvénients du plastique deviennent de plus en plus évidents.
L’ensemble de la pollution de la surface des océans est estimée a prés de 5 250 milliards de

particules de plastique, soit 268 940 tonnes (Eriksen et al., 2014).

Les déchets plastiques sont composés de débris de toute taille : des macro-plastiques facilement
séparables aux particules invisibles a I'ceil nu. Les gros débris une fois présents dans
I'environnement, subissent des processus de vieillissement altéré et biotique qui entrainent leur
dégradation et leur fragmentation en de particules de plus petites tailles appelées micro-
plastiqgues (MPs) ou nano-plastiques (NPs) secondaires. A ces MPs/NPs secondaires s’ajoutent
les MPs/NPs primaires dont les rejets mondiaux dans les océans ont été estimés a 1,5
Mtonnes/an, avec des estimations comprises entre 0,8 et 2,5 Mt/an selon que les simulations
soient abusives ou non (Boucher & Friot, 2020). Cette derniére catégorie de micro/nano-
plastiques sont volontairement ajoutés a des produits cosmétiques ou résultent de I'abrasion
d’objets en plastique au cours de leur fabrication, de leur utilisation ou de leur entretien. La
majeure partie de ces particules proviennent du lavage de textiles synthétiques et de I'abrasion
des pneus sur les routes. 66% de ces micro-plastiques atteignent 'océan par le ruissellement de

I'eau sur les routes, 25% par les systémes de traitement des eaux usées et 7% par le vent (7 %)

1



(Boucher & Friot, 2020). Des études sur la surveillance environnementale a travers le monde
mentionnent une quantité importante de MPs présents dans les eaux de surface, les sédiments
cotiers, les sables de plage et les milieux marins profonds (Browne et al., 2011a; Faure et al.,
2015a; Woodall et al., 2014b).

Cette présence des micro/nano-plastiques dans I'environnement a éventuellement des impacts
néfastes sur les organismes aquatiques et sur la santé publique comme le suggeérent plusieurs
études a I'échelle du laboratoire (Avio et al., 2015; Besseling et al., 2014; Karami et al., 2017).
En plus de ces risques sanitaires, 'ensemble du cycle de vie des plastiques d’origine fossile

contribue beaucoup aux émissions de gaz a effet de serre (OECD).

Evidemment, plusieurs solutions sont d’ores et déja envisagées : sensibiliser et changer les
comportements des industriels et des citoyens, adapter la formulation des produits, limiter les
rejets industriels et domestiques, adapter les stations d'épuration... En paralléle, des projets se
développent pour nettoyer la pollution déja présente dans les océans. Le projet le plus médiatisé
est Océan Clean up qui consiste a concentrer et a ramener les débris vers une plateforme capable
de les traiter. Cependant cette solution s’attaquera aux macro-déchets flottant en surface des
océans, mais n’interceptera que peu de micro-plastiques flottants et pas du tout les nano-
plastiques. Une autre solution consisterait a utiliser une bactérie capable de dégrader le plastique
et de briser ses liaisons moléculaires. Si la bactérie découverte ne s’attaque qu’au polyéthylene
téréphtalate (PET) (Shosuke Yoshida et al., 2016), les chercheurs ambitionnent de découvrir
d’autres bactéries dégradant d’autres matieres plastiques. Par ailleurs, plusieurs technologies
avancées de traitement des eaux ont déja été testées pour le traitement des micro- et nano-
plastiques. On peut citer des exemples comme le filtre a sable rapide, le filtre & disque, la flottation
par insufflation d’air (Talvitie et al., 2017a), le bioréacteur a membrane (Lares et al., 2018) et
I'électrocoagulation (Perren et al., 2018; Shen et al., 2022). La technologie a membrane bien
gu’elle montre les meilleures performances d’élimination, laisse passer une proportion importante
des fibres (Talvitie et al., 2017a), la plus petite fraction des micro-plastiques < 20 um (Lares et
al., 2018; Michielssen et al., 2016) et les nano-plastiques < 0,7 um (Leslie et al., 2017a) dans les
effluents. Par conséquent les effluents en sortie de station de traitement déchargent entre 5.10%-
4.10%° particules par jour par station de traitement dans I'environnement (Sun et al., 2019). Par
ailleurs, les boues issues de ces procédés de séparation nécessiteraient un traitement additionnel
pour prévenir le retour des MPs dans I'environnement.
2



Au regard de cette situation, nous proposons d’étudier la dégradation des micro/nano-polymeéres
retrouvés dans les eaux résiduaires de buanderie commerciale, par les procédés
électrochimiques. Ces procédés permettent la production des radicaux hydroxyles (°OH) qui sont
des oxydants puissants et non sélectifs (Guinea et al., 2008). |l est également possible de générer
simultanément d’autres espéces oxygénées réactives (H.S;0s, H202, etc.) lors de I'électrolyse.
L’utilisation de ces procédés regorge de nombreux autres atouts comme la réduction de formation
des boues de traitement et le besoin de faibles quantités de réactifs. A ce sujet, le procédé
d’électro-oxydation sera comparé a I'électro-peroxydation en utilisant une a deux piéces d’anodes
et de cathodes pour 'oxydation des MPs et NPs de polystyréne dans I'eau. La combinaison de
techniques analytiques telles que la spectroscopie infrarouge a transformée de fourier (IRTF),
spectrophotométrie UV visible, spectroscopie de fluorescence, le carbone organique total (COT)
d’échantillons filtrés et non, et la pesée de la masse ont permis d’évaluer I'efficacité des procédés.
L’'impact des paramétres opératoires (densité de courant, le type et la surface de I'anode et de la
cathode, le type et la concentration de I'électrolyte) a été étudié dans I'eau synthétique dans
I'optique de lidentification des meilleures conditions pour le traitement des eaux usées réels de
buanderie. Toutefois, étudier davantage les procédés électrochimiques est crucial afin de baisser

leurs consommations énergétiques et améliorer leurs performances d’élimination.

1.2. Plastiques, micro- et nano-plastiques dans I’environnement

1.2.1. Plastiques : Production, consommation et déchets

En 2021, la production mondiale des matieres plastiques était estimée a 390.7 millions de tonnes
contre 359 millions de tonne en 2018 (Figurel.l.) (Plastics, 2019; PlasticsEurope, 2022). Les
plus gros producteurs que sont la Chine, ’Amérique du Nord, I'Asie et 'Europe enregistraient
respectivement 32%, 19%, 17% et 15% de cette production mondiale. Il est important de noter
que ces chiffres de production n’‘ont pas considérés la production des fibres. En 2018, la
production mondiale des fibres synthétiques était de 73,4 millions de tonnes
(IndustrievereinigungChemiefaser, 2018/2019). Par conséquent, ces données de la production
mondiale du plastique selon (PlasticsEurope, 2022) sont sous-estimées. Par ailleurs, il est estimé
que d’ici 2050, la demande dépassera trois fois la production de 2016 qui était de 335 millions de
tonnes (WEF, 2016).
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Figure 1. 1 : Evolution de la production de plastique dans le monde de 1950 a 2018,
(PlasticsEurope Market research group, 2019).

Une étude comparative du marché de I'importation et de I'exportation des plastiques sur un
échantillon de 7 pays (USA, Chine, Russie, Turquie, Corée du sud, Suisse, Arabie saoudite du
sud) pour 'année 2018 est présentée dans la figure 1.2. (Plastics, 2019). On constate que
l'importation de plastique est importante dans les pays comme les USA et la Corée du sud (Figure
1.2). Par contre, la Chine, I'Arabie saoudite et la Suisse présentent de faibles valeurs
d’'importation qui pourraient s’expliquer par la forte production au niveau local. La Chine, bien
gu’elle soit le plus gros producteur exporte Iégérement moins que les USA et la Turquie. Une
grande partie des plastiques produits en Chine est éventuellement consommée dans son
industrie. Ces produits industriels en plastiques, ou emballés dans le plastique, sont a leur tour
distribués a travers le monde entier. 94% des exportations de la Chine sont constitués de produits
manufacturés. Les USA sont présentés comme le premier partenaire commercial de I'industrie

du plastique européen en 2018.
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Figure 1. 2 : Marché du plastique dans les 7 pays partenaires commerciales du plastique hors Europe, (a)
importations en 2018, (b) exportations en 2018 (PlasticsEurope 2019).

La production des polymeéres plastiques nécessite plusieurs étapes que sont: le craquage,
'oxydation ou la chloration, la polymérisation ou la polycondensation, I'ajout d’adjuvant
(Fontanille & Yves Gnanou, 2013). La polymérisation consiste a lier a I'aide d’'un catalyseur les
monomeéres (comme le styréne, propyléne, éthyléne) entre eux de maniére linéaire afin de créer
la chaine polymérique. La polycondensation consiste a enlever les petites molécules, I'eau par
exemple, pour former le polymére par condensation chimique (Fontanille & Yves Gnanou, 2013).
Lors de la production des polymeres plastiques, des additifs plastiques (bisphénol A, phtalates,
etc) sont ajoutés afin de conférer aux matériaux plastiques des propriétés de plastifiants,
retardateurs de flammes, stabilisants, ou antioxydants (OECD, 2009).

Les plastiques sont une grande famille de matériau constituée de plusieurs types de polymeéres
classés en deux catégories de plastique : les thermoplastiques et les thermodurcissables
(Plastics, 2019). Les thermoplastiques constituent la famille des plastiques qui peuvent étre
fondus lorsqu’ils sont chauffés et durcis une fois refroidis. Ces caractéristiques donnent au
matériel son nom réversible. Autrement dit, ils peuvent étre réchauffés, remodelés a plusieurs
reprises. Les thermodurcissables sont de la famille des plastiques qui subissent un changement
chimique lorsqu’ils sont chauffés. Par conséquent, aprés qu’ils soient chauffés et formés, ces
plastiques ne peuvent pas étre refondus et reformés.

Chaque plastique est congu avec des caractéristiques spécifiques (Tableau 1.1) et est idéal pour
l'application a laquelle il est destiné. Les produits en plastique ont des caractéristiques

exceptionnelles telles gqu’ un poids Iéger, durable et polyvalent, et une production a faible coQt



(Ivleva et al., 2017). Ces performances le rendent indispensable dans plusieurs domaines.
L’emballage est le plus grand secteur en termes de consommation des plastiques au monde.
Cette consommation représente environ le quart de la production mondiale (Figure 1.3a). Il
comprend les emballages de nourriture, des briques de lait, des sacs d’achats, et des bouteilles

d’eau, qui sont des produits largement incorporés dans nos routines quotidiennes.

Six principaux types de plastiques produits de maniere industrielle dominent le marché du
plastique (Figure 1.3b). Il s’agit du polyéthyléne (PE faible densité PEFD, PE haute densité,
PEHD), du polypropyléne (PP), du polychlorure de vinyle (PVC), du polystyréne (PS, et EPS
expansé), du polyuréthane (PUR) et du polyéthyléne téréphtalate (Andrady & Rajapakse, 2017).
Ces polymeéres plastiques sont appelés les polyméres de commodité ou de grande diffusion. lls

représentent a eux seuls plus de 80% de la demande de plastique en Europe (Plastics, 2019).

39.90%

Autres
19%

6.20%

3.40% 4.10%

Figure 1. 3: Demande européenne de plastique (a) par secteur d'activité en 2018 (b) par type de polymére
(Plastics, 2019).



Tableau 1. 1: Caractéristiques des différents polymeéres plastiques de grande diffusion.

Polyméres Monomeéres Densité
Polyéthyléne H H 0,90 - 0,97

L
(PE) : — i

H H/,
Polypropyléene 0,83-0,90
(PP)
Polystyréne (PS) [ 1,04 - 1,05

=)
S -
AU
Polyuréthane g .|. ¢ ’ 1,2
. .- N ! 0 li [ 14
(PUR) { | I 1}
H H H H H 7

Polyéthyléne o o 1,34 —1,37
téréphtalate O)J\Cw\o—c'ﬂz—c'*z
(PET) n
Polychlorure de HoCl 138-14
vinyle (PVC) 5

H H |,

Aprés consommation, une partie des déchets plastiques sont collectés pour traitement. En ce qui
concerne spécifiquement les matériaux d’emballage plastique, dont 78 millions de tonnes ont été
produits en 2013, 14 % ont été recyclés, 14 % incinérés, 40 % mis en décharge et 32 % se sont
retrouvés dans I'environnement a I'échelle mondiale (WEF, 2016). En 2018, sur prés de 25
millions de tonnes de plastiques d’emballage produits en Europe 17,8 millions de tonnes de
déchets plastiques ont pu étre collectés (Plastics, 2019) soit 42% recyclés, et 39,5% utilisés dans
la production d’énergie. Environ 18,5 % de ces déchets collectés sont encore envoyés a la
décharge. Cependant, les restrictions relatives aux décharges ne sont pas toujours appliquées.

Sur 30 pays en Europe, seulement 7 appliguent les regles relatives aux décharges
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(PlasticsEurope, 2018). Par conséquent, ces déchets se retrouvent dans I'environnement par le
biais du vent et se transforment en de plus petits débris de plastique qui aujourd’hui soulévent
des préoccupations mondiales au sujet de sa large distribution et de leurs conséquences
environnementales. Bien que le Canada, par rapport aux autres pays comme les Etats-Unis, ou
les pays de I'Union Européenne ou hors Union européenne, présente le moins de fuite de
plastique dans I'environnement, il n’est pas prévu que ces chiffres connaissent une baisse dans
30 ans (Figure 1.4.). En effet, dans I'environnement, les plastiques subissent des processus de
vieillissement qui entrainent leur dégradation et leur fragmentation en particules de plus en plus
petites appelées micro-plastiques (MPs) (particules inférieurs a 5 mm) selon (Lambert & Wagner,
2016) puis en NPs (particules dont la limite de taille supérieure est fixée a 100 nm par certains
auteurs (Lusher et al., 2017) et 1000 nm pour d’autres (Cole & Galloway, 2015a; Cole et al.,
2014). Autrement, les NPs sont définies comme étant des particules comprises entre 1 et 1000
nm résultant de la dégradation d’objets industriels en plastique et pouvant présenter un

comportement colloidal (Gigault et al., 2018b).
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Figure 1. 4 : Estimations des fuites de plastique vers les milieux aquatiques a la fois en eau douce
et dans I'océan par région. Source : OECD (2022), Global Plastics Outlook: Policy Scenarios to
2060.

1.2.2. Sources de provenance des micro- et nano-plastiques

En fonction de leurs sources de provenance, il est possible de distinguer des micro/nano-

plastiques primaires et secondaires. L'utilisation des filets de péche, des produits cosmétiques,
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de nettoyage et les microfibres des vétements issus des machines de lavage sont les principales
sources de MPs dans les systémes aquatiques par le biais des effluents des stations de
traitement des eaux usées (Carr et al., 2016; Duis & Coors, 2016; Murphy et al., 2016a). Il a été
montré qu’entre 4 594 et 94 500 particules de PE (164 — 327 um) pouvaient étre libérées lors
d’une seule utilisation (=5 mL) d’'un produit cosmétique sous forme liquide (Napper et al., 2015b).
En outre, les granules utilisés pour l'industrie des plus grandes piéces plastiques et les microbilles
utilisées comme abrasifs industriels (Figure 1. 5) (Lusher et al., 2015) atteignent I'environnement
suite a des problémes lors du transport ou du stockage (Claessens et al., 2013b; Gregory, 2010).
Par ailleurs, un tissu en acrylique peut produire jusqu’a 729 000 fibres contre 138 000 et 496 000
fibres par lavage pour des tissus en polyester-coton et en polyester seul (Napper & Thompson,
2016a). Dépendamment du systéme de traitement utilisé et de la taille des MPs considérée, les
stations de traitement vont éliminer plus ou moins efficacement les MPs dans des effluents. (Carr
et al., 2016). Malgré cette efficacité relative, les stations de traitement conventionnels demeurent
des sources et des voies potentielles de rejets de micro/nano-plastiques dans I'environnement
vu les grandes quantités d’effluents rejetés par jour (Dris et al., 2015a; Gundogdu et al., 2018b).
D’aprés les statistiques, environ 8 milliards de microbilles sont libérées quotidiennement dans les
milieux aquatiques par l'intermédiaire des STEPs (Rochman et al., 2015). Il a été estimé qu’entre
63 000 et 430 000 tonnes de MPs sont déversés sur les sols européens via les boues d’épuration
(Nizzetto et al., 2016). Ces auteurs estiment que ces MPs finissent par retourner et s’accumuler
dans les systemes aquatiques (Leslie et al., 2017a; Michielssen et al., 2016). Cette catégorie de
micro- et nano-plastiques qui arrivent dans les eaux déja avec leur taille micro ou nanométrique
sont désignés comme les MPs/NPs primaires. Les MPs secondaires proviennent de la
dégradation des gros matériaux plastiques conduisant également a la libération de micro puis en
nano-plastiques dans I'environnement (da Costa et al., 2016). (Lambert & Wagner, 2016) par
exemple ont caractérisé la formation des NPs lors de la dégradation d’'un couvercle de tasse a
café jetable en PS sous rayonnements UV. Leurs résultats ont clairement montré une
augmentation de la formation de NPs au fil du temps d’exposition. Aprés 56 jours d’exposition, la
concentration de nano-plastiques dans I'échantillon en fin d’exposition était de 1,26 x 108
particules/mL (taille moyenne des particules 224 nm), contre 0,41 x 108 particules/mL dans le
témoin. En plus de la photo-oxydation sous rayonnements UV (Cai et al., 2018b), I'hydrolyse, la
bio-assimilation, les fractures mécaniques dues a I'abrasion du sable et des turbulences de l'eau,

sont des mécanismes par lesquels les méso-plastiques et micro-plastiques sont fragmentés
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(Cooper & Corcoran, 2010a; Gewert et al., 2015a). Les polymeres contenant des hétéroatomes
tels que le poly(uréthane) (PU) et le PET se dégradent principalement par hydrolyse (Gewert et
al., 2015a).

Figure 1. 5: (a) Microbilles de Polyéthyléne retrouvées dans un produit cosmétique et (b) granulés pour
I'industrie récoltés sur la plage d’Equihen (Hermabessiere, 2018).

1.2.3. Apparition de micro- et nano-plastiques dans le milieu aquatique

De nombreuses études ont examiné la présence des MPs dans les milieux marins, les eaux
douces, les eaux des stations d’épuration, et ce a travers de nombreux pays (Tableau 1. 2). |l
ressort que la pollution de ces milieux par les MPs est globale. En plus, les premiers rapports des
médias sur la présence des micro-plastiques dans I'eau potable sont apparus en 2017, suivis des
publications scientifiques en 2018 (Eerkes-Medrano et al., 2018). Cependant, il est possible que
cette omniprésence des micro-plastiques dans les eaux soit sous ou surestimée, car de
nombreuses études mentionnent les limites de leurs dispositifs d’échantillonnage et indiquent
gu’entre 22% et 90% de particules suspectées étre des micro plastiques ne le sont pas aprés
analyses par spectroscopie FT-IR (Lares et al., 2018; Magnusson & Norén, 2014; Ziajahromi et
al., 2017b). Afin d’augmenter la précision sur la quantification des MPs, plusieurs analyses de
détection ont été effectués pour accompagner l'identification des MPs par la caractérisation
chimique par spectroscopie FTIR. Cependant certaines études se sont limitées au comptage
visuel par microscopie (Eriksen et al., 2013b; Free et al., 2014; McCormick et al., 2014b; Vermaire
et al., 2017). Hidalgo-Ruz et al. (2012) estime l'erreur qui accompagne les résultats de
guantification des MPs de moins de 100 um a plus de 70%. Malgré que les protocoles analytiqgues

aient été optimisés pour analyser avec précision les MPs dans les eaux réelles (Hurley et al.,
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2018; Loder et al., 2015; Tagg et al., 2016; Tagg et al., 2015), la détection des nano-plastiques
est toujours difficile. En effet, a ce jour, aucun rapport n’a signalé I'occurrence des NPs dans les
eaux réelles. Le tableau 1.2 permet d’illustrer, pour différents pays, les valeurs minimales-
maximales, les moyennes et les décharges théoriques relatives de MPs détectées dans les

influents et effluents des stations d’épuration et dans les eaux de surface.

Tableau 1. 2 : Concentrations en nombre de particules (* MPs/L), (* MPs/m?3), (** MPs/km?) dans les

différentes eaux et les décharges de stations de traitement en (***MPs/jour/station).

Matrices Continent/Pays  Taille Concentration Références
MPs (Nombre de particules)
(Hm)
Eau Amérique - 1534 ** (Law et al.,
marine 2010)
Amérique - 26898 ** (Eriksen et al.,
2013c)
Asie - 87000 ** (Yamashita &
Tanimura,
2007)
Australie - 4256-8966 ** (Reisser et al.,
2013)
Europe - 243853 ** (Cozar et al.,
2015)
USA > 333 0,81-17,93 * (McCormick et
al., 2014b)
Canada > 100 0,05-240 * (Vermaire et
al., 2017)
Eau de Chine > 50 1660-8925 * (Di & Wang,
surface > 48 1,26.10% * 2018a)
(Free et al.,
2014)
Pays bas > 30 27000 * (Karlsson et al.,
2017a)
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Royaume uni > 270 0,028 * (Sadri &
Thompson,
2014)
USA > 20 133 * (Michielssen et
al., 2016)
Danemark >10 2223 -10044. 103 * (Simon et al.,
2018)
Influents > 20 610. 10% * (Talvitie et al.,
avant Finland 2015)
traitement > 250 57,6. 10% * (Lares et al.,
2018)
Pays-bas >0,7 68-910 * (Leslie et al.,
2017a)
France > 100 293. 10%* (Dris et al.,
2015b)
Allemagne >10 0,08- 2,79.108- (Dubaish &
7,52.10% * 2,6*2*.* 10° Liebezeit,
2013)
Australie > 25 1,5. 103 4,60 .10 #** (Ziajahromi et
: al., 2017b)
Effluents USA > 125 4* 5,28.107 *** (Mason et al.,
apres 2016a)
traitement > 40 0,0* 0,0 *** (Carr et al.,
2016)
Finlande > 20 20-300 * 1,26.10°- (Talvitie et al.,
6,59.1010 * 2017a)
Scoland >65 0,25.10° 6,52.100**  (Murphy et al.,
’ 2016a)
Eaux République <10 EB: 1473 - 3,605 * (Pivokonsky et
potables tchéque. ET:33-628" al., 2018)

12



14 pays >25 ER:0-61° (Kosuth et al.,

2018)
Allemagne > 20 ESB,EST:0-7* (Mintenig et al.,
2019)
Allemagne >5 BR: 0,118 +88 * (Schymanski et
BC:11+£8"°
BV: 50 52 * al., 2018)
- >1 BR: 4,889 + 5,432 * (Ossmann et
BV : 6,292 £ 10,521 al., 2018)

EB : Eau brute, ESB : Eau souterraine, BR : Bouteille réutilisable, ER : Eau de robinet, ET : Eau traitée, EST : Eau
souterraine traitée, BV : Bouteille en verre, BC : Bouteille en carton.

Gréce a ces valeurs (tableau 1.2), il est possible d’'observer une large variation des concentrations
de micro-plastiques de 0 a plus de 103 MPs/m? ou MPs/km? dans toutes les matrices aquatiques.
Une comparaison entre ces différents résultats serait biaisée du fait de la différence des
méthodes d’échantillonnages et d’analyse utilisées par ces études. Par conséquent, I'importance
de la contamination des eaux entre pays, ne pourrait étre classée. Néanmoins, on constate que
les eaux de surface sont largement plus concentrées que les effluents qui sortent des stations de
traitement malgré l'effet de dilution des grandes quantités des eaux de surface. Ces fortes
concentrations dans les eaux de surface sont dues d’'une part a 'accumulation des faibles
concentrations relatives en MPs des effluents des différentes stations d’épuration et d’autre part
a de nombreuses autres sources terrestres. En plus, les MPs retrouvées dans les eaux sont de
différents types de polyméres et présentent des formes trés diversifiés (Figure 1. 6).

Pour les eaux de surface, les plus grandes concentrations sont détectées en Chine et au Pays-
Bas ou celles-ci atteignent respectivement 2,7.10* MPs/m?® et 1,26.10* MPs/m® pour des
particules de tailles > 270 um et > 48 um. Par contre pour les effluents, les USA enregistrent les
plus faibles valeurs variant de 0-4 MPs/m3. Ce qui expliquerait les plus faibles valeurs de MPs

dans les eaux de surface qui s’y trouvent.
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Figure 1. 6 : Formes de MPs dans les eaux de surface et sédiments (riviere
d’Ottawa et affluents) (Vermaire et al., 2017), aspects de polyméres détectés
des effluents a différentes étapes de traitement (Lares et al., 2018).

1.2.4. Impacts et toxicité des micro- et nano-plastiques

A travers des simulations moléculaires, (Rossi et al., 2014a) a démontré que les particules de PS
nanométriques peuvent facilement pénétrer dans les membranes lipidiques des organismes et
lorsque dissoutes dans la membrane, elles entrainent des changements dans la structure
membranaire. Ce qui affecte la fonction cellulaire par l'effet de réduction de la diffusion
moléculaire. (Tian Xia et al., 2008) a par ailleurs montré que les NPs de PS a 60 nm étaient
hautement toxiques pour les cellules macrophages (RAW 264.7) et épithéliales (BEAS2B) (Tian
Xia et al., 2008). Certaines particules de PS de 44 nm affectent la viabilité cellulaire, 'expression
génique inflammatoire et la morphologie cellulaire, avec une forte régulation induite de genes IL-
6 et IL-8, cytokines impliquées dans les pathologies gastriques (Forte et al., 2016). L’étude de
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(Kashiwada, 2006) a montré une accumulation de nanoparticules de latex dans les branchies, les
intestins, les testicules, le foie et le sang du poisson Oryzias latipes. Les NPs ont également été
identifiés dans le cerveau des organismes. lIs sont donc capables de traverser la barriere hémato-
encéphalique essentielle & la protection du cerveau contre les toxines systémiques et au maintien
de ’homéostasie requis pour la fonction neuronale (Almutairi et al., 2016). Une étude réalisée par
(Wegner et al., 2012) a évalué les effets des NPs de PS (30 nm) sur la production de pseudoféces
et le poids de matieres fécales des moules bleues (Mytilus edulis L.). Il a remarqué que I'activité
filtrante de cette espece de moule en présence de nano-plastique de PS avait été réduite.
(Bergami et al., 2016) a également utilisé des NPs a base de polyesters carboxylés et aminés
(40-50 nm) pour étudier la mortalité et les effets sublétaux sur les larves d’Artemia franciscana.
Les NPs ont nui a l'alimentation, a la motilité et a la mue multiple des larves. Plusieurs autres
effets toxiques ont également été constatés auprés des organismes (Tableau 1.3). Les particules
de NPs étant plus petites que les particules de MPs, elles sont susceptibles de présenter des
effets toxiques légérement différentes que les MPs (Chae & An, 2017a). (Ward & Kach, 2009) a
analysé dans un écosystéme marin, la toxicité des NPs de PS (100 nm) sur deux espéces de
bivalves (Mytilus edulis et Crassostrea virginica) aprés 45 minutes d’exposition en enregistrant a
la fois l'ingestion des deux especes. Les résultats ont conclu que les NPs restent plus longtemps
dans le corps que les MPs et peuvent étre transportés vers la glande digestive (Ward & Kach,
2009). Par ailleurs, un test de toxicité utilisant des MPs et NPs simples et fluorescentes (50 nm,
500 nm et 6 um) a montré que les NPs de PS a 50 nm n’affectaient pas la fécondité des
copépodes marins (Tigriopus japonicus), mais toutes les autres tailles de plastiques (500 nm et
6 um) inhibaient physiquement leur fécondation (Lee et al., 2013). La dépendance de la toxicité
des micro-plastiques en fonction de la taille des particules (50 et 500 nm et 6 um) a aussi été
analysées par (Jeong et al., 2016b). L'exposition aux billes de plastique avait démontré une
augmentation du stress oxydatif et des enzymes anti-oxydantes, et une diminution du taux de
croissance, de la fécondité, de la durée de vie, du temps de reproduction et de la taille du corps
de la rotiféere Brachionus koreanus. Ces résultats ont conclu que la toxicité des MPs et NPs
dépend de la taille et que les plus petites particules de plastiques sont plus toxiques que les plus
grosses (Chae & An, 2017a; Jeong et al., 2016b).
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Tableau 1. 3 : Impacts des MPs et NPs de PS et PE sur les organismes aquatiques.

Plastique organisme(s) Taille MPs  Concentrations Observations Références
aquatiques MPs
Chlorella sp. et 20 nm >0,55¢g.L? Interference avec la P.
Scenedesmus sp. photosynthése Bhattachary
aetal,
2010
Scenedesmus obliquus 70 nm > 30 - 103 mg. Inhibition de la croissance et (Besseling
L1 réduction de la concentration et al., 2014)
PS chlorophyllienne des cellules
Daphnia 70 nm > 30 - 103 mg. Réduction du taux de
magna L1t reproduction et de la taille
corporelle
Phaeodactylum 23 nm 10-100 g.L? Formation accélérée de (Chenetal.,
tricornutum polyméres extracellulaires 2011)
bactériennes
Tigriopus japonicus 500 nm 1,25 et 25 mg.L- Baisse de la fécondité (Lee et al.,
! 2013)
Mytilus edulis et 100 nm 1.3.10" NPs.L™*  Accumulation des particules (Ward &
crassostrea virginica dans le tube digestif Kach, 2009)
Mytilus.edulis 30 nm 0,1;0.2 et Réduction de la capacité de (Wegner et
0.3g.L1 filtration, production de pseudo al., 2012)
-féces
Larves de Artemia 40 nm 0,5; 25 et 50 Entrave a la motilité des larves (Bergami et
franciscanal mg/MI al., 2016)
Carassius 28 nm 10 g.L*? Changement dans le (Cedervall
carassius métabolisme des graisses et al., 2012)
Carassius 24 et 27 9.3 x10% Altération des comportements  (Mattsson
carassius particles.L? physiologiques et et al., 2015)

métaboliques
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Paracentrotu 90 nm > 3.85mg.L? Sévéres défauts de (Della Torre
s lividus développement et al., 2014)
embryos
PE et PS  Mytilus <100 pm 20g.L* PE/PS  Altération des réponses (Avio et al.,
galloprovincialis +pyrene + immulogiques, effets 2015)
50 mg.L* neurotoxiques, début de géno-
pyrene toxicité et changements dans
I'expression génétique
PE Tripneustes 10-45 pym 1, 10, 100, et Pas d’effets significatifs (Kaposi et
gratilla 300 spheres.mL" al., 2014)
1
Eisenia andrei >250 et 62, 5; 125 et Effets histopatlogiques (Rodriguez-
<1000 um 500 Seijo et al.,
mg.kg™ 2017)
Lumbricus terrestris <150 pum 1,2% (w/w) dans Croissance réduite et (Huerta
du sol augmentation du taux de Lwanga et
mortalité al., 2016)
Pomatoschistus microps  1-5 um + 0,184 mg. L* Diminution de la performance  C.-S. Chen
Cr(VI) +18,9mg.L? des prédateurs (<67%) Etune etal, 2011
Cr(VI) important inhibition de I'activité

enzymatique (<31%)

17



1.3. Procédés électrochimiques d’oxydation avancée

Par I'application du courant électrique, les procédés électrochimiques d'oxydation avancée
dégradent les polluants simultanément a la surface des électrodes par le transfert d’électron et
par la production des especes oxygénées réactives (‘'OH, O;", HO>", H-05, etc.) dans la solution.
Par comparaison avec les autres oxydants chimiques, le radical °OH a le potentiel redox le plus
élevé (2.80 SHE) quel que soit le pH du milieu. Parmi les procédés électrochimiques d'oxydation
avancée, on retrouve des procédés comme I'électro photo-catalyse, I'électro-oxydation, I'électro-

Fenton, I'électro-photo-Fenton.

1.3.1. Electro-photo-catalyse

L’électro-photocatalyse est un procédé de dégradation qui consomme moins de produits
chimiques mais aboutit & un certain niveau de dégradation ou a une minéralisation totale des
polluants récalcitrants (Daghrir et al., 2013a; Guitaya et al., 2015; Hassen Trabelsi et al., 2016).
Il combine un photocatalyseur (semi-conducteur) et des radiations lumineuses, assisté par
I'électrochimie. L’application d’une énergie supérieure ou égale a la différence d’énergie entre les
bandes du photocatalyseur conduit & un transfert des électrons de la bande de valence a la bande
de conduction, formant ainsi des trous positifs dans la bande de valence. En présence
d’accepteurs d’électrons tels que Oz, H.O et OH', ces charges photocatalysées entrainent la
génération d’espéces oxygénées réactives (HOO®, H,O,, O, OH"). Le polluant va donc étre
oxydé soit directement par les trous « h* » a la surface du photo-catalyseur ou par ces espéeces
ainsi générées qui migrent dans 'eau. L’application du potentiel permet d’éviter la recombinaison
des électrons/trous. Par conséquent, il se produit une augmentation de I'oxydation directe des
polluants a la surface du photocatalyseur et la production de OH* par 'oxydation des OH" et de la
molécule d’eau. Par ailleurs, I'utilisation de cathode comme le graphite ou le carbone vitreux afin
de générer du peroxyde d’hydrogéne dans la solution par réduction cathodique de I'oxygéne,
pourrait améliorer la production des OH* disponibles pour la dégradation des polluants. Bien que
tous ces éléments permettent d’'améliorer I'efficacité du procédé, ce procédé comporte des limites
telles que 'encombrement des sites actifs des photo-catalyseurs due a une grande concentration

des polluants et la durée de vie des photo-catalyseurs et des lampes.
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1.3.2. Electro-oxydation

L’électro-oxydation (EQO) est un procédé prometteur pour le traitement de diverses eaux usées
polluées par des composés organigues non oxydables chimiquement ou difficilement oxydables
tels que les produits pharmaceutiques, les pesticides et les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAPSs), retrouvés dans les effluents industriels et les eaux usées municipales
(Garcia-Segura et al., 2015a; M. Panizza et al., 2001; Yassine et al., 2018). En effet, les stations
de traitement municipales ne sont pas en mesure d'éliminer complétement ces composants. La
présence de ces polluants dans les effluents déversés permanemment dans I'environnement
présente une importance particuliere car elles peuvent causer de la toxicité chronique avec des
effets subtils sur les animaux et les plantes aquatiques.

Par I'application de I'électro-oxydation, des taux d’élimination de COT allant jusqu’a 100% ont été
reportés pour le bisphénol A et I'acide clofibrique respectivement aprés 14h et 7h d’électrolyse
lorsque I'anode DDB (diamant dopé au bore) est utilisée (Murugananthan et al., 2008; Sirés et
al., 2006).

Oxydation indirecte

Sous-produTts

Polluant

Sous-produits Réduction cathodique

Oxydation directe

Figure 1. 7 : Principe de I'électro-oxydation.

L’EO est un procédé basé sur la génération in situ des radicaux hydroxyles et des oxydants a
longue durée de vie (par exemple les ions hypochlorites, ions persulfates) (Figure 1.7) par les
processus électrochimiques direct (Comninellis & Chen, 2010; Martinez-Huitle & Brillas, 2009) et
indirect (Michaud et al., 2000; Rajkumar et al., 2007) suivant les réactions (Eq.1.1-1.5).
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Equation 1.1: 2 Cl~ — Cl, + 2e~

Equation 1.2 : Cl, + H,0 — HOCl+ H" + CI~
Equation 1.3 : HOCL - H* + 0Cl™

Equation 1.4 : 2HSO; — S,0%™ + 2H* + 2¢-
Equation 1.5 : 5,02~ + H,0 - 2HSO; + 1/,0,

L’action directe d’oxydation anodique des composés organiques s’effectue en deux étapes
(Comninellis, 1994; Drogui et al., 2007). Premiérement, une décharge anodique de la molécule
d’eau est obtenue avec formation du radical hydroxyle (°OH) adsorbé sur des sites actifs de
I'électrode (M) (Eq.1.6-1.8). Par la suite, le polluant organique (R) est oxydé par les radicaux
libres adsorbés sur I'électrode formant ainsi un produit organique partiellement oxydé (RO). Ce
produit oxydé (R) peut étre davantage oxydé en CO; et H.O (Eq.1.7-1.8) par les radicaux

hydroxyles qui sont continuellement formés par la décharge anodique de I'eau.
Equation 1.6 : M + H,0 - M(OH")+ H* + e~
Equation 1.7 : R+ M(OH") > M+ RO+ H* + e~

Equation 1.8 : R+ M(OH") - M + mCO, + nH,0 + H* + e~

Toutefois, l'efficacité de ce procédé dépend principalement de plusieurs conditions : la
passivation des électrodes, le matériau d’anode, la densité du courant, la nature et concentration
du polluant organique, et I'électrolyte de support. De nombreux auteurs soutiennent que
I'électrode de DDB (diamant dopé au bore) est 'anode la plus efficace pour la dégradation des
polluants organiques réfractaires sans que la nature du polluant n’affecte significativement
I'efficacité du procédé (Rodrigo et al.,, 2010). Aprés 4 h de traitement de l'acide 2,4
dichlorophenoxy-propionique, des taux d’abattement de 63, 82, et 97 % de COT pour des
densités de courant respectives de 100, 300, and 450 mA.cm™ ont été rapportés (Brillas et al.,
2007). Ce qui confirme l'efficacité du DDB et montre I'importance de la densité du courant
appliquée dans l'efficacité de I'électro-oxydation (Anglada et al., 2009; Khandegar & Saroha,
2013). L’augmentation de la densité de courant, a donc eu un effet positif sur la production de

radicaux hydroxyles a la surface du BDD suivant la réaction (Eq.1.9) pendant I'électrolyse.

Equation 1.9 : H,0 + BDD — BDD(0H")
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Pour ce qui est de la nature de I'électrolyte de support, les effets isolés et combinés des
électrolytes tels que le NaCl, Na,COs et Na>SO, sur la dégradation du buprofézine (250 mg. L™?)
avec I'anode BDD en appliquant une densité de courant de 60 mA.cm? ont été expérimentés
(Errami et al., 2012). |l ressort qu’une minéralisation de 80% a été obtenue avec I'électrolyte NaCl
(1g. L) contre 92% de minéralisation avec un mélange équimolaire (NaCl + Na,COs) aprés 2h
de traitement. (Duran et al., 2018) a démontré une grande réduction de COD par I'application de
I'électro-oxydation sur des effluents d’eau de lavage des machines. L’électro-oxydation de ces
eaux sans ajout d’électrolyte et a I'aide du Ti/Pt a permis un abattement de COD de 35% aprés
6h d’électrolyse. Avec 'ajout de 7g/L de Na,SO. a ces eaux de buanderies I'abattement de COD
a atteint 71% pour ce méme temps de traitement. Ce qui pourrait s’expliquer par une oxydation
additive due aux radicaux sulfates (SO4%*) et persulfates (S:0s?") ayant une durée de vie plus
longue que les radicaux hydroxyles. Lorsque le BDD est appliqué avec des densité de courant
de 33,3 et 66,6 mA.cm?, I'élimination du COD atteint respectivement 80 et 88,9% aprés 6h.
Cependant, lorsque le Ti/Pt est appliqué, I'élimination a tendance a diminuer (71- 68%) avec
laugmentation de la densité de courant (de 33,3 a 66,6 mA.cm?). Il faut noter qu'une
consommation d’énergie de prés de 400 kWh.dm= a été nécessaire pour atteindre cette efficacité
optimale.

Bien que I'électro-oxydation soit un procédé efficace pour la dégradation des polluants
réfractaires, I'application de fortes densités de courant limitent majoritairement ce procédé a
cause des réactions parasites telles que la formation d’oxygéene (Eq. 1.10) au détriment des

radicaux hydroxyles.

Equation 1.10 : H,0 + M(OH") » M + 0, + 3H* + 3e”

1.3.3. Electro-fenton et Electro-photo-fenton

L’électro-Fenton est connu comme un traitement d’électro-oxydation indirecte basé sur
I'utilisation combinée du peroxyde d’hydrogéene (H:0-) et du fer (Fe?* )(Brillas et al., 2009; Sirés
et al., 2007) a un pH acide. L'H.O, est constamment fourni dans les eaux par réduction
cathodique de 'oxygéne (O:) (Murugananthan et al., 2011) suivant I'équation1.11. L'H,O, réagit
avec le Fe?* ajouté pour produire des radicaux hydroxyles par la réaction de Fenton (Eq. 1.12).
Le Fe?* nécessaire a cette réaction de Fenton est régénéré dans la solution par la réduction
cathodique du fer ferriqgue Fe®*" (Eq.1.13) (Borras et al., 2013).
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Equation 1.11: 0, + 2H* + 2e¢~ - H,0,

Equation 1.12 : H,0, + Fe?* + H* - Fe3* + OH" + H,0

Equation 1.13 : Fe3t + e~ — Fe?*

Equation 1.14 : Fe(OH)?>* + hv — Fe?* + 0OH°

Equation 1.15 : 2Fe(C,0,)37?" + hv — 2Fe?* + (2n — 1)C,02* + 2C0,

Le couplage de ce procédé avec les rayonnements UV ou solaires améliore la régénération du
Fe2* par photo-réduction du Fe(OH)?* qui est la forme prédominante du fer ferrique Fe(lll) a un
pH 2.5—4.0 suivant I'équation (1.14) (Sun & Plgnatello, 1993; Zepp, 1992) et par la photolyse des
complexes Fe(lll)—carboxylate (Eq.1.15) (Sirés et al., 2006). L’EF et le EPF combinent deux
sources de production de radicaux hydroxyles. C’est a dire que les polluants organiques peuvent
étre détruit simultanément par les radicaux hydroxyles homogenes formés a partir de la réaction
de Fenton et par les radicaux hydroxyles BDD('OH) hétérogénes produits a la surface de 'anode
a partir de la décharge de la molécule d’eau (Panizza & Cerisola, 2005). Sous des conditions
similaires I'acide 4-Chlorophenoxyacetique et l'acide 2,4,5-trichlorophenoxyacetique, tous deux
a concentration initiale de 100 mg/L de COT, ont pu étre totalement éliminées respectivement
apres 540 et 360 min d’EO a l'aide de I'anode Si/BDD et une cathode en graphite (Brillas et al.,
2004). Cependant, 'EF réduit ces durées respectives de compléte minéralisation a 15 et 10 min
pour une densité de courant 33.3 mA/cm?. L'EO a nécessité plus de temps pour une élimination
compléte de la matiére organique, car comme le montre la Figure 1. 8 (Yu et al., 2014) sur le
mécanisme général de dégradation des polluants aromatiques par procédé EO, EF ou EPF
(Brillas et al., 2004; Murugananthan et al., 2008), I'acide oxalique et I'acide formique formés aprés
oxydation des composés par les radicaux hydroxyles a la surface de I'anode sont difficilement

éliminées par la suite.
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Figure 1. 8 : Mécanisme général de dégradation des polluants aromatiques par EO, EF, EPF modifié de
Xinmin Yu et al, 2014.

L'efficacité de 'EF et EPF dépend essentiellement des paramétres tels que le pH, l'intensité du
courant, la nature des électrodes, la nature de I'électrolyte, le rapport Fe?*/H,0..

Le pH est le facteur clé du procédé électro-Fenton et EPF car la réduction de I'oxygéne en
peroxyde d’hydrogéne se fait en milieu acide. De plus, en milieu acide, I'espéce Fe?* est la plus
dominante par rapport a Fe®*, ce qui favorise la réaction de Fenton. En effet, pour la dégradation
de 41 mg. L d’ibuproféne avec une concentration en Fe?* de 0,5 mM et une densité de courant
de 33,3 mA.cm? pour 6h, (Ciriaco et al., 2009) a obtenu des taux d’abattements en COD
croissants dans l'ordre suivant : pH = 2 < pH = 6 < pH = 3. A des valeurs de pH élevées, trois
éléments majeurs réduisent l'efficacité du procédé électro-Fenton : 1) une dissociation rapide du
H.O, en oxygéne et molécules d’eau, 2) une réduction de 'oxygene en ions hydroxydes et non
en peroxyde d’hydrogéne, 3) une diminution de la quantité de Fe?* dans le milieu par précipitation
du Fe®** en Fe(OH)3**. En revanche, en milieu trés acide, l'efficacité de 'EF est limitée par la

formation de complexe stable entre le Fe?* et H,O, au détriment de la formation des radicaux
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hydroxyles. Par ailleurs (Tang & Huang, 1996) montrent qu’en milieux trés acides (pH < 2), le

piégeage des radicaux hydroxyles (°OH) par les protons H* est accéléré (Eq. 1.16).
Equation 1.16 : 0, + 2H™ + 2e~ - OH™ + HO;

Tous ces éléments peuvent jouer sur le rapport molaire (Fe?*/H,O>) optimal qui est également un
facteur déterminant dans I'efficacité du procédé électro-Fenton. Ce rapport optimal est spécifique
a chaque polluant. Des faibles ou des fortes concentrations en peroxyde d’hydrogéne et en Fe?*
peuvent limiter la production des radicaux hydroxyles (Pozza et al.,, 2005), a cause de la
prédominance des réactions parasites (Eq.1.17,1.18). Généralement des rapports de 0,1; 0,2 et
0,5 sont testés (Ciriaco et al., 2009; Guinea et al., 2010).

Equation 1.17 : Fe?* + OH" - Fe3* + OH~
Equation 1.18 : H,0, + OH' - H,0 + HO,

L'efficacité de L'EF est dépendante de I'intensité du courant. En effet, il contréle la vitesse de
production du peroxyde d’hydrogéne et le taux de régénération du Fe?* (Sires et al., 2014). Par
conséquent, augmenter l'intensité du courant accroit la production du peroxyde d’hydrogéne et
I'électro-régénération du fer ferrique (Fe") en fer ferreux (Fe?*), ce qui améliore la production des
radicaux hydroxyles. (Brillas et al., 2007), pour la minéralisation du 2-4DP (217 mg. L) a pH = 3,
avec [Fe?* | Fe3*] = 1 mM et en présence d’'une anode Si/BDD et cathode ADE, a obtenu un taux
de minéralisation décroissant dans I'ordre suivant de densités du courant 450 (97%) > 300 (88%)
> 100 (82%) mA.cm™. Cependant, lorsque l'intensité de courant appliquée est au-dessus de la
valeur optimale, la réduction de 'oxygéne peut conduire a la formation d’eau et ces réactions
(Eg.1.19-1.20) augmentent progressivement avec les fortes intensités, ce qui limite I'électro-
régénération du fer ferriqgue (Fe®") en fer ferreux (Fe?*). Par conséquent, les fortes intensités de

courant causent la chute de I'efficacité du procédé électro-Fenton (Zhang et al., 2007).
Equation 1.19: 0, + 4H* + 4e~ - H,0
Equation 1.20 : 2H* + 2¢~ - H,

Bien que les procédés EF et EPF présentent des limites dues aux réactions parasites discutées
ci-dessus, les procédés électrochimiques pourraient étre efficaces pour la dégradation des

micro/nano-plastiques.
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Généralement, dans les systémes de traitement des eaux usées, il est judicieux d’appliquer ces
procédés comme traitement tertiaire pour permettre une production optimale des radicaux
hydroxyles a des valeurs de pH acide (H.O. /Fe?") et une action efficace de ces radicaux
hydroxyles sur les polluants organiques. Ce placement permet aussi d’éviter une diminution de
I'efficacité du traitement biologique par une carence en nutriments pour les bactéries.

Par allleurs, ces procédés ne nécessitent pas un grand investissement financier (faible emprise
au sol et de consommation de réactifs) et ne comporte apparemment pas de pollution secondaire

parce que la minéralisation des composés réfractaires produit du CO: et de I'eau.

1.3.4. Importance de la configuration de la cellule électrolytique

Afin d'obtenir un traitement efficace des eaux usées par procédé électrolytique, en termes de
performance et d’économie, I'un des facteurs les plus importants a prendre en compte est la
conception de la cellule électrochimique. Généralement, les facteurs tels que le transport de
masse, la cinétique des réactions et la densité de courant électrique (intensité du courant
rapportée a la surface des électrodes) sont les facteurs pris en compte pour la conception des
configurations électrolytiques (Bebelis et al., 2013; Chen, 2004). Plusieurs types de cellules
électrochimiques telles que les réacteurs divisés, cellules non divisées avec des électrodes a
plagues paralléles, réacteurs bipolaires avec écoulement, cellules non divisées a deux électrodes
avec agitation et une enveloppe thermo stabilisateur externe sont répertoriées dans la littérature
pour le traitement des eaux usées (Martinez-Huitle et al., 2015). A I'échelle du laboratoire, ces
configurations ont été utilisées avec succés pour la détermination de l'influence des paramétres
opératoires ou des conditions de fonctionnement sur la dégradation des polluants. Ce qui permet
de comprendre les mécanismes des processus électrochimiques pour les polluants réfractaires
qui sont pour la plupart dissous dans I'eau. Plusieurs études (Zanin et al., 2012; Zhang et al.,
2013) portant sur le traitement des polluants par I'électrolyse ont déterminé si 'oxydation directe
et indirecte sont favorables pour une électrode donnée (type de matériau) et détaillent les produits
intermédiaires et finaux obtenus dans des conditions de fonctionnement optimisées. Les
principaux points a prendre en compte dans la conception de la cellule électrolytique sont : i) la
forme des électrodes ; ii) le type d’électrolyte ; iii) les modéles d’écoulement ; iv) le transfert de
chaleur et; v) I'identification des paramétres de mise a I'échelle. Pour ce qui est de I'écoulement,

les cellules a réservoir mixte sont le plus utilisées a I'échelle laboratoire a cause de leur simplicité
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en termes d’évaluation de traitement et d’interprétation mathématique des résultats. Les cellules
a recirculation sont l'alternative la plus courante trouvée dans la littérature aux cellules a
réservoirs mixtes. Ce type de cellule est généralement associé a des études en laboratoire dans
lesquelles non seulement la cinétique mais aussi quelques informations supplémentaires sur les
performances sont nécessaires a la discussion sur I'applicabilité de la technologie a plus grande
échelle. Etant donné que la plupart des réactions pertinentes se produisent a la surface des
électrodes, le transport de masse d'espéces a partir et vers la surface des électrodes est
généralement le point crucial. Ainsi, cette limitation devrait étre résolue dans le choix de la
configuration pour une conception appropriée du modele. Par conséquent, l'utilisation d’une
cellule indivisée représente un dispositif approprié pour I'étude d’oxydation électrochimique des
MPs/NPs dans les eaux résiduaires de buanderie. Notre objectif étant donc de comprendre
d’abord la dégradation des MPs/NPs par oxydation électrochimique et de valider le concept au
laboratoire. La conception de la cellule électrolytique inclue la forme, le nombre d’électrodes, le

type et la concentration en électrolyte.

1.4. Problématique, hypothéses, objectifs et originalité

1.4.1. Contexte et problématique

Les travaux de (Thompson et al., 2004) mettant en évidence la présence de micro-plastiques
(MPs) dans les matrices environnementales (notamment dans les eaux et sédiments) a été
I'élément déclencheur de lintensification de la recherche sur les MPs. Par conséquent, de 2004
a 2019 on a assisté a une importante augmentation des articles publiés a ce sujet. Le nombre
grimpant de ces publications ont permis de mieux éclairer les sources de provenance, la
définition, le devenir, la dynamique, et I'occurrence des micro-plastigues dans les milieux
aquatiques et les aliments (Carr et al., 2016; Karbalaei et al., 2018; Luo et al., 2021). En outre,
leur interaction avec les autres polluants tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques
(HAPs), polychlorobiphényles (PCBs), les métaux lourds (Liu et al., 2016; Williams et al., 2020)
et leur toxicité sur les organismes aquatiques ont été mis en évidence (Sangkham et al., 2022;
Yin et al., 2021). Plusieurs technologies de traitement de cette pollution dans les eaux ont été
étudiées pour pallier a ce probleme. Malgré cet état de fait, un certain nombre de difficultés se
posent encore. Récemment, il a été retrouvé des MPs dans le placenta et des échantillons de
sang humain (Leslie et al., 2022; Ragusa et al., 2021). En plus il a été démontré que les MPs
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affectent principalement le micro-biome intestinal humain et provoquent une cytotoxicité
pulmonaire in vitro (Dong et al., 2020; Smith et al., 2018). En raison de cette toxicité potentielle
pour 'homme et pour les organismes aquatiques, leur présence dans les eaux est a prendre en

compte.

Une méthode analytique standard est la condition préalable a une comparaison fiable de
I'efficacité des procédés de traitement des eaux quant a I'élimination des MPs/NPs. Actuellement,
différentes méthodes d’échantillonnage, de traitement et d’identification sont utilisées pour la
guantification des MPs/NPs dans les eaux. En effet, pour les eaux de surface, les concentrations
de MPs sont estimées généralement en nombre de particules/km? ou en nombre de particules/m?3.
Pour les influents/effluents des stations de traitement, elles sont quasiment exprimées en nombre
de particules/L ou par m3. Cependant, la surveillance environnementale nécessite des mesures
en masse/volume. Pour ce qui est de I'évaluation des performances des procédés d’oxydation
avanceée, ce sont traditionnellement les mesures par spectrophotométrie UV-vis, de COT, COD,
chromatographiques qui sont directement utilisées. Présentement, la méthode TED-GC-MS
semble la mieux adaptée pour la quantification d’'un polymére ayant une faible concentration
massique. Cependant, elle reste encore inaccessible. Par conséquent, la quantification des
performances de dégradation des MPs/NPs dans les effluents synthétiques ou réels reste une
contrainte.

Afin d’améliorer I'élimination des MPs sub-micrométriques (< 300 um dans les effluents des
systemes conventionnels de traitement) et (< 20 um et microfibres pour les technologies
membranaires de traitement) il est nécessaire qu’'une meilleure approche de traitement des eaux
contenant des MPs/NPs soit trouvée en vue de leur dégradation. Celle-ci permettra, d’'une part,
de réduire I'effet d’accumulation des faibles concentrations de micro- et nano-plastiques par le
rejet des grandes quantités d’effluents dans I'environnement. D’autre part, dégrader les MPs dans
les eaux résiduaires préviendrait aussi leur retour dans I'environnement. En effet, une quantité
importante de MPs se retrouve dans les boues de traitement issues des technologies de
séparation. Ces boues sont utilisées pour 'amendement des sols. Le traitement des micro-
plastiques des eaux résiduaires fait majoritairement appel a des procédés physico-chimiques
(incluant coagulation/floculation, décantation et filtration). En revanche, ce type de traitement
(basé sur la séparation des micro-plastiques) se traduit par un transfert de pollution (de la phase

liquide vers la phase solide) plutét que par une véritable dépollution. Il en résulte une étape
27



supplémentaire de gestion de ces déchets plastiques. Les techniques de micro- et nano-filtrations
sont également efficaces pour I'enlévement des micro- et nano-plastiques mais elles sont trés
colteuses et ne font que déplacer le probleme. Pour y remédier, il est donc indispensable de
trouver un moyen de dégrader complétement ces polluants en développant des traitements plus
poussés par oxydation avancée. Ainsi, le choix d’'une dégradation des particules par oxydation
avanceée adaptée au traitement des micro- et nano-plastiques a été privilégié. Le traitement par
oxydation avancée est important pour minéraliser les polymeres de MPs de petites tailles

identifiés comme sources potentielles de la présence des MPs dans I'environnement.

Les procédés d’oxydation avancée sont I'une des technologies efficaces a la dégradation des
polluants récalcitrants dans les eaux usées. lls constituent donc une approche alternative pour
I'élimination des MPs/NPs dans les effluents. |l existe trés peu d’études dans la littérature portant
sur la dégradation électrochimique ou photo-catalytique des MPs. Une étude récente a montré
qgu’une technologie de type électro-Fenton basée sur une cathode TiO/graphite, était capable de
dégrader des micro-plastiques (100-200 pum) de chlorure de polyvinyle (PVC) avec une
élimination de 75% aprés 6h d’électrolyse. Pour le procédé de photo-catalyse, une exposition de
plus de 10 h n’a pas été suffisante a obtenir une efficacité de dégradation acceptable pour des
micro-plastiques d’une taille de 25-500 um (Ariza-Tarazona et al., 2019). En outre pour parvenir
a une élimination de 65% de micro-plastique de 154.8+1.4 um, il a fallu deux semaines sous
irradiation de lumiére visible (Uheida et al., 2021). Par contre pour les nano-plastiques de 140
nm, 96 h ont été relativement suffisantes pour obtenir une minéralisation de 80% de nano-
plastiques (Robert et al., 2022). Ce qui montre que la taille des particules est un parameétre qui
influence l'efficacité de dégradation des micro- et nanoparticules par les procédés d’oxydation
avancée. Cependant, dans les eaux résiduaires les MPs/NPs retrouvés sont de taille, type
(polymere) trés diversifiés. Il est nécessaire que plusieurs études soient effectuées dans ce sens
afin de déterminer et la comparaison de I'efficacité réelle des procédés quant a la diversité de la
taille des MPs/NPs.

Les procédés électrochimiques d’oxydation avancée sont des techniques respectueuses de

'environnement qui ont attiré de plus en plus I'attention pour le traitement des eaux usées

contenant des composés réfractaires. La force majeure de ces procédés est I'électro-génération

des radicaux hydroxyles (puissants oxydants) sans ajout permanent de produits chimiques. L'une

des limites majeures de ces procédés est la forte consommation énergétique lorsque de densités
28



de courant élevées sont appliquées. Cependant la production des radicaux hydroxyles en
dépend. Aussi, comparativement aux polluants réfractaires dont l'efficacité des procédés
électrochimiques ont été antérieurement démontrées, les MPs/NPs sont des grosses molécules
(> 1000 g.mol?) synthétiques, sous forme de particules souvent non visibles a I'ceil nu et non

dissoutes dans I'eau. lIs sont persistants et formés de plusieurs monomeres.

Le défi de cette étude serait donc d’élaborer un procédé d’oxydation électrochimique capable de
dégrader/minéraliser les MPs/NPs dans les effluents réels avec une faible consommation
énergétique. Pour ce faire, des méthodes analytiques devraient étre adaptées pour I'évaluation

de performance de traitement.

1.4.2. Hypotheéses

Le procédé d’oxydation électro-catalytique (OEC) consiste a traiter les micro- et hano-plastiques
dans un réacteur composé d’une anode a forte surtension en oxygéne capable de générer des
radicaux hydroxyles (*OH) et ce, par oxydation anodique de la molécule d’eau. Il est a rappeler
gue les radicaux *OH sont les oxydants les plus forts que I'on puisse utiliser pour le traitement
des eaux. Ainsi, grace a des anodes électro-catalytiques, les radicaux *OH seront générés et
s’attaqueront aux micro- et nano-plastiques a la surface des électrodes. D’autres espéces
oxygénées réactives (tels que H.0,, H2S,0s, etc) seront simultanément générées en solution et
contribueront a la dégradation des micro- et nano-plastiques. Le peroxyde d’hydrogene (H.0,)
peut étre généré in-situ par réduction cathodique de l'oxygéne dissous sur une électrode
appropriée de feutre de carbone, alors que les persulfates (H2S20s) peuvent étre générés par

oxydation des ions sulfates sur une anode de diamant dopé au bore (DDB).

Hypothése 1.

La génération in situ d’espéces oxygénées réactives (‘OH, H2S.0s, etc) et I'utilisation d’électrodes
volumiques ou sous forme de métal déployé constituent les deux éléments clés pour
décontaminer les eaux des MPs/NPs, soit directement a la surface des électrodes ou

indirectement par les espéces oxygénées réactives par le procédé d’électro-oxydation.

Hypothése 2.
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L’analyse de la granulométrie reliée a la mesure de masse des particules dans un méme
échantillon et les mesures d’absorbance a la spectrophotométrie UV-vis permettraient une
guantification respective des micro-plastiques et des nano-plastiques dans I'eau. Par ailleurs, la
combinaison de ces mesures avec les méthodes qualitatives de caractérisation de la matiére
organique totale dissoute et colloidale dans les effluents (3D-EEM), de la taille-forme des
micro/nano-plastiques (MEB) et d’identification de groupes fonctionnels (spectroscopique IRTF)
permettraient d’obtenir une compréhension plus compléte des mécanismes de dégradation
électro-catalytique des micro- et nano-plastiques dans I'eau. Celles-ci pourraient confirmer
I'effectivité de la dégradation des micro- et nano-plastiques par les especes oxygénées réactives
produits in situ.

Hypothése 3.

Le fait de générer simultanément les persulfates et le peroxyde d’hydrogéne dans une méme
cellule électrolytique permettrait d’initier 'activation des persulfates en oxydants radicalaires
(SO42™, *OH) plus puissants qui pourraient avoir un impact positif sur 'oxydation des micro- et
nano-plastiques. Par conséquent, 'EO-H:O- pourrait davantage dégrader/minéraliser les micro-

et nano-plastiques.
Hypothése 4.

L’apport de radiations UV (I = 220 - 460 nm) permettrait d’activer les persulfates et accroitre la
concentration des radicaux sulfates et hydroxyles nécessaires pour I'oxydation de la matiére
organique. Il serait également possible d’initier directement la réaction de décomposition de H,O>
sous irradiation lumineuse (A=254 nm). Ce qui permettrait une dégradation totale des nano-

plastiques par le procédé (EO-H,0;) /UV.
Hypothése 5.

Le traitement des effluents de buanderie par 'EO-H,0; sans aucune filtration préalable pourrait
avoir un effet négatif sur I'efficacité de dégradation des nano-plastiques et les autres polluants de
base dissouts. En effet, les eaux usées de buanderie contiennent des polluants non solubles qui
pourraient interférer et inhiber I'action des oxydants produits in situ sur les nano-plastiques et la

fraction dissoute des polluants de base. Le traitement des effluents avec préfiltration permettrait
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alors aux oxydants de dégrader et de minéraliser efficacement les nano-plastiques y comprise la

fraction dissoute de polluants de base des eaux.

1.4.3. Objectifs

Obijectif global : Ce travail a pour but de concevoir, de tester et d’optimiser a I'échelle de banc
d'essai en laboratoire, I'efficacité d’'un procédé d'oxydation électro catalytique (OEC) pour la
dégradation des micro-plastiques (MPs) et nano-plastiques (NPs) dans les eaux et effluents

résiduaires de buanderie.

Objectif 1 : Mettre premiérement au point une méthode d’analyse quantitative alliant a la fois le
profil de taille (diffusion dynamique de la lumiére laser) /concentration massique des particules
de micro-plastique et qualitative basée sur les propriétés morphologiques (analyse MEB) et
physico-chimiques de surface (spectroscopie IRTF) des particules. Cette mise au point permettra
d’évaluer la performance du procédé de dégradation et d’apprécier le comportement des micro-

plastiques au cours du traitement.

Objectif 2 : Concevoir et construire un réacteur OEC avec une configuration qui offre la possibilité
d'utiliser deux montages électrolytiques (2 et 3 électrodes), avec et sans irradiation UV, en
intégrant des électrodes appropriées et une injection d’air, et ce, pour la dégradation des
MPs/NPs.

Objectifs 3 : Tester I'efficacité du procédé d’électro-oxydation (EO) et déterminer les meilleures
conditions opératoires pour le traitement des eaux synthétiques contaminées par les micro-
plastiques (25 um de diamétre nominal). Pour ce faire, il est prévu d’étudier plusieurs paramétres :
le type d’anode (MMO, IrO; et BDD), la surface anodique active (41cm? versus 83 cm?), le type
(Na;S04, NaNO3, NaCl) et concentration (0.03 - 0.06 M) de I'électrolyte, le temps de traitement
(60 - 360 min).

Objectif 4 : Evaluer la capacité des réacteurs électrolytiques a générer in situ des espéces
oxygénées réactives ("OH, H.O., H»S;0g) en utilisant des méthodes directe et indirecte de
guantification (dosage colorimétrique a la solution de sulfate de cérium acidifiée, mesure des
absorbances au spectrophotometre UV-vis du N, N-Dimethyl-4-nitroso-aniline et de l'ion tri-
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iodure I37). Il s’agit de mettre en évidence la contribution des oxydants dans le processus
d’oxydation électro-catalytique des nano-plastics (100 nm de diamétre nominal de NPs de
polystyrénes) et de comparer l'efficacité du procédé EO, EO-H,0, et (EO-H.0) /UV.

Objectif 5 : Appliquer le procédé OEC pour le traitement des effluents réels de buanderies
(identifiés comme étant un vecteur potentiel de contamination des eaux municipales par les
MPs/NPs) dopés de NPs avec les meilleures conditions préalablement obtenus pour le traitement
des eaux synthétiques. L'optimisation du procédé OEC pour le traitement des effluents réels sera
effectuée par la méthodologie de surface de réponse. Trois facteurs numériques et un facteur
catégorigue sont étudiés : densité de courant (12 a 36 mA/cm?), le temps de réaction (20 - 60
min), concentration du Na>SO, (0.004-0.03 M), et la charge initiale de I'effluent en carbone

organique total.

1.4.4. Originalité

Le traitement des micro-plastiques des eaux résiduaires fait majoritairement appel a des
procédés physico-chimiques (incluant coagulation/floculation, décantation et filtration). En
revanche, ce type de traitement (basé sur la séparation des micro-plastiques) se traduit par un
transfert de pollution (de la phase liquide vers la phase solide) plutét que par une véritable
dépollution. Il en résulte une étape supplémentaire de gestion de ces déchets plastiques. Les
techniques de micro- et nano-filtrations sont également efficaces pour I'enlevement des micro- et
nano-plastiques mais elles sont trés codteuses et ne font que déplacer le probléme. Pour y
remédier, il est donc indispensable de trouver un moyen de dégrader complétement ces polluants
en développant des traitements plus poussés par oxydation avancée. Ainsi, le choix d’'une
dégradation des particules par oxydation électrolytique adaptée au traitement des micro- et nano-
plastiques a été privilégié. Ce processus est respectueux de I'environnement, car il les dégrade
sous forme de molécules de CO; et d’eau, non toxiques pour I'écosystéme aquatique. Il ne
requiert pas forcement d’ajout de produits chimiques. Le procédé OEC proposé comprend une
préfiltration grossiére réalisée a l'aide d’un filtre & poche (20 a 50 um de diameétre de pores)
permettant de retenir les grosses particules de plastiques pour ainsi focaliser les forces
d’oxydation sur les polluants plastiques sous forme colloidale (0.001 um a 1um) et dissoute (<

0.001um). La plupart des technologies électrochimiques ont été utilisées pour I'enlévement des
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polluants de base (ex. demande chimique et biologique en oxygéne, etc.) présents dans les rejets
de buanderies commerciales, alors que la technologie OEC proposée permet a la fois d’éliminer
ces polluants de base et les micro-plastiques et nano-plastiques. Au meilleur de nos
connaissances, il s’agit de la premiére fois qu'une telle approche technologique OEC est
proposée pour la dégradation a la source des émissions des MPs/NPs présents dans les eaux

de buanderies commerciales.

1.5. Méthodologie générale

1.5.1. Choix du polluant plastique modele : le Polystyréne (PS)

La plus grande utilisation du plastique est faite dans le domaine de 'emballage. Le PS sous toutes
ses formes, soit crystal, choc ou expansé est largement utilisé dans la fabrication des boites,
boitiers, d’emballages des produits alimentaires, et des appareils électroménagers. Par
conséquent, dans les eaux de surface, le polystyrene est le polymére plastique synthétique le
plus courant (PS : 38,5 %), suivi du polypropyléne (PP : 29,4 %) et le polyéthyléne (PE : 21%) (Di
& Wang, 2018a). En revanche, dans les stations d’épuration de traitement des eaux useées, le PS
vient aprés le PE, PES, PET (Mintenig et al., 2017; Ziajahromi et al., 2017b). Le PS est
représentatif des matériaux de micro-plastiques parce qu'il est aussi trés résistant, il posséde des
doubles liaisons carbone-carbone, et sa toxicité sur le fonctionnement des cellules sanguines et
la photosynthése des organismes aquatiques a été largement démontrée. Les tailles nominales
de 20 um et 25 um sont les tailles limites de mailles/pores les plus utilisées pour la caractérisation
des micro-plastiques contenus dans les effluents de stations d’épuration de traitement d’eaux
usées (Sun et al., 2019). Les propriétés physico-chimiques du PS (tableau 5) montrent qu’il s’agit
d’'un polymere hydrophobe ayant plusieurs noyaux aromatiques et qui reste quasiment a la
surface de I'eau (densité = 1,05 g/cm?® = 1). Pour les maintenir en suspension dans l'eau
synthétique, des traces de surfactants y sont donc ajoutés dans les suspensions commerciales

de microbilles de PS fournies par les compagnies de fabrication de ces produits.
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Tableau 1. 4 : Caractéristiques physico-chimique du PS

Styréne Polystyrene

Structure moléculaire

0
o=z
I —

n
Formule CgHsg (CgHg)n
Poids moléculaire (g/mol) 104,1491
Lambda max (nm) - 589
Diamétre moléculaire nm 0,593 -
Solubilité dans 'eaua 25°C 0,3 -
(9/L)
Densité (g/m3) 0,9060 1,05

1.5.2. Solutions synthétiques de micro- et nano-plastiques de PS

Les solutions synthétiques de micro- et nano-plastiques de PS ont été respectivement préparées
a partir de dilutions de concentrés de micro et nano-plastiques dans de l'eau distillée. Des
suspensions mono-dispersées de micro et de nano-billes de polystyréne sont utilisées comme
source de micro- et nano-plastiques. Elles sont fournies par la compagnie Thermo-Scientific. Ce
sont des concentrées de 10% (100 g/L) de MPs et de 1% (10 g/L) de NPs avec respectivement
un diamétre nominal de 25 ym et de 100 nm et une uniformité de taille < 15%. Ces micro/nano-
billes ont été utilisées pour préparer une suspension de 100 mg/L de MPs et 10, 20 mg/L de NPs
dans I'eau désionisée. Ces concentrations ont été préalablement validées par les techniques
analytiques utilisées. Les suspensions ont été préparées avant chaque expérimentation. La
quantité d’électrolyte ajoutée pour 'amélioration de la conductivité électrique est de 4,25 g/L pour

Na,SO, et NaNOgs, et de 3,50 g/L pour NaCl. Ces quantités correspondent respectivement a 0,03,
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0,05 et 0,06 M. Le pH de toutes les solutions préparées est d’environ 6,0. Enfin, 50 mL

d’échantillons sont prélevés pour caractériser la suspension avant le traitement.

1.5.3. Echantillonnage et dopage des effluents réels a I’'aide de nano-plastiques
fluorescents
Des nano-plastiques fluorescents (150 nm de diamétre nominal) ont été choisis afin de faciliter
leur identification dans les effluents réels contenant de la matiere organique. Pour simuler les
conditions réelles de traitement, les effluents d’'une buanderie hospitaliere et hoteliére ont été
prélevés a plusieurs reprises dans la période de Février a Mai 2022. Le choix pour ces eaux se
justifie par la forte probabilité de retrouver des microfibres textiles aprés le lavage des vétements.
Ces eaux sont des vecteurs potentiels de contamination des eaux usées municipales par les
MPs/NPs. Avant le dopage au NPs, un prétraitement de microfiltration (1.6 um) a été appliqué
afin d’éliminer la matiére en suspension pour ainsi focaliser les forces d’oxydation sur les
polluants plastiques dissoute, notamment les nano-plastiques (< 0.001 um).. Les ions
inorganiques, le pH, la conductivité, et la matiére organique et les métaux lourds de ces effluents

ont été préalablement mesurés. Pour chaque expérimentation, 1L de I'effluent est utilisé.

1.5.4. Unités expérimentales

Le réacteur est en plexiglas avec des dimensions de 14,5 cm (longueur) x 6,4 cm (largeur) x 17,7
cm (hauteur). Le fond de ce réacteur comporte 3 délimitations au niveau de sa largeur offrant
ainsi la possibilité de positionner trois électrodes avec un espacement de 1 cm entre les
électrodes. Cette flexibilité permet d’augmenter la surface des électrodes par ajout d’'une
troisiéme anode ou cathode. Il comporte aussi un espace permettant 'immersion verticale d’'une
lampe UV. Une injection d’air (900 mL.min) peut étre effectuée dans le fond du réacteur grace
a une ouverture (orifice de 1 cm de diamétre) située a 2.0 cm du fond du réacteur. Un agitateur
(barreau aimanté) est placé au fond du réacteur pour assurer le mélange de I'effluent a traiter.

Le premier montage expérimental (Unité U-1) comprenait deux électrodes (une anode et une
cathode). Le niobium recouvert de diamant dopé au bore (Nb/BDD), 'oxyde de métal mixte
(MMO) et I'oxyde d’iridium (IrO2) ont respectivement été utilisés comme électrode anodique. Le
titane (Ti) de cathode a été utilisé comme électrode cathodique. Il s’agit d’électrodes circulaires

(12 cm de diamétre et 0,1 cm d’épaisseur) utilisées sous forme de grille métallique. La distance
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inter-électrodes est de 1 cm. L’anode et la cathode sont verticalement fixées dans le réacteur et
entierement immergées dans l'effluent a traiter. Elles sont respectivement reliées a la borne
positive et négative d'un générateur de courant continu modeéle DCS40-75E (série Sorensen
DCS, San Diego, Etats-Unis) ayant un courant nominal maximal de 75 A et une tension maximale
de 40 V. Le volume utile du réacteur électrolytique était de 900 mL. Le réacteur a été gradué pour
le contréle du volume réactionnel a cause des grands volumes de prélévement d’échantillons et
de I'évaporation constatée pour quelques tests. Le réacteur a été placé dans un bac contenant
des glacons de maniére a mettre toute la surface externe du réacteur en contact direct avec les
glacons afin d’atténuer I'évaporation de la solution due a la hausse de température causée par
I'électrolyse a des intensités de courant élevées.

Le deuxiéme montage expérimental (Unité U-2) est composé de trois électrodes. Une électrode
de BDD (12 cm de diamétre et 0.1 cm d’épaisseur) utilisée sous forme de métal déployé (grille)
et deux électrodes pleines de feutre de carbone (FC) (longueur 11 cm, largueur 10 cm et
épaisseur 1 cm). Les deux électrodes de FC sont placées de part et d’autre de I'anode de BDD
(configuration : FC-BDD-FC) (figure 1.9). La distance inter-électrodes est de 1 cm. (FC-BDD-FC).
Ce feutre de carbone est composé de 99 a 99,7 % de carbone et 0,02 a 0,25 % de cendres. La
résistance électrique est égale a 0.5Q. Une autre configuration de l'unité U-2 consistait a utiliser
deux anodes de BDD et une cathode de titane (Ti). Les électrodes de BDD sont placées de part
et d’autre de I'électrode de Ti (configuration BDD-Ti-BDD) (Figure 1.9). Le réacteur était aménagé
de maniere a pouvoir immerger verticalement une lampe UVc a basse pression de mercure ayant
une puissance de 18 W. Le volume utile était de 800 mL lorsque les cathodes de feutre de
carbone étaient utilisées.

Un bac de recirculation de 500 mL a été connecté au réacteur afin d’éviter le déversement d’une
légére mousse formée au-dessus du réacteur dans les premiers moments de traitement des eaux
usées réelles et pour favoriser davantage le transport de masse. La recirculation de I'eau au

moyen d'une pompe péristaltique a fonctionné a une vitesse constante de 400 mL.min.
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Figure 1. 10: Structure schématique des unités expérimentales A) U-1, B) U-2.

(1) Générateur a courant continu

(2) Cellule électrolytique

(3) Anode : BDD, MMO ou IrO2

(4) Cathode de titane

(5) et (6) Cathodes de feutre de carbone
(7) Bac de recirculation

(8) Injecteur d’air comprimé

(9) Agitateur

(10) Pompe péristaltique
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1.5.5. Procédure expérimentale et mise en ceuvre du procédé OEC

La premiere phase a consisté a I'évaluation de I'electroooxydation des micro-plastiques dans
I'eau synthétique. Pour ce faire des anodes actives tels que I'lrO2, MMO et non active comme le
BDD ont été utilisées afin de choisir 'anode la plus performante pour la suite des
expérimentations. Il a donc été expérimentalement déterminé pour une méme intensité de
courant (9 A) appliquée, l'efficacité de dégradation de micro-plastiques en fonction du type
d’anode (108,4 et 216,3 mA/cm? pour BDD, 108,4 mA/cm? pour MMO, 432,7 mA/cm? pour IrO2)
et du temps d’électrolyse (60 a 360 min). L’effet de la densité de courant en utilisant le BDD (108,
72, 36 mA.cm™) et de la surface (83 et 41, 6 cm?) de I'anode la plus performante ont été aussi
testés. La contribution de I'action indirecte de I'électro-oxydation pour la dégradation des micro-
plastiques a aussi été évaluée par I'effet du type d’électrolyte (Na.SO4, NaNOs, NaCl) et de la
concentration du Na>SO4 (0,03 ; 0,04 ; 0,06 M). Les températures initiales des solutions étaient
toutes fixées a 20° C. Les essais sont effectués a température ambiante au cours desquels la
température de la solution est suivie a I'aide d’un thermocouple scientifique J-KEM. La solution
est mélangée par agitation avec un barreau aimanté. Le temps d’échantillonnage était de 1, 2, 3
et 6 h. Lors de I'utilisation des fortes densités de courant (108, 72 mA.cm™) il a été constaté une
élévation de la température (= 45 °C) de I'eau pendant aprés 3 h I'électrolyse. Afin de vérifier
I'effet que pourrait apporter I'élévation de la température de I'eau pendant I'électrolyse sur la
dégradation des micro-plastiques, une solution de micro-plastiques a été portée a ébullition sous
agitation pendant 6h dans un bécher. Il était ajouté a chaque 15 min une eau déja bouillante dans
le bécher de sorte a respecter le volume d’eau initiale dans le bécher. Un échantillon avant et
apres traitement a été analysé.

La consommation énergétique a été calculé en considérant les meilleures conditions opératoires

obtenues de I'électro-oxydation suivant I'équation (1.21).

IXTXt —
x 1073

Equation 1.21 : Consommation energétique (KWh/mg) =
Oul, T, tet V représentent respectivement l'intensité du courant (A), le potentiel électrique (v), le

temps (h) et le volume (m3).

La deuxiéme étape a été consacrée a évaluer la production d’espéces oxydantes (*OH, H2S:0s,
H-O., etc.) lors de I'électrolyse en utilisant respectivement les unités expérimentales U-1 et U-2.

La production des radicaux hydroxyles et des persulfates ont été évaluée suivant les densités de
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courant (36, 72 et 108 mA.cm) et les concentrations de Na,SO, (0.03 et 0.06 M). Celle du H20,
a été réalisée avec des densités de courant inférieures (6, 12, 36 mA.cm2), avec et sans injection
d’air et en présence d’'une et 2 piéces de CF afin de réduire la consommation énergétique et
obtenir & la fois une dégradation efficace des NPs. L'utilisation des différents montages de
réacteur a permis de comparer l'efficacité de dégradation du procédé d’électro-oxydation et de
I'électro-peroxydation sur les NPs. Par ailleurs, la dégradation des NPs a été suivie dans une
solution de H.O. seul a une concentration de 0.14 M sous agitation pendant 2h. Cette
concentration est approximative de la concentration maximale du peroxyde mesurée dans les
prélevements pendant I'électrolyse. L’effet des persulfates seuls sur la dégradation des NPs a
été évalué en soumettant une solution de Na;SO. sous électrolyse pendant 2h. Par la suite
I'électrolyse a été mise en stand-by avec un ajout de NPs sous agitation pendant 2h. La
production des persulfates a été évaluée avant l'ajout des NPs. Ces tests ont permis de
comprendre et d’apprécier la contribution de chaque espéce oxygénée réactive électro-générée
dans le mécanisme de dégradation des NPs.

La troisieme étape a permis d’appliquer les meilleures conditions précédemment déterminées,
afin d’évaluer I'efficacité du procédé d’électro-peroxydation pour dégrader et minéraliser les NPs
dans des effluents réels de buanderie prétraités par microfiltration. Par la suite, une méthodologie
de plan de surface de réponse comprenant un plan factoriel (PF) et un plan central composite
(PCC) a été appliquée pour optimiser le traitement des effluents de blanchisserie dopés en nano-
plastiques fluorescents. Trois paramétres numériques que sont : la densité du courant (12-36
mA.cm?), la concentration du Na>SO, (0.004-0.03 M), le temps d’électrolyse (20-60 min) et un
parameétre catégorique relatif a la charge initiale de COT des eaux (faible, élevé) ont été étudiés.
Au cours de ces tests, la spectrophotométrie UV-vis a 225 nm a été mesurée pour évaluer
indirectement dans les effluents réels la concentration de nano-plastiques fluorescents résiduels.
L’analyse du COT et les scans EEM 3D ont été effectués pour estimer les performances du

procédé sur le traitement global des eaux.

1.5.6. Méthodes analytiques des MPs/NPs

Dans les effluents synthétiques, I'analyse de l'efficacité de I'oxydation électro-catalytique des
micro-plastiques (MPs) a été réalisée de maniére directe et indirecte en fonction du temps de

traitement. L’analyse directe des MPs a été réalisée en combinant les analyses massique et
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granulométrique (diffusion dynamique de la lumiere Laser) pour un méme échantillon prélevé au
cours du temps d’électrolyse. Les mesures indirectes des MPs ont consisté a évaluer le carbone
organique total dans les filtrats des échantillons (mesure du degré de minéralisation), a analyser
la morphologie des MPs (au microscope électronique a balayage (MEB)) et a identifier les
groupements fonctionnels de la suspension des MPs grace a l'analyse spectroscopique a
infrarouge a transformée de Fourier (IRTF).

Dans un premier temps I'exactitude des mesures granulométriques et massiques a été évaluée.
Pour ce faire trois différentes concentrations (100, 50, 10 mg/L) de MPs ont été fixées et leurs
mesures granulométrigue et massiques ont été effectués. Les coefficients de variation et les
diamétres moyens obtenus par la mesure granulométrique pour ces trois concentrations ont été
comparés au coefficient de variation de la taille des microbilles et au diamétre nominal donné par
le fournisseur. Les masses de MPs obtenues par pesée ont aussi été comparées aux masses
théoriques selon les concentrations préparées (5 ; 2,5 et 0,5 mg/L). Il faut noter que pour qu’une
distribution par de taille par diffraction laser soit fiable, la transmittance de la lumiére donnée par
la mesure doit diminuer de 100% a une valeur comprise entre 75-90%. Pour le polystyréne un
indice de réfraction de 1,59 a été utilisé pour le calcul de la distribution.

Ensuite le mode de la distribution de taille a été considéré pour le suivi du comportement des
MPs et la performance de la dégradation des MPs a été évaluée en utilisant le rendement sur la
perte de masse des MPs lors du traitement. Ce rendement a été calculé en utilisant 'équation
(1.22) :

Equation 1.22 : Perte de masse (%) = % x 100
0

Ou Mo et M; représentent la masse initiale et finale des MPs, respectivement.

Pour 'analyse massique, les suspensions ont été filtrées avec des filtres en nitrocellulose 0,22
Mm pour séparer les MPs. Les filtres ont ensuite été séchés dans une étuve a 40 °C pendant 24
heures pour évaporer I'eau. La différence de masse de filtre avant et aprés filtration/séchage
représente la masse de MPs. Par ailleurs, la quantité de sel restée dans le filtre aprés séchage a
été mesurée a l'aide de solutions d’électrolyte sans MPs. Ces données ont été utilisées pour
corriger les erreurs dues au sel restant dans les filtres lors de I'analyse de la dégradation MPs.

Pour ce qui est de I'eau synthétique de NPs, la dégradation/minéralisation des nano-plastiques a

été évalué par mesures de I'absorbance spécifique au spectrophotométre UV vis a 254 nm et du
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carbone organique total résiduel dans les échantillons non filtrés. Afin de confirmer les résultats,
'analyse des scans de spectres 3D a la spectroscopie de fluorescence pour suivre I'évolution de
la matiére organique dissoute de NPs dans l'eau synthétique a été utilisé. L’Absorbance
spécifiqgue UV-vis 254 nm est un indice utilisé pour estimer la teneur des substances aromatiques.
Elle est un indice caractéristique des substances possédant une ou plusieurs doubles liaisons
(Chen et al., 2020a; Yakimenko et al., 2016; Zheng et al., 2016). Une courbe d'étalonnage des
NPs en fonction de I'absorbance relative a été utilisée pour calculer la concentration résiduelle
en NPs et définir I'efficacité de la dégradation. Les concentrations de la courbe d'étalonnage sont
comprises entre 0 et 8 mg. L afin de prendre en compte les plus petites concentrations aprées le
processus de traitement. Le COT a été mesuré par combustion totale a 680 2C sous un flux
d’oxygeéne et sur un catalyseur en platine avec un dosage par spectroscopie IR a la sortie de la
chambre de combustion grace a I'analyseur Shimadzu TOC 5000A. Afin de s’assurer que cette
méthode permet la combustion compléte des NPs de 100 nm, le COT de différentes
concentrations de solution de NPs a été analysé afin de vérifier la proportionnalité des
concentrations entre elles. Dans I'eau synthétique, les spectres obtenus par spectroscopie de
fluorescence d’acquisition de matrices d’émission-excitation (3D-EEM) fournissent directement
les matrices tridimensionnelles émission/excitation/intensité de la matiére organique liée
uniquement aux NPs. Cela a permis l'identification de pic fluorescent correspondant a la matiere
organique lié au NPs et de suivre I'évolution de son intensité avec le temps de traitement. Les
intervalles de I'excitation se situent entre 220 nm et 650 nm et de 230 a 600 nm respectivement
avec des incréements de 5 nm.

Dans les effluents, le suivi de la dégradation des NPs a été réalisé par méthode indirecte de
mesure de I'élément fluorescent incorporé dans les NPs. |l faut signaler que cette incorporation
n'‘est pas en surface des microsphéres. Elle sert a leur tragabilité dans les mélanges. Des
analyses de I'absorbance au spectrophotométrie UV-vis a 225 nm ont également été effectuées.
Un pic a été détecté a cette longueur d’'onde lorsqu’'une matrice synthétique de NPs a été scannée
entre 200-800 nm au spectrophotométre UV-vis. La courbe d'étalonnage est réalisée par addition
de standard des NPs dans une matrice synthétique a des concentrations comprises entre 0 et 10
mg/L de NPs. Les mesures d’absorbance a 225 nm ne permettent pas d’obtenir des valeurs justes
de concentrations NPs dans les effluents réels mais permet d’avoir une idée sur I'évolution global
de la dégradation des NPs pendant I'électrolyse. Les mesures de COT ont permis d’évaluer

lefficacité du procédé sur le traitement global des effluents. A mesures indirectes, s'ajoute
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'analyse (avant et aprés traitement) par spectroscopie de fluorescence d’acquisition de matrices
d’émission-excitation 3D-EEM des eaux réelles de buanderie contaminées par des NPs de

polystyréne.

1.5.7. Mésure des persulfates

Pour réaliser la mesure des persulfates électro-générés in situ dans la solution au cours de
I'électrolyse, la méthode de Wessler basée sur 'oxydation des ions iodure (1) en iode (I2) a été
utilisée. Lorsqu'un agent oxydant comme S;0s? est présent dans une solution, les ions I sont
oxydés pour donner l.. Par la suite, |, réagit avec I présent en excés dans la solution pour former
l'ion tri-iodure (I3) (Entezari & Kruus, 1994). La méthode est basée sur le titrage direct de I, produit
a partir de I'oxydation de I'. I3~ est analysé par des mesures d'absorbance a 353 nm (€ = 26303)
(Koda et al., 2003) a l'aide d'un spectrophotomeétre UV-vis (Carry UV 50, Varian Canada) et en

utilisant une cellule de 1 cm (trajet optique).

1.5.8. Mésure de la concentration en péroxyde d’hydrogéne

La concentration de H,O, est déterminée par dosage volumétrique basé sur la réaction entre le
H2O; par une solution acide (H.SO,) de sulfate de cérium (Ce(SOa)2, 2(NH4),S04, 2H,0) en
présence d’un indicateur coloré : le 1,10-Phenanthroline ferreux sulfate a 0.025 M. Une solution
de 20 mL prélevée du réacteur est versée dans un bécher avec addition de deux a trois gouttes
de lindicateur coloré. Se servant de la solution titrante (solution de sulfate de cérium) contenu
dans la burette, cette solution est dosée en contrdlant le changement de coloration de la solution
jusqu’a disparition du rouge et apparition du bleu péale. Grace a I'équation (Y= aX +b) issue de la
courbe de calibration déterminée, la concentration en peroxyde d’hydrogéne a été déterminée
durant les essais.

Ou Y est la concentration du peroxyde d’hydrogéne a déterminer et X est le volume « tombé » de

la solution de sulfate de cérium.

1.5.9. Mesure des radicaux hydroxyles dans la solution

Les radicaux hydroxyles ont été estimés selon la méthode rapportée par (Daghrir et al., 2013b;
Garcia-Gomez et al., 2014). Il a été démontré que le DNA est blanchi sélectivement par oxydation
chimique avec des radicaux hydroxyles et ne réagit pas avec l'oxygéne (*O.), les anions
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superoxydes (O27) ou d'autres peroxydes (Simonsen et al., 2010). Par conséquent, la
concentration du DNA est suivie pendant I'électrolyse et un échantillon est prélevé a chaque 5
min. Le blanchiment du DNA a été contrdlé par des mesures d'absorbance a 440 nm. La courbe
d'étalonnage du DNA a été obtenue en tracant I'absorbance a 440 nm en fonction de la
concentration DNA (de 0 a 9 mg. L?). Avant I'électrolyse, le DNA (p-nitrosodimethylaniline) est
préparé a une concentration de 8 mg/L. Un échantillon est prélevé a l'instant t = 0 min. Le taux
de production de "OH est égal au taux de disparition de DNA par I'hypothése de la réaction de
premier ordre, selon I'équation (1.23) :

Equation1.213: V = == ke

Ou V, C, k et t correspondent respectivement au taux de production de ‘OH, a la concentration
de DNA, a la constante de vitesse de réaction du premier ordre et au temps de réaction.

L'intégration de I'équation (1.24) donne :

Equation 1.24 : Ln(cc—o) =kt

Ou Co et C sont la concentration initiale de DNA et la concentration de DNA au temps t. La valeur

de k pourrait étre calculée a partir de la pente d'un tracé de Ln(Co/C) en fonction de t.

1.5.10. Evaluation de la toxicité

Des tests de toxicité ont été effectués suivant la méthode de référence du Centre d’Expertise en
Analyse Environnementale du Québec (CEAEQ) avec des nouveau-nés de Daphnia magna (<
24 h) provenant de la culture du laboratoire Bureau Veritas a Saint-Laurent, Québec. Leur milieu
de culture était de I'eau reconstituée respectant les caractéristiques suivantes (dureté 180 mg
CaCOgs/L, oxygene dissous > 100 %, pH 7- 8, a 20,0 + 2,0 °C et 16 h de lumiére — 8 h de
photopériode d'obscurité). Les organismes ont été nourris une fois par jour. Conformément a la
méthode analytigue MA 500-D.mag 1.1R3m, Daphnia magna (<24 h) ont été exposées 48 h, a
des effluents réels de buanderie non dopés, des effluents dopés aux NPs avant et apres
traitement. Le facteur de dilution recommandé pour la toxicité de I'effluent est compris entre 0,5
et 0,7 (USEPA, 2002). Par conséquent des concentrations de %, 6,25 %, 12,5 %, 25 %, 50 %,
100% (v/v) ont été évaluées. Chaque concentration nécessitait 4 répétitions, avec cing nouveau-
nés par test, placés dans un réservoir-test contenant 10 ml d'eau reconstituée et d'effluent. Des

tests de contrble ont été effectués simultanément. Un débit d'air de 37,5 + 12,5 mL/min/L a été
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appliqué pour augmenter le taux d'oxygéne dissous a 100 % aprés 30 min d'aération. Les effets
additifs des paramétres chimiques, biologiques et physiques des effluents ont été évalués par
des mesures de pH, de dureté, d'oxygéne dissous, de température et de conductivité avant et
apres une exposition de 48 h. La méthode visuelle a été utilisée pour évaluer les criteres de

toxicité consistant en l'immobilité (antennes ne bougent pas) et la mortalité (incapable de nager).

1.6. ORGANISATION DE LA THESE

Cette thése comprend trois parties principales (Partie-l, Partie-ll et Partie-lll). La Partie-I
comprend l'introduction générale (Chapitre 1) et une synthése bibliographique présentée sous
forme d'article de revue de littérature (Chapitre 2). La Partie-ll est composée de trois articles de
recherche (Chapitres 3, 4 et 5). La Partie—Ill comprend la conclusion générale et les perspectives
des travaux (chapitre 6).

La Partie-l est premiérement constituée d’'une revue de littérature (Chapitre 1) portant sur la
problématique des plastiques, micro-et nano-plastiques (MPs et NPs) dans I'environnement ainsi
que sur les procédés de traitement (dont les procédés électrochimiques d’oxydation avancée)
pouvant étre potentiellement utilisés pour la décontamination de ces polluants plastiques. Un état
actuel des connaissances des procédés de traitement ainsi que les forces/limites des différentes
techniques analytiques des MPs et NPs dans les eaux sont également discutés sous forme
d'article synthése (Chapitre 2) publié dans Marine Pollution Bulletin, 168 :112374 : Karimi
Estahbanati, Kiendrebeogo et al. (2021) Treatment processes for microplastics and nanoplastics
in water: State-of-the art review. Les objectifs et la démarche méthodologique de cette thése sont

également résumés dans la Partie-l.

La Partie-1l (comprenant les chapitres 3, 4 et 5) présente sous forme d’articles scientifiques, les
résultats et discussions des travaux de recherche. Le chapitre 3 traite de la dégradation de micro-
plastigues (MPs) par oxydation anodique d'une suspension synthétique mono-dispersée de
polystyrene (diamétre nominal 25 um). Les résultats issus de ces travaux ont été valorisés sous
forme d’article publié dans Environmental Pollution 269 : 116168 : Kiendrebeogo et al. (2021)
Treatment of microplastics in water by anodic oxidation: A case study for polystyrene. Le chapitre
4 porte sur le rble des espéces oxygénées réactives générées lors de la dégradation
électrochimique des nano-plastiques (NPs) de polystyréne en solution aqueuse. Le procédé

d’électro-peroxydation (EO-H20,) constitué d’'une anode de diamant dopé au bore (DDB) et d’'une
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cathode de feutre de carbone (pour la génération de H,O,) a été comparé au procédé d’électro-
oxydation (EO) comprenant une anode de DDB et une cathode de titane (Ti). Cette partie des
travaux a été publié dans Sciences of Total Environment, 808 : 151897 : Kiendrebeogo et al.
(2021) Electrochemical degradation of nanoplastics in water: Analysis of the role of reactive
oxygen species. Le chapitre 5 porte pour sa part, sur le traitement par électro-peroxydation des
eaux réelles de buanderie artificiellement contaminées par des nano-plastiques de polystyrene.
Ces résultats ont fait I'objet d’'un article soumis a la revue Separation and Purification Technology
(soumis le 04 Avril 2023) : Kiendrebeogo et al. (2023) Nanoplastics removal from spiked laundry
wastewater using electro-peroxidation process.

La troisieme partie (Partie-lll) de I'étude constituée uniquement du chapitre 6 présente un bilan
général des résultats et discussions des travaux portant sur la dégradation des MPs/NPs et
traitement des effluents de buanderie identifiés comme étant une source potentielle de la
présence de microfibres dans les eaux usées municipales. Les perspectives pour les travaux

futurs sont également présentées dans ce chapitre.
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Abstract

In this work, established treatment processes for microplastics (MPs) and nanoplastics (NPs) in
water as well as developed analytical techniques for evaluation of the operation of these
processes were reviewed. In this regard, the strengths and limitations of different qualitative and
guantitative techniques for the analysis of MPs and NPs in water treatment processes were first
discussed. Afterward, the MPs and NPs treatment processes were categorized into the separation
and degradation processes and the challenges and opportunities in their performance were
analyzed. The evaluation of these processes revealed that the MPs or NPs removal efficiency of
the separation and degradation processes could reach up to 99% and 90%, respectively. It can
be concluded from this work that the combination of separation and degradation processes could

be a promising approach to mineralize MPs and NPs in water with high efficiency.

Keywords: Microplastics; nanoplastics; analysis; process; wastewater; effluent.
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2.1. Introduction

The widespread use of plastic-based products and their resistance to degradation led to plastics
accumulation in the environment. The accumulated plastics are fragmented and degraded by
biotic agents, generating smaller particles called microplastics (MPs, less than 5 mm) (Lambert &
Wagner, 2016) and then nanoplastics (NPs, less than 1000 nm) (Cole & Galloway, 2015b; Gigault
et al.,, 2018a). Studies on environmental monitoring reported the presence of MPs in surface
waters, coastal sediments, beach sands, and deep marine environments (Browne et al., 2011b;
Faure et al., 2015b; Woodall et al., 2014a). Therefore, the release of MPs and NPs to the
environment is recognized as a significant problem related to water pollution (Lambert & Wagner,
2016).

Some pieces of compelling evidence show the toxicity of MPs and NPs for aquatic life. Molecular
simulation has demonstrated that NPs can easily penetrate the lipid membranes of organisms
and cause change to the membrane structure, reduction of molecular diffusion, and seriously
affecting cell function (Rossi et al.,, 2014b). NPs have also been identified in the brain of
organisms, so they can cross the blood-brain barrier. In general, the toxicity of MPs and NPs
could depend on their size during which the smaller plastics are more toxic than the larger ones
(Chae & An, 2017b; Jeong et al., 2016a). Besides, MPs and NPs can adsorb and transfer
persistent organic pollutants due to their hydrophobicity and large surface-to-volume ratio. Most
commonly adsorbed pollutants include polychlorinated biphenyls, organochlorine pesticides,
polycyclic aromatic hydrocarbon, dichlorodiphenyltrichloroethane, and metals (e.g., Al, Zn, Pb,
Cu, Ag, and Pb) (Campanale et al., 2020). Changes in environmental conditions such as pH,
temperature, and ionic strength as well as type, density, and crystallinity of polymer can affect the
kinetics of pollutant adsorption on the MPs and NPs surface. The adsorbed pollutants can then
desorb and affect metabolic and physiological processes as well as human and ecosystem health
(Zhang et al., 2019).

The MPs and NPs can be categorized into primary and secondary MPs and NPs. The primary
ones are released into the environment at the MPs and NPs size, while the secondary MPs and
NPs were generated from the decomposition of large plastic materials. The MPs and NPs
pollution in water could originate from domestic (cosmetic products and washing machines (Carr

et al., 2016; Duis & Coors, 2016)) and industrial (plastic manufacturing (Lechner et al., 2014) and
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textile industries (Deng et al., 2020)) activities. For example, it has been shown that between
4,594 and 94,500 polyethylene (PE) particles (with a size of 164-327 um) can be released from 5
mL of cosmetic product (Claessens et al., 2013a; Napper et al., 2015a). Besides, an acrylic fabric
can release up to 729,000 fibers per wash compared to 138,000 and 496,000 fibers for polyester
(PES)-cotton and PES fabrics (Napper & Thompson, 2016b). From another perspective, the
breakage of MPs can lead to the release of NPs in the environment (da Costa et al., 2016). The
photo-oxidation under UV radiation (Cai et al., 2018c), hydrolysis, bio-assimilation, mechanical
fractures due to sand abrasion, and water turbulence are the phenomena by which the
mesoplastics and MPs are fragmented (Cooper & Corcoran, 2010b; Gewert et al., 2015b). For
example, a study (Lambert & Wagner, 2016) demonstrated that the concentration of NPs in water
reached 1.26x108 particles/mL (with average particle size at 224 nm) after the degradation of an

unused disposable polystyrene (PS) coffee cup lid for 56 days.

Various research has been performed on the fate and occurrence of MPs and NPs in the
environment as well as WWTPs (Hou et al., 2021). PE, PS, and polypropylene (PP) are the most
found MPs and NPs in the natural waters (Di & Wang, 2018b; Karlsson et al., 2017b; Silva et al.,
2018). While in the influent and effluent of wastewater treatment plants (WWTPs), PES, PE,
polyethylene terephthalate (Ziajahromi et al.), and polyamide (PA) are the most common
polymers (Sun et al., 2019). (Mason et al., 2016b) stated that the type and concentration of MPs
present in the effluents of different WWTPs are a function of the size of the population served,
the rainwater flow that enters WWTP, and the filtration characteristics used in the WWTPs. The
surface water can be more concentrated in MPs and NPs than effluent (Mason et al., 2016b;
McCormick et al., 2014a), despite the dilution effect from the large quantities of surface water.
This observation may be due to the accumulation of MPs in the environment over time. For
surface water, a concentration as high as 213x10® MPs/m® was reported for Netherlands
(Mughini-Gras et al., 2021). On the other hand, the USA recorded the lowest values for the
effluents which varies in the range of 0-4 MPs/m*(Mason et al., 2016b). A part of these differences
could be due to the water treatment efficiency as well as the fate and occurrence of MPs and NPs
in treatment plants. More than half of the MPs and NPs could be separated in the primary
treatment, and most of the remained particles could be removed through the secondary treatment
in WWTPs (Hou et al., 2021). Nevertheless, a significant number of MPs could appear in effluents

and then accumulate in the environment through time because of the high volume of effluents.
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Due to the abundance of MPs and NPs in waters as well as their toxicity for human health, the
investigation of developed technologies for their removal is essential. Although some review
works have been performed to evaluate the effects of MPs on the performance of WWTPs (Enfrin
et al., 2019; Shen et al., 2020; Zhang & Chen, 2020), this field of research lacks a comprehensive
review to compare the challenges and opportunities of different processes developed exclusively
for the MPs and NPs removal. Besides, the previous works focused on the removal of MPs and
it is also essential to evaluate thoroughly the NPs removal from water. This review aims to
evaluate the current developments and future trends of the processes to remove MPs and NPs

pollutions from water.

2.2. MPs and NPs analysis techniques

The selection of suitable analysis techniques is a critical task in the evaluation and comparison of
the processes for the treatment of MPs and NPs in water. The analysis techniques can
gualitatively or quantitatively assess the characteristics of MPs and NPs. Although qualitative
analysis could provide some insights about the performance of treatment processes, quantitative
analysis is usually essential for a precise evaluation of the removal efficiency as well as the
comparison of processes. In this section, the strengths and limitations of different techniques that

were developed for the analysis of MPs and NPs in water treatment processes are discussed.

In general, MPs and NPs analysis consist of identifying their size, concentration, number, and
chemical composition. The MPs analysis techniques are more advanced developed than the NPs
due to the limitations of analytical devices in the nanometer range. Most of the studies dealing
with MPs pollution in water have only considered particles larger than 10 um (Lares et al., 2018;
Mason et al., 2016b; Mintenig et al., 2017; Talvitie et al., 2017a). On the other hand, the adaptation
of the MPs characterization techniques for the analysis of NPs in real samples is challenging due
to technical limitations (Rios Mendoza et al., 2018; Schwaferts et al., 2019; Strungaru et al., 2019).
The analysis of MPs and NPs may be underestimated or overestimated, as many studies
mentioned the limits of their sampling and measurement devices. Although some analysis
techniques are limited due to being based on microscopy, they could be coupled with Fourier-
transform infrared spectroscopy (FTIR) to be able to confirm the plastic nature of the found
particles (Eriksen et al., 2013a; Free et al., 2014; McCormick et al., 2014a; Vermaire et al., 2017).

Interestingly, up to 90% of the suspected microparticles in the previous works were identified
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using FTIR analysis to have non-plastic nature (Lares et al., 2018; Magnusson & Norén, 2014;
Ziajahromi et al., 2017b). Besides, more than 70% of error is estimated to be accompanied by the
results of quantification of MPs smaller than 100 um (Dris et al., 2015b; Hidalgo-Ruz et al., 2012b;
Leslie etal., 2017b; Michielssen et al., 2016; Murphy et al., 2016b; Talvitie et al., 2015). Therefore,

it is essential to develop tailored analysis techniques to accurately analyze the MPs and NPs.

The most common techniques for the analysis of MPs and NPs in water treatment processes are
depicted in Fig. 2.1. As seen, various techniques were employed for the qualitative analysis of
MPs and NPs including stereo microscopy, scanning electron microscopy, FTIR, dynamic light
scattering (DLS), and nanoparticle tracking analysis (NTA). On the other hand, for the quantitative
analysis, weight measurement by scale, pyrolysis/gas chromatography (GC), total organic carbon
(TOC) analyses, and UV-vis spectrophotometry were used. The analysis of MPs and NPs by
these techniques would be sensitive to impurities found in real waters. For example, the presence
of impurities could lead to an overestimation of the number of MPs and NPs by the DLS and NTA
methods or affect the wavelength and intensity of bands appearing in the FTIR spectra. Thus, it
may be essential to pretreat samples before any analysis by removing organic and inorganic
matter. Catalytic oxidation in a humid environment is a pretreatment method for MPs and NPs
(Erni-Cassola et al., 2017; Julie Masura et al., 2015; Karami et al., 2016). Although this method
allows efficient removal of organic matter from samples, it would change the particle size of MPs
and NPs. To avoid that, the enzymatic maceration of organic matter is an alternative (Mintenig et
al., 2017). The pretreatment using H-0- is one of the most popular methods of digestion which
can also be used in combination with other oxidation methods (Elkhatib & Oyanedel-Craver,
2020).
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Figure 2. 1: Most common MPs and NPs analysis techniques for water treatment processes

In general, a very critical point in the study of MPs and NPs removal technologies is the lack of
standard procedures for sampling real water, pre-processing of samples, and analyzing MPs and
NPs. This lack of knowledge complicates the comparisons between the existing works. For
example, the majority of studies on the occurrence of MPs and NPs in water are reported as the
number of particles per volume or surface area of water, while the mass concentrations are
generally necessary for environmental monitoring. Besides, no reliable method has been
developed so far to simultaneously analyze the MPs and NPs physically and chemically.
Therefore, one technigue is required to analyze the size and the concentration of MPs and NPs,
and another to investigate their chemical structure to determine the type of polymer. The
challenges and opportunities of different qualitative and quantitative analysis methods for MPs

and NPs are discussed in the following subsections.

2.2.1. Qualitative analysis

Stereo microscopy is one of the earliest techniques for measurement of the size, characterization
of the morphology, and counting of the number of MPs. This technique could be appropriate in

the analysis of MPs due to its low cost. The main challenge of employing this method is the
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confident identification of sub-hundred-micron (<100 um) particles with no color or normal shape
as plastics (Shim et al., 2017). This limitation also made it inappropriate for NPs identification.
Besides, the analysis results of this technique are operator-dependent (Hidalgo-Ruz et al.,
2012b). SEM analysis provides the tool for the observation of MPs and even NPs (Enfrin et al.,
2020a). SEM is the most employed microscopic technique for the analysis of MPs and NPs since

is almost not limited by their size.

To assure the plastic nature of MPs and NPs as well as determine the type of plastics,
spectroscopic techniques can be used. FTIR is the most common spectroscopy technique for the
analysis of MPs and NPs. This technique is mainly applied for the analysis of MPs when they can
be sorted individually by hand, i.e., their size should be usually higher than 500 um. This limitation
could be enhanced to 10 pm thanks to the combination of Focal Plane Array with micro-FTIR
imaging for mapping the surface of the filters used for the recovery of MPs (Browne et al., 2011b;
Loder et al., 2015; Mintenig et al., 2017). Indeed, the FPA/micro-FTIR can analyze each particle
in a mixture of microparticles (Araujo et al., 2018; Erni-Cassola et al., 2017; Lares et al., 2018). It
is difficult to analyze the particles with 10-20 pm size by FTIR because of the lateral resolution
limitations (Li et al., 2018a). Besides, this technique is very sensitive to the adsorbed impurities
on the surface of MPs in real waters. Carbonyl index analysis to quantify the degree of chemical
oxidation of polyolefins is a common approach in the analysis of the photocatalytic degradation
of MPs and NPs (Jiang et al., 2020). The carbonyl index is defined as the ratio of absorbance of
the carbonyl group (around 1710 cm?) to a reference band (like 1380 cm™) (Llorente-Garcia et
al., 2020). To overcome the size limitation of the FTIR technique, Raman spectroscopy can be
employed that can analyze the particles as small as 1 um (Araujo et al., 2018; Erni-Cassola et al.,
2017; Lares et al., 2018). Other advantages of the Raman spectroscopy in comparison to FTIR
are (i) having a higher sensitivity to non-polar functional groups, (ii) having no sensitivity towards
disturbing signals of water and atmospheric CO;, and (iii) the possibility of analysis of dark and
non-transparent particles (Sun et al., 2019). However, on the other hand, the Raman technique
() is sensitive to the interference of pigments and contaminants, (ii) requires expensive
instruments, and (iii) needs careful purification (Elkhatib & Oyanedel-Craver, 2020). Therefore,
the combination of FTIR and Raman would be optimal for reliable and complete detection of

microplastics.
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DLS and NTA methods use laser light to provide information about the physical properties, size,
and number of MPs and NPs. The DLS technique can measure the particles as small as 10 nm
(Filipe et al., 2010; Pecora, 2000; Silva et al., 2018). Although these methods use sphere-based
models for calibration, they are generally suitable for analyzing MPs and NPs with different
shapes. NTA is less limited to particle size than DLS and provides information on the number and

concentration of particles (Schwaferts et al., 2019).

2.2.2. Quantitative analysis

A major challenge in the analyses of MPs and NPs in removal processes from water is their
guantitative analyses. The analysis of the weight of MPs and NPs in real water using a balance
is problematic due to their very low concentration as well as their separation from other types of
pollution and minerals. To perform a quantitative analysis of MPs and NPs, TOC analysis is a
simple and reliable method (Duréan et al., 2018). Although the presence of non-organic pollution
does not disturb the TOC analysis, the organic carbon sources could interfere with the analysis
of MPs and NPs. Besides, the digestion time should be adjusted to assure the complete
dissolution of MPs during the sample preparation.

Another approach for the quantitative analysis of MPs and NPs is coupling the pyrolysis to gas
chromatography-mass spectroscopy (GC-MS) (Dekiff et al., 2014; Dumichen et al., 2017; Fries
et al., 2013; Nuelle et al., 2014) or liquid chromatography (LC) (Elert et al., 2017; Hintersteiner et
al., 2015). This technigue not only can provide quantitative data to determine the amounts of MPs
and NPs but also would determine the type of polymer by analysis of the (i) decomposition
temperature as well as (ii) the evolved byproducts (Rajala et al., 2020b). However, it does not
provide direct information on the particle size and number and usually allows the quantification of
only one type of polymer. The coupled LC can be in the form of size exclusion chromatography
which separates dissolved analytes based on their hydrodynamic volume which depends on the
effective size of the molecules. The pyrolysis coupling with GC-MS has been validated for the
identification of NPs of PS (50-1000 nm) (Mintenig et al., 2018). This technique provided the tool
to analyze MPs < 1.2 um in real water for the first time (Ter Halle et al., 2017), however, it suffers
from the detection of MPs in very low concentrations. It is worth mentioning this limitation to detect
MPs differs depending on the type of material. For example, (Mintenig et al., 2018) reported the

limitation of 100 ng to detect NPs of PS, i.e. 4 mg/L concentration in a 25 pL sample. This limitation
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could decrease up to 20 pg/L with ultra-filtration pre-concentration. It is challenging to define the
pre-concentration factor in real water, but generally, a factor of 100 would be sufficient (Mintenig
et al., 2018). In another work, (Fries et al., 2013) reported the detection limit as low as 10 pg to

ensure GC-MS sensors could detect the degradation products.

UV-vis spectrophotometry is a promising technique for the quantitative analysis of NPs (Batool &
Valiyaveettil, 2020), which was effective to analyze NPs of PS (0.05 — 0.1 um) with a concentration
as low as 2 mg/L (Chen et al., 2020c). This analysis technique is fast and cost-effective and could
be a reliable method for the analysis of NPs. For example, the concentration NPs could be
analyzed using the UV-vis spectrophotometry at 201 nm (Chen et al., 2020c) or 260 nm (Wang
et al., 2020a) for PS and 454 nm (Batool & Valiyaveettil, 2020) for perylene-3,4,9,10-
tetracarboxylic tetrabutylester encapsulated poly(vinyl acetate). Moreover, the estimative
guantification of MPs using turbidity is possible for high concentrations of MPs. It has been shown
that the turbidity increases almost linearly with the concentration of MP at turbidities higher than
1.5 for the pristine 15 um PE. For the 140 um PE, however, the critical turbidity increased up to
3, since the bigger MPs tend to sediment faster. Therefore, turbidity would be a reliable

guantitative method for the approximation of weathered MPs (Lapointe et al., 2020b).

2.3. MPs and NPs removal technologies

Different technologies were developed for the removal of MPs and NPs from water. Figure 2
shows the number of published works in recent years on the processes for the treatment of water
to remove MPs and NPs. In Figure 2.2a, the studies are categorized based on the works
performed on the MPs and NPs removal. As seen, the published works on the removal of MPs
have substantially increased in recent years, for example, it almost doubled in 2020 in comparison
to 2019. Besides, the first observed work on the removal of NPs published in 2016 and the
research in this field attracted significantly higher attention in 2020. In Figure 2.2b, the previous
works are categorized based on the type of removal process (separation and degradation). This
figure shows an increasing trend in the number of published works on both separation and
degradation processes, for example, they increased more than two times in 2020 comparison to
20109.
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Figure 2. 2 : Rising interest in the processes for removal of MPs and NPs from water (a) removal of NPs vs.
MPs, and (b) degradation processes vs. separation processes.

The number of MPs in the influent of WWTPs, the outlet of the primary settling tank, and the outlet
of the secondary settling tank could be as high as 31,400, 12,580, and 7863 MPs/L, respectively
(Hidayaturrahman & Lee, 2019). Therefore, most of the MPs can be eliminated from water during
the primary and secondary treatment in the WWTPs. Nevertheless, to achieve quality standards,
different technologies were developed to reduce the amount of this type of pollution through
tertiary treatment. The large MPs (0.5-5 mm) can be easily separated by primary settling in

WWTPs (Liu et al., 2021). At the pretreatment stage of treatment in WWTP 35%-59% of MPs
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could be removed through grease skimming and grit removal (Sun et al., 2019). Besides, 50%-
98% of MPs could be removed from the influents through the primary treatment (Gies et al., 2018;
Gundogdu et al., 2018a). The abundance of different shapes of MPs in the effluent of WWTPs
depends on the characteristics of the influent and treatment process. Most of the previous works
reported microfibers as the most abundant MP at the effluent of WWTPs (Bayo et al., 2020; Liu
et al.,, 2020), while microbeads were also found as the most abundant MPs in other works
(Hidayaturrahman & Lee, 2019). A comparative study showed the microfibers are more efficiently
removed from water in the primary treatment of WWTPs in comparison to the secondary and
tertiary stages (Liu et al., 2021). Besides, it was reported that the primary and secondary
treatments are the least and most effective steps for the removal of granular MPs. Interestingly,
60% of the suspected MPs in the effluent of RO were identified as plastic, while this value was
10% for the effluent of primary treatment. Therefore, it would be concluded that the secondary
treatment is less effective in the removal of MPs in comparison to non-plastic microparticles, which
could be attributed to the lower density of MPs. Besides, although reverse osmosis was found to
be effective in the removal of irregular and granular MPs, interestingly, it was not capable of
substantially reducing the number of microfibers. Observation of MPs at the effluent of RO seems
to be surprising due to the small size cut-off of RO membranes. However, other works also
reported the possibility of observing small contaminant in the effluent of RO (Cook et al., 2009).
This would be attributed to the presence of large pores, membrane imperfections, or simply the

gaps between pipelines (Ziajahromi et al., 2017b).

The secondary treatment usually involves biological digestion followed by the separation of flocs
by sedimentation. The MPs can be therefore trapped in the flocs of the sludge or extracellular
bacterial polymers in the aeration tank. Some of the previous works comprehensively reviewed
the biodegradation of MPs and NPs which occurs in the secondary treatment (Sharma et al.,
2020; Zhang et al., 2020a; Zhang & Chen, 2020). It is reported that this treatment can eliminate
1.8%-36% of the MPs from the primary treatment effluent (Sun et al., 2019). Some research
articles also reported that the secondary effluent can be free of MPs (Michielssen et al., 2016;
Sutton et al., 2016), which could be attributed to either low number of MPs in the influent or low
sample volume for their analytical method. The previous research findings also reported the
secondary treatment can remove mainly the MPs larger than 20 um (Carr et al., 2016; Dubaish &
Liebezeit, 2013; Dyachenko et al., 2017; Mason et al., 2016b; Talvitie et al., 2017a; Talvitie et al.,
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2017b; Zhang et al., 2020c; Ziajahromi et al., 2017b). Therefore, the tertiary treatments could be
necessary since not only small MPs and NPs can be present in the influents but also the treatment
processes cause the braking of MPs and NPs into smaller particles. For example, it has been
shown that the NPs with a 398 nm size could break into smaller fragments of 74, 54, and 51 nm
by sonicator, impeller, and pump, respectively (Enfrin et al., 2020a). Therefore, the developed
tertiary treatment processes should be capable of effectively removing MPs smaller than 20 um
and NPs. Thus, the development and analysis of different tertiary treatment processes are
necessary to cover various types and concentrations of MPs and NPs.

Table 2.1 presents different treatment processes for the removal of MPs and NPs in waters. This
table summarizes the recent studies based on the type of treatment process, MPs/NPs type and
size, matrix, operating conditions of the process, and used analytical methods. It provides the tool
to compare different processes for the removal of MPs and NPs. The analysis of the efficiency of
different processes is an appropriate approach for their comparison. For instance, several studies
reported the elimination of more than 88% of the MPs in secondary effluents, while 99.9%, 98.5%,
97%, and 95% of the rest could be eliminated using membrane bioreactor (Misra et al., 2020),
disc filtration, rapid granular filtration, and dissolved air flotation, respectively (Talvitie et al.,
2017a). The presented works in Table 2.1 are discussed in the related section along with their

comparison with other works.
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Tableau 2. 1 : Recent works on the treatment processes for the removal of MPs and NPs in waters.

Treatment MPs/NPs type Matrix Operating conditions Analytical Results and Referenc
process and size methods comments e
Filtration, PET (<400 nm) Deionize - Filter pore size: 0.22, 0.7, 1, - Turbidity - Filtration with (Murray &
centrifugation, d water 1.6, and 3 um - Size 0.22 um filter: 92 +  Ormeci,
coagulation - Centrifugation speed: 5,000- distribution 3% removal 2020)
10,000 rpm analysis - Centrifugation
- Centrifugation time: 1-10 min with 10,000 rpm for
- Coagulant: Alx(SO4)3 + 10 min: 99+1%
polymer removal
- Coagulation mixing speed: 150 - Flocculation for
rpm 10 min: 77£15%
- Coagulation mixing time: 13 removal
min
Dynamic 1.65-516 um Syntheti - Filter size: 90 um - Laser - Turbidity reduced (Lietal.,
membrane c - Filter thickness: 550 mm diffraction from 2018hb)
wastewa - Effective diameter: 100 mm particle size 195 NTU to <1
ter made - Flowrate: 10L/h analysis NTU after 20 min
from tap - Turbidity
water
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MBR

Disc filtration

Rapid granular

filtration

Dissolved air

flotation

PES, PE, PS,
PP, PA,
polyurethane,
polyvinyl
chloride (PVC),
polyacrylamide,
polyacrylate,
alkyd resin,
polyphenylene
oxides, and
ethylene-vinyl
acetates (> 300
pum, 100-300
pm, and 20-100
Hm)

Primary - Effective surface: 8 m?
effluent - Nominal pore size: 0.4 um
- Hydraulic retention time: 20-
100 h
- Flowrate: 40-90 L/h
Seconda - Number of discs: 2 (24 filters
ry each)
effluent - Filtering surface: 5.76 m?
- Filter pore size: 10 and 20 pm
- Coagulant: Iron salt (2 mg/L)
- Polymer: cationic (1 mg/L)
- Hydraulic retention time: 4 min
- Flowrate: 20 m®/h
Seconda - Gravel bed depth: 1 m
ry - Grain size: 3-5 mm and 0.1-0.5
effluent  mm (quartz)
Seconda Coagulant: Polyaluminium
ry Chloride (40 mg/L)
effluent

- Stereo
microscopy
with an
integrated
HD camera

- Elimination of (Talvitie
99.9% of MPs et al.,
2017a)

- Elimination of 40-
98.5% of MPs
(from 0.5-2.0
MPs/L to 0.03-0.3
MPs/L)

- Elimination of
97% of MPs (from
0.7 to 0.02 MP/L)

- Elimination of
95% of MPs (from
2.0t0 0.1 MPs/ L)
- The smallest size
fraction (20-100

pm) was the most
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common before

and after treatment

Disc filtration PE, PS, and Syntheti - Number of discs: 13 - FPA- - Elimination of (Simon et
PVC c - Filter pore size: 18 um MFTIR 89.7% (based on al., 2019)
wastewa numbers) or 75.6%
ter (based on weight)
of MPs
Membrane PES, PE, Municipa - Membrane pore size: 0.4 um - Optical Influents: 57.6 (Lares et
bioreactor polyamide, PP I microscopy MPs/L al., 2018)
Secondary (0.25and 5.0 wastewa - Volume index of activated - FTIR - Elimination of
treatment mm) ter sludge: 62 mL/g - Raman 98.3% of MPs
- TSS: 10.3 mg/L - Final effluent with
1.0 MPs/L
Photocatalysis PE film (50 um Syntheti - Photocatalyst: zinc oxide - Digital - 30% increase of (Tofa et
thickness) c - Reactor: petri dish microscopy  viscoelastic al.,
wastewa - lllumination source: 50 w - Dynamic properties 2019a)
ter made dichromatic halogen lamp mechanical - Formation of
from - Temperature: ambient analysis hydroperoxides,
deionize -FTIR peroxides, and
d water unsaturated
compounds
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Photocatalysis PE (500 pum) Syntheti - Photocatalyst: N-TiO» - SEM - Mass reduction: (Ariza-
c - Photocatalyst loading: 10 mg - Optical 3% after 10 h Tarazona
wastewa - Reactor type: batch reactor microscopy et al.,
ter made - Temperature: 20 °C - ATR-FTIR 2019)
from - lllumination source: 27 w - Mass loss
distilled  fluorescent lamp with visible analysis
water radiation (400-800 nm)
- lllumination time: 20 h
Electrooxidation - Washing - Anode material: BDD - COD - 88.9% COD (Duran et
machine - Anode surface: 63.5 cm? analysis reductionin 6 h al., 2018)
effluent - Current density:16.6, 36.6, and - TOC
66.6 mA.cm? analysis
- Electrolysis time: 6 h -
Spectrophot
ometry
Electrooxidation  PS (25 um) Syntheti - Anode material: BDD, MMO, - Weight - Elimination of 89 (Kiendreb
c and IrO; analysis + 8% of MPs eogo et
wastewa - Anode surface: 83 and 41.6 - - Optimum al.,
ter cm? granulometr condition of 0.03 M 2021b)
- Current intensity: 3, 6, 9 M ic analysis  electrolyte
- Electrolysis time: 1-6 h -COD concentration,
analysis Na,SOs as
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-TOC

electrolyte material,

analysis 9 A current
- SEM intensity, and 6 h
electrolysis time.
Coagulation PE and PES (< Artificial - MP concentration: 100, 300, - SEM - Elimination of (Zhou et
500 pm) wastewa 500, 700, and 1000 mg/L - FTIR 75.61% of MPs al., 2021)
ter - Coagulant: PAC and FeCls - Elimination higher
- Coagulant dose: 30, 60, 90, in alkaline
120, and 180 mg/L condition than
acidic
Coagulation PE (15 pm), Simulate - Coagulant: Alum - Zeta - Finial turbidity < (Skaf et
rayon (8.7 or d - Coagulant dose: 5 and 10 potential 1.0 NTU al., 2020)
20.6 ym), and drinking  mg/L - Turbidity
PES (17.5-50.6 water
Hm)
Flocculation PS (0.05-0.1 Artificial - Flocculant: Mg/Al-layered - UV-vis - Elimination 2 90% (Chen et
pm) wastewa double hydroxides spectrophot al.,
ter - Mg/Al ratios: 0:1, ometer 2020c¢)
1.1, 2:1,3:1,4:1, 0or 1.0 - Zeta
potential
- SEM
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Coagulation and PE (15and 140 Municipa - UV intensity: 10 mW/cm? - Quartz - PES removal: (Lapointe
flocculation pum), PS (140 I - Coagulation time: 2 min crystal 97% et al.,
um), PES wastewa - Flocculation time: 4 min microbalanc - PE removal: 99% 2020b)
ter e with - PS removal: 84%
dissipation
monitoring
(QCM-D)
Electrocoagulati PE (300-355 Artificial - Current density: 15 mA/cm? -TSS - Elimination =2 90% (Perren
on pm) wastewa - Electrolyte: NaCl (10 g/L) analysis - Optimal et al.,
ter - Initial MP concentration: 0.1 - Counting elimination of 2018)
g/L fluorescent  99.24%
- Electrode: Al particles
Primary 25-500 pm Influent - Screening (mesh size: 5 mm), - FTIR - MPs removal (Ziajahro
treatment and - Grit removal analysis from 3.0to 1.5 mi et al.,
effluent - Sedimentation - MPs/L 2017h)
Primary and from - Primary screening (mesh size:  Spectrosco - Removal of 66%
secondary WWTP 3 mm) py of MPs
treatment - Grit removal and -IR - MPs removal
sedimentation microscopy from 1.44 to 0.48

- Aeration

- UV disinfection

MPs/L
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Primary,

secondary, and

- Screening (mesh size: 3 mm)

- Sedimentation

- Removal of >
90% of MPs

tertiary (reverse - Biological treatment - MPs removal
0Smosis) - Flocculation from 2.2 t0 0.21
treatment - Disinfection MPs/L
- Ultrafiltration
- Reverse osmosis
- De-carbonation
Primary and PES, PE, PP (> Influents - Rough filter - - Elimination of 73-  (Gundog
secondary 55 um) and - Ventilated sand and oil retainer Microscopy 79% of MPs du et al.,
treatment effluents - Primary settling - MRaman 2018a)
from - Aeration analysis
WWTP - Final settling
Primary and >1um Influent - Vertical screening - - Removal > 99% (Gies et
secondary and - Primary clarification Microscopy of MPs al., 2018)
treatment effluent - Trickling filters -FTIR
from - Secondary clarifiers analysis
WWTP
Primary, 20-200 pm Influent - Screening - Stereo - Removal of 98%  (Talvitie
secondary, and and - Grit removal microscopy of MPs et al.,
tertiary effluent - Pre-aeration 2015)
treatment - Primary sedimentation

65



from

- Activated sludge treatment

WWTP - Secondary sedimentation
- Tertiary biological filtration

Primary, 2500 ymand = Influent - Primary skimming - ATR-FTIR - Removal of 93%  (Mintenig
secondary, and 500 pm and - Biological treatment - FPA- of MPs with <500 etal.,
tertiary effluent - Filtration MFTIR pm size 2017)
treatment from - Removal of 98%

WWTP of synthetic fibers

by filtration

Activated sludge Seconda - Screening - Removal of (Michielss
filter and ry - Skimming 95.6% of MPs enetal.,
secondary effluent - Anaerobic digester 2016)
clarification
Tertiary 20 ym - 4.75 Tertiary - Granular sand filtration - Stereo - Removal of
treatment mm effluent - Chlorination-dechlorination microscopy 97.2% of MPs
MBR Primary - Microfilter pore size: 0.2 ym - Removal of

and 99.4% of MPs

tertiary

effluents
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The developed processes for the removal of MPs and NPs from waters could be categorized as
separation and degradation processes. As seen in Figure 3, the separation treatment processes
include rapid granular filtration, disc filtration, membrane filtration, MBR, dynamic membrane
filtration, coagulation and electrocoagulation, and air flotation. On the other hand, the degradation
processes comprise catalytic degradation, photocatalytic degradation, and electrochemical
degradation. According to Figure 2.3, the separation processes could remove at least 90% of
MPs or NPs. The degradation processes have a lower efficiency than the separation processes
and it could be as low as 50% (for catalytic degradation). In this section, the challenges and
opportunities in the application of these methods for MPs and NPs treatment are discussed in

detail.

MPs and NPs
removal efficiency

Photocatalytic
degradation

O Degradation processes A hoaian

Rapid sand Disc filtration

O Separation processes filtration

Figure 2. 3 : Developed treatment processes for the removal of MPs and NPs from water along with
their maximum reported removal efficiency.
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2.3.1. Separation processes

2.3.1.1. Rapid granular filtration

The main role of the rapid granular filter is to separate the suspended solids from the water
through the entire depth of the filtration. In this process, the MPs would be removed from water
by (i) trapping between the pores formed by the gravel or anthracite grains, or (ii) adsorption on
the silica grains (Rajala et al., 2020b). Although a regular backwash can be carried out on the
rapid granular filter for its regeneration, the presence of hydroxyl groups on the MPs surface could
hinder their easy detachment from the filter (Enfrin et al., 2019). (Hidayaturrahman & Lee, 2019)
examined three WWTPs in South Korea and concluded that 73.8% of MPs could be removed
from sewage using the rapid granular filtration in full-scale. Similarly, (Bayo et al., 2020) showed
that a full-scale rapid granular filtration process can remove 75.49% of MPs from wastewater.
(Talvitie et al., 2017a) considered a filter with 1 m depth of sand and 3-5 mm grain size as well as
0.5 m depth of quartz with a grain size of 0.1-0.5 mm for full-scale removal of MPs. They reported
an MPs removal efficiency of 97% as well as a drop in the MPs frequency from 0.7 to 0.02 MPs/L.
In a lab-scale study, granular filtration removed 60%~80% of 10 um MPs, though it increased up
to 95%~100% using a combination of sand filtration with biochar (Wang et al., 2020e). The
mechanism of MPs removal was found to be stuck for sand filter whilst it was stuck, trapped, and
entangled for the combined granular and biochar filtration. The different MPs removal efficiencies
obtained in the previous works using granular filtration could be ascribed to the dependency of
this process on the size of MPs. It has been shown that the removal efficiency of rapid granular
filtration depends on the size of MPs and the lowest removal efficiency (86.9% + 4.9%) was
obtained for the MPs with a 10-20 um size (Zhang et al., 2020c). Interestingly, the reduction in
the size of MPs and NPs did not reduce the removal efficiency, and 1 um MPs and 180 nm NPs

had a higher removal efficiency than the ones with a size of 10-20 um.

2.3.1.2. Disc filtration

Disc filtration could be employed for the removal of MPs either with the aerobic digestion process
with activated sludge or as tertiary treatment. In this process, the removal of MPs is based on
physical retention in the filters and the formation of mud cake on the filter panels. This removal
can be improved by the use of coagulants for faster cake formation. Controlling the water level

inside the filter is important since the formation of the cake decreases the filtration rate, causing
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a rise in the water level. Consequently, the filter usually includes a level sensor that starts the
backwashing when required. A pilot-scale study has demonstrated the elimination of 40% - 98.5%
of MPs larger than 20 ym with disc filters after 4 min of water retention time (Talvitie et al., 2017a).
They suggested the control or regular monitoring of the quality of water before the coagulation,
as excessive addition of coagulant could lead to rapid fouling of the filter. In this case, the
accelerated frequency of backwashing under high pressure could reduce the efficiency of
removing MPs in the effluents. Simon et al. (Simon et al., 2019) evaluated the application of a
disc filter containing 13 discs with a polyester mesh size of 18 um as a tertiary treatment for the
removal of MPs in full-scale. They showed that the disc filter can remove 89.7% of MPs larger
than 10 um from wastewater. In a case study, they estimated the annual MPs discharge from a
disc filter-assisted (as tertiary treatment) WWTP that receives around 10,000 m3.day? of

wastewater to be as low as 1.1 kg.

2.3.1.3. Membrane filtration

The membrane pore size could be designed to be smaller than the MPs and NPs to remove them
effectively. In a lab-scale study, Murray and Ormeci (Murray & Ormeci, 2020) used membranes
having 0.22 uym (nylon syringe filter, Derian) and 0.7 um (GF/F glass microfiber filters, Whatman)
rated pore diameters to separate MPs. They reported that these membranes could be used in the
microfiltration process to separate respectively 92 + 3% and 84 + 3% of NPs with a size of 333 +
76 nm (based on SEM images) or 217 + 4 nm (based on Zetasizer measurements). Taking
advantage of the negative charge of the aged MPs and NPs, the membrane charge could be
modified to enhance the removal efficiency by electrostatic attractions. In another research work,
home-made ultrafiltration membranes with positive, neutral, and negative surface charges were
synthesized from Polyacrylonitrile and employed for NPs removal on lab scale. It was found that
the positively charged membrane increased the selectivity to 50 nm NPs of PS (which were even
smaller than the membrane pores) (Wang et al., 2020a). It is reported that membrane filtration
using neutral membrane illustrated 92.4% removal efficiency for the 500 nm NPs, while it was
12.3% and 2.3% for 100 and 50 nm NPs, respectively. The removal efficiencies of positively
surface charged membranes for these NPs, however, improved to 99.4%, 99.3, and 89.9%
respectively. Interestingly, the membrane efficiency could enhance around 39 times after the

surface charge modification. Analysis of the flux of the positively surface charged membrane in
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the second cycle was almost similar to the first cycle, while it reduced significantly in the non-
modified membrane. Metal-organic framework-based foams showed a great capacity for the lab-
scale microfiltration process to remove NPs (273 nm) with a removal efficiency of 95.5% and
excellent recyclability (10 cycles) (Chen et al., 2020b). In another work, 99.3% of the MPs (mainly
10-1000 pm) found in synthetic seawater (made from edible salts) were successfully separated
by nylon and polycarbonate filter papers (0.2 pum pore size and 25 mm diameter) through lab-
scale ultrafiltration and microfiltration (Yaranal et al., 2020). To conclude, membrane filtration is a
promising approach for the removal of MPs, however, the economic feasibility of nanofiltration is

challenging because of the required high pressures and its low rate of treatment.

A challenge in the application of membrane filtration is the fouling of the membrane which reduces
the throughput. The small MPs and NPs could impose a more intense fouling effect than the big
ones because they cause complete to intermediate pore blocking (Enfrin et al., 2020b). At the
beginning of treatment, the membrane fouling by MPs is intermediate and it can cause complete
blocking over time. The cake formation could then occur and the dominant membrane clogging
mechanism at a prolonged time is internal pore blocking (Hou et al., 2021). It is worth mentioning
that this mechanism was obtained using fresh MPs/NPs and it could be changed to cake layer
formation and internal pore-blocking after environmental aging. Dynamic membrane filtration and
sequential membrane filtration are developed to decrease the membrane fouling and therefore

reduce the maintenance cost and energy input.

2.3.1.4. Membrane bioreactor

MBR is the most investigated membrane filtration technology for the removal of MPs and one of
the promising ones. MBR processes can be developed by the combination of membrane filtration
with aerobic bioreactors (AeMBR) or anaerobic bioreactors (AnMBR). AeMBR generally is
characterized by a higher operating cost than AnMBR because of the need for aeration to activate
microorganisms (Zaouri et al., 2021). The MPs and NPs removal efficiency of AnMBR is generally
higher than AeMBR. For instance, the MPs removal of 94% was reported for AnMBR after 6 h
(Pittura et al., 2021), while for AeMBR it took 3 months to reach 98.3% (Maliwan et al., 2020).
The main common drawback of these two processes is membrane fouling. Various factors such
as operating conditions, membrane specifications, and wastewater characteristics affect the

membrane fouling during the separation of MPs and NPs (Maliwan et al., 2020). In general, the

70



fouling and permeability properties of AeMBR and AeMBR processes are different. Based on the
filter resistance analysis, Maliwan et al. (Maliwan et al., 2020) showed that the scouring property

of MPs reduced the fouling during the operation.

MBR generally has one of the highest MPs removal efficiency compared to other wastewater
treatment processes (Shen et al., 2020). Leslie et al. reported that only 25% of MPs were removed
using an MBR with a pore size of 0.08 um (Leslie et al., 2017b). This could be due to the presence
of long fibers that potentially cross the membranes longitudinally and especially because of the
high applied pressure in the MBRs. Besides, abrasion can increase the size of the membrane
pores and reduce its performance during time. Contradictory, most of the works suggested the
MBR as an effective process for the removal of MPs. The removal of MPs using a pilot-scale MBR
has been reported to be more than 99% (Hou et al., 2021, Lares et al., 2018; Lv et al., 2019;
Michielssen et al., 2016; Ngo et al., 2019; Padervand et al., 2020; Talvitie et al., 2017a). This
could be because of the high hydraulic retention time of MBRs (24-100 hours) which would favor

the formation of biofilms and trap of MPs (Talvitie et al., 2017a).

2.3.1.5. Dynamic membrane filtration

Dynamic membrane technology has been studied for the treatment of municipal wastewater
(Ersahin et al., 2014; Lu et al., 2016; Padervand et al., 2020; Poerio et al., 2019; Salerno et al.,
2017). This technology has a unique character since using the existing contaminants in the water
to form a filtration layer, without introducing additional chemicals or other contaminants. Various
factors, such as the membrane material, membrane pore size, size of MPs, and concentration of
MPs affect the performance of dynamic membrane filtration (Sol et al., 2020). Li et al. (Li et al.,
2018b) demonstrated the formation of a dynamic membrane on the sieve after 20 min of filtration
of synthetic wastewater with 1 g/L of diatomite in the lab scale. They showed that the mesh
combined with the newly formed layer led to a removal of nearly 90% of the particles larger than
90 um. Although this work was carried out with MPs larger than 5 um, this technique would also
be applied to NPs. The required time for the formation of the dynamic membrane could be one of

its limits for the removal of MPs and NPs.
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2.3.1.6. Coagulation, electrocoagulation, and flocculation

The main difference between electrocoagulation and coagulation is the in-situ generation of metal
ions and hydroxyl ions by electrodes in electrocoagulation. Otherwise, they have the same
principle according to which the cationic (like Fe and Al) and anionic (like hydroxyl) ions in the
solution neutralize the charges of MPs and NPs and make them unstable. These pollutants can
then form larger and more stable aggregates to promote their gravity separation from water. Since
the weathering oxidation of MPs would cause the formation of hydroxyl ions on their surface
(Enfrin et al., 2019), in the secondary effluents, the free MPs and NPs are either neutral or
negatively charged. In this case, favorable conditions can be provided for the effective removal of
MPs and NPs using coagulation or electrocoagulation. It is worth mentioning that even neutral
MPs and NPs can be adsorbed on metallic hydroxides (Fe(OH)s or AI(OH)s) formed during the
coagulation/ electrocoagulation. During these processes, the removal of MPs and NPs can be
attributed to co-precipitation or electrostatic attraction on the surface of metallic hydroxides. MPs
and NPs can act as a ligand to bind the formed metallic hydroxides. In general, both coagulation
and electrocoagulation are effective for the removal of MPs (Hidayaturrahman & Lee, 2019; Hou
etal., 2021; Ma et al., 2019a; Perren et al., 2018; Rajala et al., 2020a; Shahi et al., 2020). A recent
study demonstrated that a full-scale coagulation process removed 40.5-54.5% of MPs, most of
them were in the form of fibers (Wang et al., 2020d). Lab-scale research showed that the
coagulation process is 25% more effective with AI* ions than Fe?* ones to eliminate MPs of 0.1-
5 mm size (Ma et al., 2019b). It is also reported that by the addition of anionic surfactant as a
coagulant aid, the MPs removal enhanced to more than 60%. Analysis of the effect of MPs size
on a lab-scale coagulation process showed the removal was almost complete for the 30-100 nm
MPs, while it almost halved for the 10-30 nm ones (Shabhi et al., 2020). In contrast, the lab-scale
removal efficiency of 15 um PE MPs (77%) using 0.45 mg Al/L was higher than the 140 pm ones
(64%) (Lapointe et al., 2020b). While the weathering of the 140 um MPs increased its removal
efficiency up to 89% because of enhancing the physical and chemical heterogeneity of the MPs
surface. Moreover, a lab-scale study showed the addition of sand to the coagulation process can
enhance the MPs removal by around 27% (Shahi et al., 2020). Coprecipitation by calcium
carbonate could remove more than 99% of poly(methyl methacrylate) and poly(vinyl acetate) NPs
from the water in the lab-scale after 30 min (Batool & Valiyaveettil, 2020). This method was

effective since the removal was more than 96% after just 3 min. According to a study (Perren et
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al., 2018), a lab-scale electrocoagulation process could eliminate more than 99% of the MPs with
300 um size. The combination of coagulation and electrocoagulation with membrane filtration is

suitable for the removal of MPs and NPs from secondary effluents (Enfrin et al., 2019).

The flocculation is another approach to separate MPs and NPs from waters that can be employed
individually or in combination with the coagulation/electrocoagulation (to neutralize the charge of
MPs and NPs) (Magalhdes et al., 2020). Analysis of the MPs sedimentation rate at lab scale
showed the relatively low affinity between MPs and Al-based coagulants compared to cationic
polyacrylamide (as a flocculant), confirming the importance of the flocculation process (Lapointe
et al., 2020b). Interestingly, in other lab-scale studies, more than 90% and 80% of NPs removed
from water using Mg/Al (Chen et al., 2020c) and Ca/AL (Chen et al., 2020d) layered double
hydroxides as a flocculant, respectively. Electrostatic adsorption and intermolecular force were
suggested as the main mechanisms for NPs capture by this method. PE and PP MPs (250—-350
Mm) were separated in pilot-scale using the pH-induced sol-gel formation of silanes to make large
agglomerates (2—3 cm) that could be easily separated and then recycled (Herbort et al., 2018b).
The same authors analyzed different linear and branched alkyltrichlorosilanes for the
agglomeration of MPs and reported the intermediate chain length ones with carbon atoms
between 3 and 5 are the best suited (Sturm et al., 2020). The shorter alkyl groups or the longer
ones with the number of carbon atoms more than 8 were not suitable because the MPs could not
be localized sufficiently. The combination of coagulation and flocculation in lab-scale could
remove up to 99% of weathered PE MPs and, interestingly, 97% of the highly stable pristine PE
MPs (Lapointe et al., 2020Db).

2.3.1.7. Air flotation

Air flotation is one of the methods used to remove flocs and suspended compounds such as MPs
and NPs during primary and secondary water treatment. It consists of an injection of pressurized
air into the water to produce air bubbles of size between 20-70 pum which attach to the MPs and
NPs and carry them to the water surface (Talvitie et al., 2017a). The application of this process in
tertiary treatment would allow better control of the bubble size because of the lower organic matter
concentrations. The dominant mechanism of MPs removal by the conventional air flotation
process is the hydrophilic/hydrophobic interaction. In a lab-scale study, it was shown that the

adhesion of MPs of PE and PET to microbubbles was stronger than that of PA which has
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hydrophilic groups on its surface (Wang et al., 2020c). However, in the presence of
cetyltrimethylammonium bromide (CTAB) as a surfactant, the charge attraction is dominant. The
removal efficiency of the air flotation process considerably depends on the size of MPs. For
example, the air flotation process could reach the complete removal efficiency of the MPs with
20~25 pm size by increasing the saturation pressure up to 0.50 MPa (Wang et al., 2020c).
Nevertheless, for the MPs in the range of 15~20, 10~15, 5~10, and 2~5 pm, it could not pass
79%, 76%, 49%, and 46% at this pressure, respectively. The integration of 40 mg/L of
polyaluminium chloride as flocculant with air flotation at a pressure of 1 atm allowed the
elimination of 95% of MPs (20-300 um) in a full-scale study (Talvitie et al., 2017a). Regarding the
MPs in the range of 20-100 um, contradictory results are reported in the literature. For example,
Talvitie et al. (Talvitie et al., 2017a) reported that the full-scale air flotation process can remove
MPs as small as 20-100 um. While, Enfrin et al. (Enfrin et al., 2019) showed that in this process
MPs with a 20-100 pym size may largely escape the removal process. They attributed this result
to the fact that the smallest particles have a higher surface charge density and are therefore more
difficult to destabilize. Thus, the air flotation process would be necessary to be coupled with other
processes for effective removal of small MPs and NPs. The surface-functionalized microbubbles
could remove over 94% of 5 um PS from artificial water on lab-scale (Zhang et al., 2021a). For
poly-(methyl methacrylate), however, the removal was not as high as PS because of the presence
of humic acid. This technique could completely remove both MPs from river water with MPs

concentrations lower than 18.6 x 10° particles/mL.

2.3.2. Degradation processes

The degradation processes could be promising alternatives to remove small MPs and NPs from
waters. Besides, these processes can be environmentally friendly solutions for the elimination of
MPs in the concentrate stream of the separation processes. The degradation of NPs seems more
promising than MPs since the reactivity with hydroxyl radicals substantially increases at higher
surface areas of plastic (Bianco et al., 2020). Catalytic, photocatalytic, and electrochemical
degradation are three processes tested for the degradation of MPs and NPs. All the works on the
degradation of MPs and NPs were performed on the lab scale, therefore, further research is

necessary to evaluate the challenges in their scale-up.
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2.3.2.1. Catalytic degradation

Catalytic degradation is a process that can result in the mineralization of MPs and NPs. Since
some catalysts are active at the ambient or moderate temperature and pressure, they can be
employed for the degradation of MPs and NPs in water. For example, in a lab-scale study, the
encapsulated manganese carbide nanoparticles in helically N-doped carbon nanotubes
(MN@NCNTSs) can decompose MPs (Kang et al., 2019). Although the synthesized catalyst was
stable, its recyclability was a challenging task. The MPs degradation efficiency at ambient
conditions was around 5% and 7% after 8 h in the presence of catalyst only and both catalyst
(MN@NCNTSs) and peroxymonosulfate, respectively. Under hydrothermal conditions at 120 ° C,
however, the removal efficiency reached around 17% in the presence of the catalyst. It was
claimed that at a high concentration of 5 g/L, around 50% of MPs were degraded through the
catalytic process under optimized conditions. A vast range of intermediates was found by HPLC
analysis after the catalytic decomposition of MPs, including tetracosane, heneicosane,
nonadecanol, pentadecanedioic acid, nonadecane, benzyl butyl phthalate, 14-Methoxy-14-
oxotetradecanoic acid, dimethyl suberate, methyl 10-undecenoate, decanoic acid, methyl 8-
oxooctanoate, pimelic acid, 6-Decennial, 2-Ethylcaproic acid, succinic acid, 1-Hexanoic acid,
levulinic acid, 3-Butenoic acid, propionic acid, acetic acid, and formic acid. The generated
intermediates were reported to be environmentally friendly, without any negative effect on the

aquatic microorganisms (Kang et al., 2019).

2.3.2.2. Photocatalytic degradation

Photocatalytic degradation is the most studied degradation process for the removal of MPs and
NPs from water. The use of solar energy for this degradation is an environmental solution in
solving this problem. The photocatalyst is activated by a photon of light whose energy is greater
than or equal to the bandgap of the photocatalyst (Karimi Estahbanati et al., 2019a; Karimi
Estahbanati et al., 2019b). The activation leads to the transfer of electrons from the valence band
to the conduction band, forming positive holes in the valence band (Estahbanati et al., 2019;
Karimi Estahbanati et al., 2017). In the presence of electron acceptors such as O», H,O, and OH-
, these charges generate reactive oxygen species (HOO', H.O,, O,", OH") (Feilizadeh et al., 2019;
Karimi Estahbanati et al., 2020). Therefore, the MPs and NPs are oxidized either directly by the

holes on the surface of the photocatalyst or by the generated reactive oxygen species which can
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migrate into the water. A possible mechanism of photocatalytic degradation of MPs is presented
by Jing et al. (Jiang et al., 2020). In this mechanism, the formed hydroxyl radicals by the
photogenerated holes attack the C—H bond of the PE molecule and separate a proton. The
generated radical reacts with dissolved oxygen to generate an alcoholic group which can be more
easily break and form an oxygen-centered radical. Afterward, the C—C bond of the C atom where
the oxygen-centered radical is locating breaks, forming an aldehyde molecule and a carbon chain
free radical. The breakage of C—C bonds could continue till the complete degradation of by-
products into CO2 and H-O.

A 5.38% mass reduction was observed after photocatalytic degradation of high-density
polyethylene (HDPE) MPs (200-250 pm) using enhanced hydroxy-rich ultrathin BiOCI with
mannitol (Jiang et al., 2020). This mass reduction was 24 times higher than that of BiOCI
nanosheets (0.22%) and without photocatalyst (0.04%). The degradation of low-density
polyethylene film with 50 um thickness using zinc oxide photocatalyst activated by visible light
showed (i) changes in the viscoelastic properties of the plastic, (ii) a 30% increase in the carbonyl
index, and (iii) the formation of unsaturated groups such as hydroperoxides, peroxides, and
carbonyl on the surface of the microfilm (Tofa et al., 2019a). In another work, the same authors
showed the plasmonic ZnO-Pt demonstrated 15% higher photocatalytic activity than ZnO alone
(Tofa et al., 2019b). The analysis of the degradation efficiency of 500 um PE MPs (extracted from
toothpaste) using an N-TiO, photocatalyst showed around 2.86% mass reduction after 8 h (Ariza-
Tarazona et al., 2019). The rate of photocatalytic PS NPs degradation enhanced by decreasing
the NP size (for 140 nm was higher than 508 nm) (Allé et al., 2020). The same conclusion was
reported for HDPE MPs (200-250 um) (Jiang et al., 2020). Similarly, the mass loss of 814 and
382 ym HDPE spherical MPs using the photocatalytic process were 0.22% and 4.65%,
respectively (Llorente-Garcia et al., 2020). Besides, the mass loss of 5 x 5 mm and 3 x 3 mm
low-density polyethylene films with 146 nm thickness was 0.97% and 1.38%, respectively. These
could be attributed to the higher surface area of the smaller NP that leads to faster degradation
by hydroxyl radicals (Bianco et al., 2020). The rate of HDPE MPs (200-250 um) degradation was
dependent on the surface hydroxyl groups on the surface of BiOCI (Jiang et al., 2020). Analysis
of the pH of water showed the rate of photocatalytic degradation of NPs was higher at acidic
(pH=4) and near neutral (pH=6.3) than basic (pH=9) conditions (Allé et al., 2020). Similarly, HDPE

MPs (200-250 um) were degraded faster in acidic condition than the basic one, which was
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reported to be attributed to the Coulomb repulsion in the alkaline condition (Jiang et al., 2020).
Using a design of experiment approach to optimize the photocatalytic degradation of MPs
demonstrated the maximum mass loss was 7.8% after 6 h (Razali et al., 2020). However, the
degradation increased up to 38% after five cycles. Besides, increasing the reaction temperature
using solar thermal collector (from 35 to 50°C) and size of PP sheet (from 25 to 100 mm?) had a
more significant effect on the MP weight loss than the photocatalyst loading (1-3 g/l) (Razali et
al., 2020). The photocatalytic degradation of MPs under visible light using a continuous flow
reactor demonstrated more than 65% reduction in the volume of MPs after two weeks (Uheida et
al., 2020). Fifteen by-products formed through photocatalytic degradation of PP in this flow
reactor, which was found to have a low toxicity effect on the human and aquatic environment. The
photocatalytic degradation efficiency of PS MPs in water was around half of that in water (Nabi et
al., 2020). This would be attributed to the lack of intimate contact between the photocatalyst film
and MPs which were suspended in water, while in the solid phase the MPs were placed on the
top of the photocatalyst film with direct contact. Besides, the hydrophilicity of the PS MPs hinders
the facile attack of the generated hydroxyl radicals from the photogenerated holes.

2.3.2.3. Electrochemical degradation

The electrochemical degradation process is usually used for the removal of organic pollutants
that are chemically non-oxidizing or difficult to oxidize (Debik et al., 2020; Garcia-Segura et al.,
2015b; Panizza et al., 2001; Yassine Ouarda et al., 2018). It is a process based on the in-situ
generation of hydroxyl radicals by direct and indirect electrochemical processes. The direct action
of anodic oxidation of MPs and NPs takes place in two stages. First, an anodic discharge of water
molecules is obtained with the formation of a hydroxyl radical (OH") adsorbed on active sites of
the electrode. Subsequently, the MPs and NPs are oxidized by the adsorbed radical and form
partially oxidized products. These products can be further oxidized by the hydroxyl radicals which
are continuously formed by the anodic discharge of water until complete oxidation of MPs and
NPs to CO; and H,O (Comninellis, 1994; Drogui et al., 2007). Therefore, the electro-oxidation

mechanism of MPs and NPs would follow that of photocatalytic degradation.

The electrochemical process is well-suited for tertiary treatment. Duran et al. (Duran et al., 2018)
demonstrated relatively high MPs (from washing machine effluent) removal capability by electro-

oxidation. With an improved conductivity by the addition of 7 g/L of Na,SO4 and the application of
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a current density of 16.6 mA.cm on BDD (boron-doped diamond), the COD reduced up to 79.7%
after 6 h. This was possible owing to the assistance of sulfate (SO4?") and persulfate (S,0s%™)
radicals which are weaker oxidants than hydroxyl radicals but have a longer lifespan. It is worth
mentioning that H>S.Os (a powerful oxidant) can be generated in the solution during the
electrolysis using BDD in the presence of sulfate. On the other hand, when a current density of
66.6 mA.cm2 was applied, the elimination of the COD reached 88.9%. This shows that the applied
current density is a major factor in the electrooxidation of MPs, similar to the degradation of other
pollutions (Melian et al., 2016). In another work, (Miao et al., 2020a), removed 56 wt% of PVC
MPs using electro-Fenton technology. Similarly, 58 + 21% of MPs were degraded by the
electrooxidation process just in 1 h (Kiendrebeogo et al., 2021b). It was also revealed that up to
89 + 8% of MPs could be degraded after 6 h using BDD as the anode, current intensity of 9 A
(108.4 mA.cm?), and 0.03 M Na,SO, as the supporting electrolyte. The SEM analysis of the
remained MPs in water after the electrooxidation demonstrated all of them were unchanged,
suggesting the complete mineralization of MPs at the anode surface. DLS also confirmed this
suggestion by observation of the formation of no MPs with lower size than the initial MPs. It was
also verified by detecting no C=0 bond by FTIR analysis on the MPs after electrooxidation
(Kiendrebeogo et al., 2021b).

It can be concluded that the electrochemical processes could be a promising approach for the
degradation of MPs in industrial and municipal effluents, however, the effects of anode fouling
and mutual contaminations should be further studied. Besides, more efforts are required to reduce
the high energy consumption of the electrochemical process as the key parameter that increases
its operating costs. The electrochemical processes can be applied for the elimination of MPs and
NPs in the concentrate of the separation processes. From this point of view, the electrochemical

processes are promising alternatives for the management of the waste of separation processes.

2.3.3. Innovative processes

Different innovative methods have been suggested for the removal of MPs and NPs from waters
in recent years. Considering the significance of modern technologies to solve contemporary
issues, these methods must be considered for future research and development. Table 2.2
presents these methods along with their removal efficiencies. These innovative methods include

light-driven micromotors (Wang et al., 2019), magnetic extraction (Grbic et al., 2019; Misra et al.,
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2020; Rius-Ayra et al., 2020; Sun et al., 2020; Tang et al., 2021), extraction with ionic liquids
(Elfgen et al., 2020; Misra et al., 2020), adsorption (Herbort & Schuhen, 2017; Herbort et al.,
2018a; Tiwari et al., 2020), and electrosorption (Xiong et al., 2020). As seen in Table 2.2, even if
these methods are at the beginning of their development for MPs and NPs removal, their removal
efficiencies are relatively great. Therefore, further research should be performed to elucidate the

potential of these approaches.

Tableau 2. 2 : Innovative approaches for the removal of MPs and NPs in waters.

MP/NP Type of Removal efficiency
Method Reference
plastic (%)
Photocatalytic MP PS 71%
removal by (Wang et al.,
Au@Ni@TiO- 2019)
micromotors
Magnetic MP PE, PS, PET, 92% (10-20 pm)
extraction by PVC, PP, and 93% (1 mm) (Grbic et al.,
hydrophobic Fe polyurethane 2019)

nanoparticles
Magnetic MP PS > 90%

extraction by

(Misra et al.,
polyoxometalate
- 2020)
-supported ionic
liquid
Magnetic MP HDPE ~ 100%

) (Rius-Ayra et
extraction by

powdered iron al., 2020)
Magnetic MP PS 75%
extraction by (Sun et al.,
sunflower pollen 2020)
grains
Magnetic MP PE, PET,and ~ 100% (first cycle) (Tang et al.,
extraction by polyamide ~ 80% (forth cycles) 2021)
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magnetic carbon

nanotubes
Removal by MP - -
inorganic- (Herbort &
organic hybrid Schuhen, 2017)
silica gels
Agglomeration MP PE -
by organic- (Herbort et al.,
chemical 2018a)
stressors
Adsorption by NP PS 100% (pH = 4)
Zn/Al layered 37% (pH =9) (Tiwari et al.,
double 2020)
hydroxides
] NP PS and PVC 0.707 mg NPs/(g (Xiong et al.,
Electrosorption
AC) 2020)

2.4. Conclusion and perspectives

In this review, the potentials of different qualitative and quantitative techniques for MPs and NPs
analysis which could be employed to study water treatment processes were first discussed.
Afterward, the main water treatment processes based on separation and degradation for the
removal of MPs and NPs from waters were reviewed. It was observed that in general, the
separation processes illustrate a higher removal performance than the degradation processes. In
this regard, MPs or NPs removal efficiencies up to 97% for rapid granular filtration, 98.5% for disc
filtration, 99.4% for membrane filtration, 99% for MBR, 90% for dynamic membrane filtration, 99%
for coagulation, 99% for electrocoagulation, and 95% for air flotation were reported. On the other
hand, for the degradation processes, the MPs or NPs removal efficiencies up to 50%, 65%, and
89.9% were reported for catalytic, photocatalytic, and electrochemical degradation, respectively.
In the light of this literature review, it was observed that the separation processes face the issue

of MPs and NPs management after their separation and on the other hand, the degradation
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processes would not be economically viable. Therefore, we suggest the employment of the
degradation processes to treat the concentrate stream of the separation processes. This
approach could increase the elimination performance of both MPs and NPs while reducing the
costs of their degradation.

The removal of MPs and NPs from water is an emerging field of research that is rapidly evolving.
Most of the previous works focused on the elimination of MPs from water rather than the NPs. A
few works were performed on the elimination of NPs from water using filtration and flocculation
processes. However, no work was observed on the performance of MBR, dynamic membrane
filtration, electrocoagulation, air flotation, and electrooxidation processes for the removal of NPs.
Therefore, more study is essential to elucidate the potential of these processes in the removal of

NPs in water.
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Au vu de la littérature dans la partie synthese, la plupart des procédés de dégradation
électrochimique se sont concentrés sur la dégradation des molécules organiques dissous
(pesticides, colorants, médicaments, etc.) et leurs sous-produits. Traditionnellement les
performances de ces procédés sont évaluées par les méthodes directes d’analytiques du COT,
de la DCO, et indirecte (absorbances spécifiques au spectrophotometre UV-vis). Ce qui ne
s’applique pas forcement aux MPs/NPs.

Par ailleurs, en considérant les challenges évoqués dans le chapitre 2 sur les techniques
analytigues des MPs/NPs dans I'eau et dans la perspective de démontrer la faisabilité de la
dégradation par OEC des MPs/NPs (25 um et 100 nm de diamétre nominal), il est nécessaire de
commencer cette étude par ajuster certaines techniques analytiques déja utilisées dans la
littérature a la spécificité de la taille des particules et du type de polymere utilisés au cours de nos
travaux. Cela permet la détermination de la plage de concentration des particules dans I'eau
synthétique pour laquelle les résultats sont fiables face aux limites de la méthode ou de la
combinaison de 2 technigues analytiqgues considérées. Ces concentrations pourront étre liées

directement ou indirectement au MPs/NPs pour I'évaluation de la performance du procédé OEC.

Par conséquent, plusieurs électrodes d’anode pour TOEC des MPs ont été testés et I'électrode
de BDD a été choisie pour étudier l'influence de différents paramétres opératoires tels que la
densité de courant, la surface de I'anode, le type de I'électrolyte (effet de I'oxydation directe et
indirecte) et la concentration du Na,SOa.. Ce qui a permis de déterminer si 'oxydation directe et

indirecte sont bénéfiques a la dégradation des particules de micro-plastiques dans le chapitre 3.
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Abstract

Water pollution by microplastics (MPs) is a contemporary issue which has recently gained lots of
attentions. Despite this, very limited studies were conducted on the degradation of MPs. In this
paper, we reported the treatment of synthetic mono-dispersed suspension of MPs by using
electrooxidation (EO) process. MPs synthetic solution was prepared with distilled water and a
commercial polystyrene solution containing a surfactant. In addition to anode material, different
operating parameters were investigated such as current intensity, anode surface, electrolyte type,
electrolyte concentration, and reaction time. The obtained results revealed that the EO process
can degrade 58 = 21% of MPs in 1 h. Analysis of the operating parameters showed that the
current intensity, anode material, electrolyte type, and electrolyte concentration substantially
affected the MPs removal efficiency, whereas anode surface area had a negligible effect. In
addition, dynamic light scattering analysis was performed to evaluate the size distribution of MPs
during the degradation. The combination of dynamic light scattering, scanning electron
microscopy, total organic carbon, and Fourier-transform infrared spectroscopy results suggested
that the MPs did not break into smaller particles and they degrade directly into gaseous products.
This work demonstrated that EO is a promising process for degradation of MPs in water without

production of any wastes or by-products.
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Microplastic; polystyrene; electrooxidation; degradation; polymer.
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3.1. Introduction

Plastics are used in all consumer sectors, so that global production is growing every year. It rose
from 322 million tons in 2015 to 360 million tons almost in 2018 (Plastics, 2019). It is estimated
up to 10% of the produced plastics fragments would be found in the marine environment (Cole et
al., 2011). Once present in the marine environment, the plastics undergo aging processes that
cause their degradation and fragmentation into small particles called microplastics (MPs, particles
less than 5 mm) (Lambert & Wagner, 2016) and then into nanopatrticles (particles less than 100-
1000 nm)(Gigault et al., 2018b). Polystyrene is one of the most widely used commercial plastic in
the world (Wegner et al., 2012; Zarfl & Matthies, 2010), therefore, it is one of the most commonly
found polymers in marine environments (Hidalgo-Ruz et al., 2012a; Moore, 2008).

The release of MP into the marine environment is recognized as an important problem related to
water pollution (Lambert & Wagner, 2016). It has been shown that in aquatic environments, these
MPs adsorb toxic substances and can be ingested by aquatic organisms. Afterwards, they
accumulate in the food chain and subsequently reach humans (Chae & An, 2017a; Hans
Bouwmeester et al., 2015). Among different toxic effects on aquatic organisms which have been
proved by previous studies, there is a decrease in growth rate, fertility, lifespan, and reproductive
time (Besseling et al., 2014; Jeong et al., 2016b; Wegner et al., 2012). Polystyrene is a plastic
material whose toxicity has been widely demonstrated (Besseling et al., 2014; Lee et al., 2013;
Rossi et al., 2014a).

Although MPs are detected at low concentrations in wastewater treatment plants’ effluents, these
effluents are still a potential way to release MPs because of the large volume of effluents
discharged into the aquatic environment (Ziajahromi et al., 2017b). It has been shown that the
wastewater treatment plants fragment 80% of MPs into nanoplastics which can increase the
number of plastic particles around 10 times (Enfrin et al., 2019). The concentration of MPs with
size of 10-300 um in wastewater treatment plants’ influents and effluents has been reported in a
range of 1-10044 and 0-447 particles/L, respectively (Sun et al., 2019). Accordingly, the
conventional treatment is unable to completely remove the MPs and it is essential to develop

other technologies to remove MPs in the effluent of wastewater treatment plants.

The previous efforts to develop such technology focused on the separation processes such as

rapid sand filtration, disc filtration, dissolved air flotation, MBR/ultrafiltration, dynamic membrane
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filtration, and electrocoagulation (Lares et al., 2018; Li et al., 2018c; Perren et al., 2018; Talvitie
et al., 2017a). Since all of these technologies just separate MPs and does not degrade them,
additional efforts are required to manage the separated MPs. A limited research concerned the
degradation of MPs and most of these works performed on photocatalytic degradation of MPs
which showed generally a couple of weeks is required to obtain an acceptable degradation
efficiency (Horikoshi et al., 1998; Phonsy et al., 2015b). This long processing time does not
present a bright perspective because of the current photocatalysis technology. Therefore,
development of efficient technologies to degrade MPs in a reasonable time scale is essential. In
addition, the degradation processes should be studied to evaluate the possibility of developing a
hybrid zero-discharge process by coupling (i) the separation of MPs into a concentrated stream
with (ii) the degradation of MPs in the concentrated stream. This configuration hinders the
discharge of small MPs into the aquatic environments.

In recent years, electrooxidation (EO) process has been developed for the degradation of
persistent pollutants, such as pesticides, dyes, pharmaceuticals, and petrochemicals found in
effluents (Amer, 2019; Francisca et al., 2013; Garcia-Segura et al., 2015a; Tran, 2009; Yassine
et al., 2018). This process is environmentally friendly as it could degrade MPs into nontoxic
molecules like water and carbon dioxide without addition of chemicals. EO is based on in-situ
generation of oxidizing radicals like hydroxyls (*OH) by direct and indirect electrochemical
process. The standard reduction potential of hydroxyl radicals (E (*OH /H.0): 2.80 V/SHE) allows
it to break the polymeric bonds of MP and degrade them. Therefore, EO is a promising zero
sludge technology to degrade MPs at atmospheric condition. To the best of our knowledge, there
is no work on electrooxidation of MPs found in the literature.

The aim of this study was to explore the degradation of MPs from water using anodic oxidation.
As polystyrene MPs exhibit the highest toxicity among common MPs, polystyrene microbeads
with 26 um size were used as a representative MP. An experimental approach was followed to
determine the best operating parameters of the EO process (current intensity, anode surface
area, anode material, electrolyte type, electrolyte concentration, and time) to effectively oxidize
MPs in water. For each parameter, the MPs degradation performance was evaluated using
removal efficiency and mode size of MPs, which were obtained by weight loss and dynamic light
scattering (DLS) analyses, respectively. The samples were examined by microscopic,
spectroscopic, and total organic carbon (TOC) analyses to evaluate the shape and size, surface

functional groups, and formed by-products, respectively, and then evaluate the obtained results
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through parametric study. In addition, total current efficiency of the EO process was evaluated
and an economic analysis was conducted for different conditions. Finally, a mechanism of

polystyrene degradation was proposed based on the obtained results.

3.2. Materials and methods

3.2.1. Preparation of water sample

The mono-dispersed suspension of polystyrene microbeads with 10% MP concentration (100 g/L)
supplied by thermo scientific USA and used as the MP source. The nominal diameter and
uniformity of size of MPs were 25 ym and 15%, respectively. These microbeads were used to
make 100 mg/L MP suspension in deionized water. The suspensions were prepared
spontaneously before starting the experiments. The amount of added electrolyte for the
improvement of electrical conductivity was 4.25, for both Na,SO, and NaNOs, and 3.50 g/L for
NaCl. These amounts correspond to 0.03, 0.05, and 0.06 M, respectively. The pH of all prepared
solutions was approximately 6.0. Finally, 50 mL samples were taken to characterize the sample
before treatment.

3.2.2. Experimental unit

The EO reactor was made of plexiglass with dimensions of 14.5 x 6.4 x 17.7 cm and an operating
volume of 900 mL. All experiments were made in batch mode. Boron-doped diamond (BDD),
mixed metal oxide (MMO), and iridium oxide (IrO;) electrodes were employed as anodes and
titanium electrode was used as cathode. The electrodes were gridded and had a circular shape
with a diameter of 12 cm, a thickness of 0.1 cm, and a surface area of 113.1 cm?. In the reactor,
the anode and cathode were fixed vertically with 1 cm space and were connected to the positive
and negative outputs of a DC power supply, respectively. The reactor was placed in a box
containing ice cubes to put the entire external surface of the reactor in direct contact with the ice

cubes.
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3.2.3. Experimental procedure

The tests were carried out at room temperature. The temperature of solutions was followed by a
scientific J-KEM thermocouple. To mitigate the evaporation of solution due to the temperature
rise caused by electrooxidation at high current intensities, a cooling system was employed. The
solution was mixed by agitation with a magnetized bar. In a typical experiment, the current
densities set at 108 and 216 mA.cm for BDD, 108 mA.cm™ for MMO, and 433 mA.cm for IrO,.
In addition, the initial concentration of microbeads and the electrolyte concentration (Na>SO4)
were set at 100 mg/L, and 0.03 M, respectively. The sampling time was 1, 2, 3, and 6 h. To assure
that high water temperature (which was observed in a few experiments at high current) has no
effect on the results, a control test carried out without electrooxidation at 100°C for 6 h. EO tests
consisted of analyzing different operating parameters, such as current density (3, 6, and 9 A),
types of oxygen-intensive anodes (BDD, MMO, and IrO,), anode surface area (41.5 and 83 cm?),
and type (Na;S0O4, NaNOgs, NaCl) as well as concentration (0.03, 0.04, 0.06 M) of electrolyte.

3.2.4. Analytical procedure

The electrooxidation of MPs performance was assessed by combining the evolution of the particle
size profile of MPs with the mass loss of MPs over time. In addition, scanning electron microscopy
(SEM), Fourier-transform infrared spectroscopy (FTIR), and TOC analyses were performed to
evaluate the obtained results.

3.2.4.1. Particle size analysis

The particle size distribution of MP in water was measured by dynamic diffusion of light using a
particle size analyzer (Laser Scattering Particle Size Distribution Analyzer LA-950, HORIBA, 0.01-
3000 pum). A refraction index of 1.59 was used for the analyses. In addition to particle size
distribution, the mode size distribution was considered for assessment of the particle size during

treatment. For each analysis, 50 ml of sample was injected into the particle size analyzer.

3.2.4.2. Removal efficiency analysis

The elimination of MPs was followed by measuring the weight of MPs in 50 ml samples taken
during the EO treatment. The samples were filtered with 0.22 um pore size nitrocellulose filters to

separate the MPs. The filters were then dried in an oven at 40 °C for 24 hours to evaporate water.
88



The amount of remained electrolyte salt in the filter after drying was measured using electrolyte
solutions without MP. These data were used to correct the errors due to the remaining salt in the
filters during the analysis of MP degradation. The mass loss of MP was calculated using Eq. (3.1):

Wo—We

Equation 3.1: Weight loss (%) = —— X100
0

where Wy and W, are the initial and final mass of MPs, respectively.

In order to calculate the total current efficiency (TCE) for anodic oxidation of MP, the COD values
of the water before and after treatment were determined by MA. 315-DCO 1.1 method. The
samples were first digested in a CR 3200 thermo reactor at 150°C for 2 h. The COD values were
then obtained by analysis of the samples using Spectrophotometer-Vis UV0811M136. The TCE
values were then calculated using the following equation (Ciriaco et al., 2009; Duran et al., 2018):

(CODy— CODy)
VS’ s L/

Equation 3.2 : TCE (%) = F STAL

x 100

where COD, and COD; are initial and final chemical oxygen demands, respectively, in g O,. L2, |
represents the current intensity (A), F is the Faraday constant (96487 C mol™), Vs is the water
volume (L), 8 is the oxygen equivalent mass (g eq.™), and At is the electrooxidation time interval

(s).

3.2.4.3. SEM analysis

The size and shape of MPs before and after EO were analyzed by SEM analysis. After mixing, 1
mL of sample was placed on specimen stub and dried at room temperature for 24 hours. The
samples were then covered with a layer of gold by SPI coasting device to make them electrically
conductive. The shape and size of MPs were analyzed using ZEISS EVO 50 smart device. The
INCA software was used to capture the images.

3.2.4.4. FTIR analysis

For FTIR analysis, 700 mL of sample was filtered to separate the MPs. The MPs were then
analyzed by FTIR Spectrometer (Nicolet 50, Thermo Fisher, USA) equipped with an attenuated
total reflectance (ATR) diamond crystal module. The range of scanning set from 500 to 4000 cm™
and the collection time was 16 s. The obtained spectrums were compared with the reference

spectrum recorded with particles before EO.
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3.2.45. TOC analysis

The presence of dissolved organic carbon in the samples during the EO was analyzed after
filtration of remained MPs through a filter with pore size of 0.22 um to evaluate the generation of
by-products. Nitrocellulose filter was used for separation of the remained MPs. The TOC analysis

was then conducted using Shimadzu VCPH device.

3.2.4.6. Analysis of energy and electrolyte cost

To conduct the economic analysis, the energy consumption was first calculated using Eq. (3.3):

IXTXt
14

Equation 3.3 : Energie consumption (KW - h/m3) = x 103

where |, T, t, and V represent current intensity (A), electrical potential (v), time (h), and volume
(m3), respectively. Energy consumption and electrolyte costs were two factors considered for
estimating the operating cost of EO. A unit cost of 0.06 $KW-h.m= was used to calculate energy
cost. The cost of chemicals was estimated based on a unit cost of 0.3, 0.06, 0.4 $US/kg for

Na>SO4, NaCl, and NaNOs, respectively.

3.3. Results and discussion

3.3.1. Characterization of MPs

Figure 3.1a depicts the size distribution of MPs before EO which obtained by DLS analysis. It was
observed that the size range is 17-45 um and the distribution is unimodal with 26 um mode size
with a standard deviation of 4 um. The mode size is close to the nominal diameter size of 25 pm
which indicated by the supplier. The respective D10, D50, and D90 were obtained at 21.20, 26.15,
and 32.60 um, respectively. Figure 3.1b shows the morphology of particles which obtained by an
optical microscope. It can be seen that all the particles are in spherical shape that confirms the

obtained values from DLS analysis were the diameter of spheres.
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Figure 3. 1: (a) Size distribution of the used MP, (b) a view of MPs under an optical microscope.

3.3.2. Parametric study of MPs EO

3.3.2.1. Effect of the applied current intensity

In order to investigate the effect of current intensity, a series of experiments were conducted at 3,
6, and 9 A using BDD and 0.03 M NaxSO, solution. Figure 3.2 depicts mass removal percentage
and MPs mode size over EO time. It shows a significant effect of current intensity on the MPs
weight loss and a reduction in the MPs size. It can be seen that the weight loss starts from the
beginning of treatment and increases depending on the current intensity. To achieve an
elimination efficiency of 89 + 8%, an EO operating time of 6 hours was required with a current
intensity of 9 A (which is equal to the current density of 108.4 mA.cm2). A degradation efficiency
of 56 + 10% was recorded at 6 A (72.28 mA.cm2) and a very low degradation of MP was observed
at 3 A (36.14 mA.cm). A very good degradation efficiency at 9 A could be explained by the high
sensitivity of BDD to the current intensity. The higher applied current density allowed the anode
to oxidize more water molecules into hydroxyl radicals that helps in the enhancement of MPs
oxidation. To compare with previous studies, for washing machine effluent treatment which
contained microfibers, a COD removal of 85% was achieved at 180 min, current density of 66.6
mA.cm2, and Na;SO,4 concentration of 7 g/L (Duran et al., 2018).
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In order to analyze the size of MPs during the EO process, the DLS analysis was conducted.
According to Figure 3.2b, at 3 and 6 A, even after 6 h the degradation was not complete and the
MPs with the size of around 26 um were observed. It can also be observed that no MPs with lower
size was detected, which suggests the complete degradation of MPs at anode. At 9 A, however,
after 2 h all the MPs are broken apparently into small particles. This result can be attributed to the
degradation of MPs or decrease in their amount/size below the detectable values of the DLS
analysis. Observation of a determinative effect of current intensity and time in EO process is in
line with other studies (Dia et al., 2016; Drogui et al., 2007). To assess that, a DLS analysis was
carried out with a concentration of 40 mg/L of MPs without treatment. That is almost the same
amount of MP after its degradation at 9 A after 2 h. The results showed that the most frequent
remained particle size was about 26 um which confirms the remained MPs were not actually

degraded into smaller particles.
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Figure 3. 2 : The effect of current density on the EO of MPs. (a) Removal efficiency (%), (b) Mode size (um).

3.3.2.2. Effect of the anode surface area

The effect of anode surface area was evaluated by comparing the EO processes with 41.6 and
83 cm? surface areas at a constant of 9 A and 0.03 M Na;SO, solution. As it can be seen from
Figure 3.3a, in these conditions the anode surface area had almost no effect on the removal
efficiency as after 6 h of operation the efficiency for both mentioned anodes reached around 90%.
Despite this, at 41.6 and 83 cm? the potential was respectively 15 and 11 V, leading the reduction
of energy consumption by increasing the anode surface area from 1080 to 792 kWh/m3. The
electrical resistivity decreased while increasing the electrode surface area. Figure 3.3b shows the
effect of anode surface area on the reduction of the size of MPs. It shows that at higher anode
surface area, no MPs with 26 um size was detected by DLS analysis after 2 h. However, at smaller
anode surface area, 6 h of electrooxidation time was required for MPs (with 26 pm size)
disappearance in the solution. This discrepancy can be mainly attributed to the fact that when the
anode area increases, the exchange surface area of electrode/electrolyte augments, so that

shorter time was recorded for MPs degradation.
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Figure 3. 3 : The effect of anode surface area on the EO of MPs. (a) Removal efficiency (%), (b) Mode size
(um).

3.3.2.3. Effect of the anode material

The electrode material defines the capacity for the generation of oxidants. As a result, the
selection of electrode material is critical for an efficient EO process (Bhuta, 2014). The effect of
anode material was analyzed by conducting experiments using BDD, MMO, and IrO, as anode
material. For these experiments, the same intensity of 9 A and a Na>SO4 concentration of 0.03 M
were applied during 6 h. Figure 3.4 shows the performance of EO process at different types of

anode materials. A removal efficiency of 89%, 22%, and 12% was observed using BDD, IrO>, and
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MMO, respectively (Figure 3.4a). It shows that BDD is substantially more powerful than IrO» and
MMO for the degradation of MPs, as its reaction rate was around 4 and 7.4 times more than those
two materials, respectively. Observation of a higher removal efficiency by BDD can be attributed
to its higher rate of hydroxyl radical generation, as the previous research showed that BBD can
produce around 4 times more hydroxyl radical than MMO (Yassine et al., 2018). According to
Figure 4b, after 2 h of EO using BDD, no MPs was detected by DLS analysis. However, even
after 6 h of EO using MMO and IrO,, the MPs with initial size of 26 um were detected. These
results are in line with other researches that demonstrated that BDD has much higher oxidation
potential than other common anodes such IrO, and MMO (Ciriaco et al., 2009; Flox et al., 2006;
Martinez-Huitle et al., 2004; Zhao et al., 2009). BDD shows a great potential to react with
pollutants due to the generation of a large amount of hydroxyl radicals (Frontistis et al., 2017,
Yassine et al., 2018). However, for the case of MMO, it is shown that it has a strong reactivity with
produced hydroxyls radicals which reduces the amount of available hydroxyls radicals (Duran et
al., 2018; M. Panizza et al., 2001; Ozcan et al., 2008; Wang & Li, 2011).
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Figure 3 4 : The effect of anode material on the EO of MPs. (a) Removal efficiency (%), (b) Mode size (um).

3.3.2.4. Effect of the supporting electrolyte type

Some experiments were conducted using Na;SO., NaNOs, and NaCl as supporting electrolyte to
determine the effect of electrolyte type as well as the contribution of direct and indirect oxidation
of MPs. The electrolytes were used at different concentrations to be able to impose the same
current intensity of 9.0 A and electrical potential of around 14.9 V. The pH of solutions was fixed
close to 6.0. Figure 3.5 presents the effect of electrolyte type on the removal efficiency and mode
size of MPs. As Figure 3.5a shows, the removal efficiency was almost the same for NaCl and
Na;SO. till 2 h, but it increased faster afterwards using Na>SO4. For the case of NaNOs, the
removal efficiency was almost constant till 3 h and a significant increase was obtained between
3 and 6 h. As can be seen from Figure 3.5a, 89% removal efficiency was achieved after 6 h of
EO using Na>SO.. However, 58% and 52% removal efficiencies were obtained with NaCl and
NaNOs, respectively. It shows that the rate of EO using Na,SO4 was 1.53 and 1.71 times higher
than NaCl and NaNOg, respectively. Other works also reported a higher EO rate using Na;SO4
which confirm the obtained result in this work (Duran et al., 2018; Panizza & Cerisola, 2005).
According to Figure 5b, no MP with the initial size of around 26 pum was detected after 2 and 3 h
using Na»,SO4 and NacCl, respectively. However, even after 6 h, these MPs were detected using
NaNOs.
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The different behavior of the electrolytes can be attributed to the action of different produced
oxidizing species. In the case of NaCl, chloride ions are oxidized into chlorine gas (Cl,) at anode
(Eqg. 3.4)), which reacts with water in the next step to form hypochlorous acid (Eg. (3.5)) and then
dissociates into hypochlorite ions (Eq. (3.6)) (Duran et al., 2018; Ozcan et al., 2008). When
Na SO, is used as supporting electrolyte, it dissociates into hydrogen sulfate and then persulfate
ions (S20s%), sulfate radicals (S:04°) are formed through Egs. (3.7, 3.8) (M. Panizza et al., 2001;
Wang & Li, 2011). These highly reactive species could indirectly oxidize MPs and increase the
removal efficiency. However, in the case of using NaNOs as supporting electrolyte, no oxidizing
agent could be produced in the solution and only. It is worth noting that nitrate can be
electrochemically reduced to ammonia (see Egs. (3.9) and (3.10)) ((Dia et al., 2017; Li et al.,
2009; Renata & Luis, 2013).

Equation 3.4 : 2Cl~ = Cl, + 2e~

Equation 3.5: Cl, + H,0 — HCIO + Cl~ + H*
Equation 3.6 : HCIO — ClO~ + H*

Equation 3.7 : 2HSO; — 5,03~ + 2H' + 2e~
Equation 3.8: SO;~ + OH® —» SO;,~ + OH™

Equation 3.9 : NO3 + H,0 + 2e~ — NO; + 20H"
Equation 3.10 : NO; + 5H,0 + 6e~ — NH; + 70H~

Accordingly, the relatively low percentage of MP removal recorded using NaNO3 can be attributed
to nitrate reduction into nitrite (NO2) and ammonia (NHs) (Dia et al., 2017). In fact, using NaNO3;
as supporting electrolyte, the electrochemical decomposition of MPs was only due to direct anodic
oxidation (by means of *OH radicals generated on the BDD). When Na>,SO, and NaCl were used
as supporting electrolyte, the electrochemical decomposition of MPs could be carried out by using
two paths: direct anodic oxidation and indirect electrochemical oxidation via mediators such as
active chlorine species (ex HCIO, CIO-, etc), persulfate ions (S:0s%) and sulfate radicals (S2047).
The direct anodic oxidation takes place on the surface of anode material, whereas indirect
electrochemical oxidation takes place in aqueous solution. The two effects can lead to the

formation of powerful oxidizing agents capable of effectively removing MPs.
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Figure 35 : The effect of electrolyte type on the EO of MPs. (a) Removal efficiency (%), (b) Mode size (um).

3.3.2.5. Effect of the applied electrolyte concentration

The electrolyte concentration is a determining parameter in the EO process as it affects the
operating costs in terms of electrolyte consumption and electrical energy consumption. The
influence of the electrolyte concentration on the removal efficiency and mode size of MPs was
investigated by conducting experiments at 0.03, 0.04, and 0.06 M Na,SOa.. These experiments
were conducted using one BDD anode at 9 A. As it can be seen in Figure 3.6, the removal
efficiency enhanced by increasing the electrolyte concentration. MPs degradation of 25 + 13%,

45 + 17%, and 58 + 21% were obtained with electrolyte concentrations of 0.03, 0.04, and 0.06 M,
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respectively after 1 h of electrooxidation. However, at prolonged time of 6 h, these removal
efficiencies increased to 89 + 8%, 83 + 8% and 84 + 8% after 6 h of treatment which are almost
the same. As it can be seen from Figure 6b, no MPs with initial size of 26 um was detected after
1 h at 0.06 M of electrolyte, however, this operating time increased to 2 h at 0.03 and 0.04 M.
Therefore, the DLS analysis confirmed that the rate of EO was higher at 0.06 M.

A cost analysis was performed to analyze the effect of electrolyte concentration on the operating
cost of the EO process. The experimental results showed that, for electrolyte concentrations of
0.03, 0.04, and 0.06 M, the average electrical potential was around 15, 13, and 11 V, respectively.
The electrical energy consumption analysis showed at 0.06 M, after 1 h (58 £+ 21% removal
efficiency) and 6 h (84 + 8% removal efficiency) energy consumption were 132 and 1080 Kwh.m"

3, respectively.
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Figure 3. 6 : The effect of electrolyte concentration on the EO of MPs. (a) Removal efficiency (%), (b) Mode
size (um).

3.3.3. Total current efficiency analysis

The total current efficiency was calculated using Eq. (3.2) at 1, 2, 3, and 6 h for the experiments
that were conducted using BDD anode material at 9 A with 0.06 M Na>SO4. The TCE values of
6%, 3%, 2%, and 1% were obtained after 1, 2, 3, and 6 h of EO, respectively. As expected,
gradual decrease in TCE can be observed which demonstrates the loss of EO capacity by passing
time (D. Gandini et al., 2000; Ignasi et al., 2008). This trend can be attributed to the decrease of
the organic pollutants amount in the solution (Ciriaco et al., 2009; Sirés et al., 2006). On the other
hand, as the rate of transfer of the MPs towards the electrode depends on its concentration, the
mass transfer limitation increased by COD reduction through time. The low energy efficiency
values obtained in this study could therefore be explained mainly by the nature of the aromatic
polymer which resist against degradation and the mass transfer limits. Lower energy efficiency
value than 10% with a TOC removal of nearly 90% was also reported for the EO of clofibric acid
as an aromatic compound, using Ti/BDD with a current density of 150 mA.cm™ (Sirés et al., 2006).
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3.3.4. Microscopic analysis of MPs before and after electrooxidation

SEM analysis was performed to find the change in the MPs size and shape during the EO process
and evaluate the obtained results from weight loss and DLS analyses. The SEM image of MP
particles before and after 1 h of EO are presented in Figure 3.7a and b, respectively. These figures
clearly show the size of MPs is around 26 um before and after electrooxidation, which confirm the
obtained values in the mode size analysis. It is worth noting that no MPs were observed in the
SEM analysis of the samples that were treated for more than 2 h of electrooxidation, confirming
that MPs were completely degraded in these experimental conditions (according to results
obtained from DLS analysis). The SEM images also showed the EO had no obvious effect on the
spherical shape of the MPs. In Figure 3.7b, the formation of a layer of salt around the MP particles
can be observed which is attributed to the deposition of electrolyte as layer of salt after drying the
sample for the SEM analysis.

A statistical analysis was performed by ImageJ software on the obtained size of MPs using the
SEM images. In these calculations, at least 20 data were collected to find an average value for
the MPs diameter. This analysis showed the average size of MPs before and after 1 h
electrooxidation time was 22.66 and 25.24 um, respectively. This statistical analysis also

confirmed the obtained average of MPs by DLS analysis.

Figure 3. 7 : SEM images of MPs (a) before and (b) after 1 h of electrooxidation using BDD anode at 9 A with
0.06 M NazSOa.
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3.3.5. Spectroscopic analysis of MPs before and after electrooxidation

The MP samples were analyzed by FTIR spectroscopy to evaluate the formed functional groups
on the surface of MPs. The FTIR spectra before and after electrooxidation are compared in Figure
3.8a. As it can be seen, in contrast to previous research on photo-oxidation (Cai et al., 2018b;
Jean-Luc Gardette et al., 2008), no peak at 1712 cm™ was recorded. This peak corresponds to
C=0 bonds. Accordingly, it may be concluded that the MPs were directly oxidized on the anode
and no partially oxidized MPs were released into the water. This result may suggest that the direct

oxidation of MPs on the surface of anode is the dominant mechanism in the degradation of MPs.
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Figure 3. 8: (a) FTIR spectra of MPs before (~) and after () 1 h of EO, (b) TOC analysis of filtered treated
water at different current intensities.

3.3.6. TOC analysis of treated water

The treated water was filtered (0.22 um filter pore size) and analyzed by TOC analyzer to evaluate
the amount of generated liquid by-products through electrooxidation of MPs. To do so, the MPs
were first filtered to separate the unreacted MPs from water and the filtrate was analyzed. The
TOC analysis results for current intensities imposed of 3, 6, and 9 A are depicted in Figure 3.8b.
Around 0.8 + 0.02 mg/L of TOC was initially recorded before electrooxidation owing to the
presence of surfactant in the filtered samples. As it can be seen, the TOC decreased through time
for all current intensities that can be attributed to the degradation of surfactants in the purchased
MP sample. According to Figure 3.8b, the TOC analysis showed no increase in the amount of
organic carbon after electrooxidation time of 1, 2, 3, and 6 h. This result shows that no liquid by-
products formed through electrooxidation of MP. This observation also shows no nanoplastics
with a size lower than the filter pore size (0.22 um) was available in the filtrate. Accordingly, all
the MP particles were successfully filtered and calculated in the analysis of MP removal efficiency.
The slight contradiction between the MPs mass removal percentage results, and the mode size
results in some samples can be related to insufficient accuracy of DLS analysis at low MPs
concentrations. It is worth underlining that validity of the DLS analysis could be assured only when
the transmission of light was lower than 75-90 %, but the transmission passed this limit at removal

percentages higher than 40%.

3.3.7. The proposed degradation mechanism

The mechanism of polystyrene MPs degradation by anodic oxidation in water using BDD
electrode was proposed based on the obtained results in this study. At the first step, hydroxyl
radicals are generated from water on the surface of the anode as is shown in Eq. (3.11). These
radicals have a great affinity to make a reaction (Alves et al., 2013; Feng et al., 2013; Urtiaga et
al.,, 2014) and degrade polystyrene. As it can be seen from Eq. (3.12), the generated hydroxyl
radicals initiate the degradation of polystyrene with breaking carbon-hydrogen bond which leads
the formation of carbon-oxygen bond. In the next step, the polymeric bond can be broken through
breakage of C-C or C-Ph bonds (where Ph denotes phenolic group, see Eq. (3.13)). The short

lifetime and the high reactivity of the hydroxyl radicals makes the carbonyl bond detection very
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difficult (Garcia-Gomez et al., 2014). Further oxidation of the degraded polymeric chain can lead
to additional decomposition of the formed compounds and finally complete oxidation to produce
carbon dioxide and water, based on Eq. (3.14), as is reported by previous researchers (E. Weiss
et al., 2006; Panizza & Cerisola, 2009; Sirés et al., 2006). A more detailed mechanism of EO of
MP is currently under investigation in our research group.

Equation 3.11 : BDD + H,0 - BDD(OH") + H* + e~
Equation 3.12 :—(CH, — CHPh — CH, =) + BDD(OH") > —(CH, — CO°Ph — CH, —) + H* +
e~ +BDD
Equation 3.13 :—(CH, — CO°Ph — CH, =) - CH, — CO — Ph + —CH,
Or —(CH, — CO°Ph— CH, —) - CH, — CO — CH, + Pk’
Equation 3.14 : CH, — CO — Ph; —CH, ; CH, — CO — CH,; Ph’;+ BDD(OH") - CO, + H,

3.3.8. Analysis of energy and electrolyte cost

A cost analysis was performed at optimum condition to analyze the effect of electrolyte type on
the operating cost of the current EO process. The cost analysis data are presented in Table 3.1.
As it can be seen, the energy consumption (calculated using Eq. (3.3)) of Na SO, electrolyte was
higher than NaNOz; and NaCl, which was attributed to higher applied electrical potential at
constant electrical current intensity during this process. In addition, it can be seen that energy
cost was dominant in the value of total operating cost. After 6 h EO, the total operating cost was
68.5, 59.9, and 57.6 $/m? for Na.SO., NaCl, and NaNOs, respectively, during which 89%, 58%,
and 52% removal efficiencies were obtained. After 1 h EO, which 23%, 38%, and 7% removal
efficiencies were obtained, these values were 11.4, 8.9, and 10.4 $/m3, respectively. These results
are comparable with the literature results of energy consumption analysis for recalcitrant
pollutants by EO (Canizares et al., 2006; Duran et al., 2018). It can be concluded from this
comparison that the treatment of MPs using Na>SO, for 6 h is the best condition because a
significantly higher removal efficiency was obtained without any substantial increase in the total
operating cost. Moreover, in contrast to NaCl, the EO process using Na,SO. does not produce
toxic chlorine gas. (Perren et al., 2018) reported the cost of MPs separation with

electrocoagulation process to be around £0.05 (Can$ 0.086). The lower cost than the current

104



work is attributed to the big size of MPs (around 0.3 mm) as well as the separative nature of
process that does not degrade the MPs. It is worth mentioning that research is being conducted
on hybrid advanced oxidation processes to economically treat complex water matrix containing

MPs like laundry wastewater.

Tableau 3. 1 : Cost analysis of MP EO using Na2SOa4, NaNOs, and NaCl as electrolyte after 1 and 6 h.

Unit Electrolyte type

Na,SOs  NacCl NaNOs

Removal efficiency (%) (%/6 h) 89 58 52

(%/h) 23 38 7

Energy consumption (KWh/m?/6 h) 1120 995 932
(KWh/m?3/h) 169 145 146
Energy cost ($/6 h) 67.2 59.7 55.9
($/h) 10.1 8.7 8.7

Electrolyte cost (%) 1.3 0.2 1.7
Total operating cost ($/6 h/m?3) 68.5 59.9 57.6
($/h/m3) 11.4 8.9 10.4

3.4. Conclusion

The EO process using BDD anode electrode is an effective technology for the treatment of water
contaminated by MPs. Using Na SO, (0.03 M) as a supporting electrolyte and a current intensity
of 9 A during 6 h of electrolysis time ensures a high degradation efficiently of MPs (89 £+ 8 %).
The DLS results suggested that the MPs did not break into the smaller particles and they
transformed directly into the gaseous products (such as CO,). The SEM, TOC, and FTIR analyses
also confirmed the mineralization of MPs during the application of EO process, by indicating no
broken MPs, detecting no organic carbon, and observing no oxidized functional group after MPs
oxidation. The EO process could be the basis of a process for MPs degradation from real
wastewaters, but the consequences of anode fouling and mutual contaminants interactions must

be further investigated.
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Au regard des performances du procédé EO (89% de dégradation de particules de MPs de 25
pum de diametre) enregistrées apres 6h d’électrolyse et dans I'optique de réduire la consommation
énergétique, il est nécessaire de mettre a profit la capacité de I'électrode de cathode a produire
d’autres espéces oxygénées réactives comme le H,O,. Ce qui permettrait de générer in situ plus
d’especes radicalaires additionnelles plus forts. Ce, par la dissociation du H.O, en présence de
rayonnements UV et I'activation des persulfates par le H.O,. Ce qui permettrait de dégrader plus
de MPs/NPs avec une réduction du temps de traitement (ces hypothéses seront vérifiées dans le
chapitre 4).

Au vu de la différence de taille des particules de plastiques dans les eaux (c’est-a-dire micro-
plastigue et nano-plastique) et dans l'optique de mieux comprendre le mécanisme de la
dégradation OEC (oxydation directe et indirecte) sur les plus petites particules aussi, il a été
nécessaire d’étudier la dégradation des NPs (100 nm) dans les mémes conditions que les MPs
(25 pm). Ce qui permet de comparer les meilleures conditions du procédé EO en fonction de la

taille des particules (Chapitre 4)

De ce fait, les conditions de dégradation des particules de micro-plastiques ont été appliquées
pour le traitement des NPs et pour I'évaluation de la production in situ des oxydants de la cellule
électrolytique en utilisant le montage a 2 électrodes pour le procédé EO et a 2 ou 3 électrodes
avec ou sans injection d’air pour les procédé EO-H,0; et EO-H,0,/UV.
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Abstract

Micro-plastics and nano-plastics (NPs) are emerging water contaminants which have recently
gained lots of attention because of their effects on the aquatic systems and human life. Most of
the previous works on the treatment of plastic pollution in water have been focused on micro-
plastics and a very limited study has been performed on the NPs treatment. In this work, the role
of main reactive oxygen species (ROSSs) in the electro-oxidation (EO) and electro-peroxidation
(EO-H20,) of NPs in water is investigated. In-situ generation of hydroxyl radicals ("OH),
persulfates (S.0s%), and hydrogen peroxide (H-02) were performed using boron-doped diamond
(BDD) as the anode, whereas titanium (in EO process) and carbon felt (CF, in EO-H.O; process)
were used as cathode. In the EO process, NPs were mainly oxidized by two types of ROSs on
the BDD surface: (i) ‘OH from water discharge and (ii) SO4~ via S;0s? reaction with *OH. In EO-
H.O- process, NPs were additionally degraded by "OH formed from H,O, decomposition as well
as SO, generated from direct or indirect reactions with H,O.. Analysis of the degradation of NPs
showed that EO-H,O, process was around 2.6 times more effective than EO process. The
optimum amount of NPs degradation efficiency of 86.8% was obtained using EO-H.0, process
at the current density of 36 mA.cm™2, 0.03 M Na.SOs, pH of 2, and 40 min reaction time. In
addition, 3D EEM fluorescence analysis confirmed the degradation of NPs. Finally, the economic
analysis showed the treatment of NPs using EO-H.O, process had an operating cost of 2.3
$US.m3, which was around 10 times less than the EO process. This study demonstrated the in-
situ generation of ROSs can significantly enhance the degradation of NPs in water.

Keywords: Nanoplastic; polystyrene; water treatment; electrooxidation; H,O, electrogeneration;
degradation.
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4.1. Introduction

Nanoplastics (NPs) have become a new emerging contaminant owing to their undeniable
evidence occurrence due to bulk plastic degradation to form smaller particles down to the
nanoscale (Cai et al., 2021; Ekvall et al., 2019), their difficulty in recycling (i.e. in biosolids) or
elimination by conventional waste-water treatment technologies (Enfrin et al., 2019). NPs can be
defined as a subgroup of plastics with an effective diameter less than 1,000 nm (da Costa et al.,
2016; Gigault et al., 2018b). Polymer nanopatrticles that are produced intentionally for specific
purposes such as cosmetic products (Hernandez et al., 2017) and synthetic microfibers (MFs)
from the laundry of synthetic textile are important sources of microplastics (MPs) and NPs can
enter the environment through wastewater treatment plants (De Villiers, 2019; Kelly et al., 2019).
The concentration of NPs was estimated to be beyond 10 times that of MPs in marine
environments (Wang et al., 2020b). Despite the vast presence of NPs in the environment, we are
lacking harmonized and reliable methodologies for analyzing NPs in waters (Cai et al., 2021).
Polystyrene (PS) is one of the most widely used plastics in real daily life (over 23 million tons per
year), making it one of the most significant constituents of NPs (Lithner et al., 2011). On the other
hand, the literature review demonstrated that PS is one of the most toxic polymers in the form of
MPs and NPs (Karimi Estahbanati et al., 2021a).

The size of plastic particles is an important key in the connection with their toxicity in the waters
because the smaller the plastic the bigger its capacity to absorb higher concentrations of
contaminants (Liu et al., 2016). For example, NPs with a size of 50 nm can adsorb more toxic
compounds than MPs around 10 um in size (Ma et al., 2016). This may indirectly increase the
exposure of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHS) to organisms and thus increase their
potential carcinogenic and mutagenic potency (White, 1986) as that is known for the properties
of the styrene monomer (Lithner et al., 2011). In addition, NPs can enter into cells by endocytic
pathways and accordingly cross the blood-brain barrier (Koziara et al., 2003), or penetrate the
chorion of fish eggs (Kashiwada, 2006). Incineration of MPs and NPs aggregated in wastewater
plant biosolids causes serious environmental problems due to the release of NPs. That increases
direct exposure of PAHs to aquatic organisms (Liu et al., 2016) such as incineration by-products
whose toxicity is still unrecognized (Miyake et al., 2017).

Current conventional sewage sludge treatment as lime stabilization and biological degradation

causes the formation of smaller plastic particles (Gonzalez-Pleiter et al., 2019; Mahon et al.,
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2017). That means the majority of biosolids used as agricultural fertilizer could threaten human
health because of the high NPs content (Karimi Estahbanati et al., 2021c). Several methods have
been tested for the upcycling of plastic waste that contributes to the reduction of environmental
pollution by plastic particles (Karimi Estahbanati et al., 2021b). For example, microbial
degradation of polymers got increasing attention from researchers (Ali et al., 2014; Paco et al.,
2017), however, this method usually takes several weeks or even months to convert the plastics.
The pyrolysis of plastics is another approach for upcycling plastics particles to value-added
products (i.e. fuel or chemical feedstock). However, the produced waste oil from this process may
pollute the environment by the generation of contaminants like plastic particles (Miao et al.,
2020Db).

The previous studies on the treatment of NPs in waters focused on their separation (Chen et al.,
2021; Murray & Ormeci, 2020). Interestingly, only one article addressed the degradation of NPs
using the photocatalytic process (Dominguez-Jaimes et al., 2021). Once again, this showed that
it takes several days to achieve an NPs removal efficiency as previously demonstrated for MPs
degradation (Ariza-Tarazona et al., 2019; Phonsy et al., 2015a). On the other hand, aging of MPs
proceeds at a very slow rate, causing a very long time for the degradation of the current
environmental NPs pollution (Luo et al., 2021). However, studies have shown effective removal
of MPs using electrochemical processes for hours’ treatment time (Kiendrebeogo et al., 2021a;
Miao et al., 2020b). Thus, it is very important to investigate electrochemical treatments for the
degradation of NPs in waters in the order to prevent their accumulation in the sewage sludge and
biosolids. Electrochemical advanced oxidation processes (EAOPSs) generate diverse reactive
oxygen species (ROSs) such as hydroxyl radical ('OH, Eo = 2.8 V vs. NHE) and hydrogen peroxide
(H202, Eo = 1.8 V vs. NHE) at high concentrations. These processes have proven to be ecofriendly
and effective ways for eliminating persistent contaminants in water (Miao et al., 2020b). Sulfate
radical (SO4~, Eo = 2.6 V vs. NHE) is considered an important constituent of AOPs (Deng & Zhao,
2015; Wactawek et al., 2017) which exhibits a great capability for degradation of plastic particles
(Kang et al., 2019). This radical can be formed from S,Os? activation via H.O: (Hilles et al., 2015).
During an electro-oxidation (EO) process, the "OH can be formed at the anode from the oxidation
of water. These radicals can also be formed in the bulk of solution using the continuous electro-
generation of H>O; from O, reduction (Zhou et al., 2018; Zhou et al., 2019).

Several studies reported that CF cathode is efficient in the generation of H.O, in O,-saturated

solutions compared to other carbonaceous materials (Bafiuelos et al., 2016; Cotillas et al., 2015;
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Garcia-Segura et al., 2012). H,O is electrogenerated from the two-electron reduction of O, on
carbonaceous cathodes, such as carbon felt, vitreous carbon, O»-diffusion electrodes, or graphite
(Komtchou et al., 2015). Besides, (Guitaya et al., 2015) identified the best cathode material
(carbon felt versus graphite felt) for H>O, production. Carbon felt was more appropriate for H.O-
formation than graphite felt. After 60 min of electrolysis time, a concentration of 19.6x10™ M was
recorded with carbon felt, whereas 5.59x10™> M was measured for graphite felt (a concentration
three times lower). The amorphous structure of carbon felt facilitates the trapping of dissolved
oxygen so that it can be reduced into H.O,, compared with the hexagonal structure of graphite
felt which is less appropriate for oxygen trapping (Yue et al., 1990).

This paper studies the role of ROSs in the electrochemical degradation of NPs in water. In this
regard, the effects of current density and Na,SO. concentration on the concentration of in-situ
electro-generated 'OH and S;0s* using boron-doped diamond (BDD) were first investigated,
respectively. In addition, the role of the carbon-felt (CF) cathode in the in-situ electro-generation
of H20,, as well as the effects of current density, air injection, and using one and two pieces of
cathodes on the concentration of generated H,O. were studied. Afterward, the effects of the
concentration of NaxSO4, and the concentration of NPs on the rate of NPs degradation were
evaluated. Total organic carbon (TOC) and three-dimensional excitation and emission matrix
fluorescence (3D EEM) analyses were used to assess the mineralization and degradation of NPs.

Finally, an economical study was performed on the electrochemical degradation of NPs in water.
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4.2. Materials and methods

4.2.1. Chemicals and preparation of synthetic NPs effluents

The aqueous suspension of PS nanospheres (1% solids) with a diameter of 100 £ 4 nm and a
coefficient of variation of 7.7% was provided by Thermo Scientific USA. The NPs synthetic
solution was prepared by adding PS nanospheres at a concentration of 10 and 20 mg/L and
sodium sulfate (Na,S0O4) was used as a supporting electrolyte. NaSO. was an analytical grade
reagent supplied by the Mat laboratory (Quebec, QC, Canada). Different concentrations of
Na,SO, (0.007, 0.030, and 0.060 M) were tested to assess its effect on treatment performances.
All the NPs degradation experiments were performed by preparing spontaneously a new synthetic
solution with a final volume of 1 L from which 800 or 900 mL was used. RNO (N, N-Dimethyl-4-
nitroso-aniline, CzHgN20O, 97%) supplied by Sigma Aldrich was used as a probe molecule to
assess the production of "OH during electrolysis. The RNO stock solution was prepared by
dissolving 49.4 mg/L of RNO in 1 L of a buffer solution consisting of anhydrous dibasic sodium
phosphate (99%) crystalline monobasic potassium phosphate (99%). The buffer solution was
adjusted to pH 7. H20, (30%) used for the calibration curve was analytical grade from Sigma
Aldrich.

4.2.2. Electrolytic setups

The electrochemical treatment of NPs was carried out in the batch mode with niobium-covered
boron-doped-diamond (Nb/BDD) as anode and titanium (Ti) or CF as the cathode. The reactor
was made of Plexiglas with a dimension of 14.5 cm (length) x 6.4 cm (width) x 17.7 cm (height).
Accordingly, three types of electrode combination (anode-cathode) were employed to conduct the
experiments: (i) Ti-BDD, (ii) CF-BDD, and (iii) CF-BDD-CF. The distance between electrodes was
1.0 cm. Ti and BDD electrodes were grid and circular shape with a diameter of 12 cm, a thickness
of 0.1 cm, and a surface area of 113 cm?. The CF electrode was made of 10-20 um interwoven
fibers and had an 11 cm (length) x 9 cm (width) main side rectangular shape and a thickness of
1 cm. CF consisted of 99.00 to 99.70% of carbon and 0.02 to 0.25% of ashes. The Anodes and
cathodes were connected respectively to the positive and negative outlets of a digital DC
generator model 382275 (EXTECH Instruments, Montréal, Canada) with a maximum current

supply of 20 A at an open circuit potential of 30 V. In some experiments the system was fed with
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900 mL.min* of compressed atmospheric air injection into the reactor to saturate continuously
the solution subjected to the treatment with oxygen. During electrolysis, the solution was mixed
using a magnetic stirrer and air bubbling. The air flowmeter was fixed to 900 mL.min. Ultraviolet
Germicidal Bulb UV-C 254 nm lamp (PL-L18W/TUV/2G11) purchased by LSE light was immersed
in the solution as a catalyst to perform EO-H,O,/UV.

4.2.3. Experimental procedure

The degradation of NPs was conducted using two different oxidation processes: (i) EO using an
electrochemical reactor comprising of Ti (cathode) and BDD (anode) on which *OH was formed
(Configuration Ti-BDD); (ii) EO with in-situ H2O. generation (EO-H20O. process) consisted in
treating NPs using an electrochemical reactor comprising of BDD (anode) and CF (cathode) on
which H20O, was formed (configuration CF-BDD). The first sets of electrochemical oxidation
experiments were focused on evaluating the potential of ROS production. During these tests, the
concentration of ROS (including "OH, H.O2, and S;0s?) was measured to investigate their
contribution to the NPs oxidation. The production of “OH by BDD anode was measured at the
current densities of 36, 72, and 108 mA.cm?, and the generation of H.O, by CF cathode was
evaluated at current densities of 6, 12, and 36 mA.cm™ (i.e., 0.5 to 3.0 A). In addition, the effect
of S,0%/H,0; activation during the EO-H.O, process was analyzed. During these tests, the
degradation of NPs was analyzed by TOC, UV-vis spectrophotometry, and 3D EEM techniques

to evaluate the performance of different electrochemical oxidation processes.

4.2.4. Analysis techniques

4.2.4.1. Hydroxyl radical concentration measurements

The production of ‘OH was estimated by its reaction with RNO according to the method reported
by (Garcia-Gomez et al., 2014). RNO is an organic dye that is bleached selectively by oxidation
with ‘OH and does not react with single oxygen, superoxide anions (O2), or other peroxy
compounds (Muff et al., 2011; Simonsen et al., 2010). To measure the amount of generated "OH
during the EO experiments, the amount of removed RNO was monitored by the measurement of
absorbance band at 440 nm using a UV-visible spectrophotometer (UV 0811 M136, Varian,

Australia. The RNO calibration curve was obtained by plotting the RNO absorbance as a function
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of RNO concentration (from 0 to 5.81x 10° M). The rate of "OH production is equal to the rate of

RNO disappearance by the assumption of the first-order reaction, according to Eq. (4.1):

Equation4.1: V = % = —kC

where V, C, k, and t correspond to the production rate of "OH, the RNO concentration, the first-
order reaction rate constant, and the reaction time, respectively. The integration of Eq. (4.1) gives:

Equation 4.2 : Ln(cc—o) =kt

where Co and C; are the initial concentration of RNO and the concentration of RNO at time t. The
value of k could be calculated from the slope of a plot of t versus Ln(Co/C) in Eq. (4.2).

4.2.4.2. Peroxydisulfate concentration measurements

The Wessler method was used to measure the concentration of peroxydisulfate (S.0s?) through
the oxidation of iodide ions (I") into iodine (I) (Ishibashi et al., 2000; Xiang et al., 2011). When an
oxidizing agent like S;0s? is present in the solution, I-ions are oxidized to give I, (see Eq. (4.3)).
Subsequently, I, reacts with I present in excess in the solution to form tri-iodide (l3") ion according
to Eq. (4.4) (Entezari & Kruus, 1994). The Wessler method is based on the direct titration of I,

produced from the oxidation of I":

Equation 4.3 : 5,05~ + 21~ - 250; + I,
Equation4.4:1,+ I~ & I3

I3 is analyzed by absorbance measurements at 353 nm (Koda et al., 2003). To do so, samples
were taken and diluted 4 times at different reaction times (0 to 180 min). From the diluted solution,
10 ml was mixed with an excess of potassium iodide (500 mg). The mixture was allowed to react
for 15 min while stirring. Then, the obtained solution was analyzed at 353 nm using a UV-vis

spectrophotometer (Carry UV 50, Varian Canada).

4.2.4.3. H>O, concentration measurement

The volumetric dosage method (Sigler & MAster, 1957) was used to measure H,O» concentration.
Under acidic conditions (H.SO4, 9 N), a 5.88 x 10~ M cerium solution (Ce(SOa)2, 2(NHa)2

S0.,2H,0) was used for the titration of the sample that was mixed with three drops of Fe(O-
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phen)s?* as an indicator. The gradual change of the solution color from red to blue indicated the
total oxidation of H>O> using the cerium solution. To quantitatively determine the concentration of
H.O,, a calibration curve was obtained by plotting the cerium volume as a function of H.O-

concentration (from 0 to 2.06 M corresponding 0 to 70 mg/L).

4.2.4.4. NPs concentration measurement

The concentration of NPs in the solution was determined by the spectrophotometric spectral
absorption measurements of C=C bonds of PS at 254 nm. A calibration curve of NPs versus
relative absorbance was used to calculate the residual NPs concentration and define the

degradation efficiency. The removal efficiency was accordingly calculated according to Eq. (4.5):

0—Ct

Equation 4. 5 : Degradation ef ficiency (%) = CC x 100
0

where C, and C; are the initial and final concentrations of NPs in the sample, respectively.
To evaluate the obtained results from the spectrophotometric analysis, the NPs degradation was
also measured based on TOC analysis. To do so, the samples were analyzed using a Shimadzu

TOC 5000A analyzer (Shimadzu Scientific Instruments, Kyoto, Japan).

4.2.4.5. 3D EEM analysis

To decompose the fluorescence components in the NPs samples and track dissolved organic
matter evolution during treatment, 3D EEM analysis was performed using Varian Cary Eclipse
Fluorescence Spectrophotometer (USA). Emission scans were performed from 230 to 600 nm at
5 nm increments, with excitation wavelengths from 220 to 650 nm at 5 nm intervals. The scanning
rate was maintained at 1,200 nm/min. The slit widths for excitation and emission were 10 nm. A
290 nm emission cut-off filter was used in scanning to eliminate second-order Raleigh light

scattering.

4.2.5. Energy consumption analysis

Energy consumption is an important factor concerning EAOPs. Eq. (6) was employed to express
that in kWh.m-:

TXIXt

Equation 4.6 : EC (kWh-m™3) = x 103
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where T, I, t, and V represent the average cell voltage (V), the applied current (A), the duration
of electrolysis (h), and the volume of treated water (m3).

The operating cost was estimated considering energy consumption and electrolyte costs. The
cost of electricity and electrolyte was estimated based on a unit cost of 0.06 $US/kWh and 0.3
$US/kg for Na,SO, (industrial grade).

4.3. Results and discussion

4.3.1. In-situ ROS production

The performance of electrochemical processes in the degradation and mineralization of organic
pollutants are related to the amount of in-situ electro-generated ROSs (Daghrir et al., 2013c;
Komtchou et al., 2015; Sanni et al., 2021). Accordingly, some tests were conducted to evaluate
the efficacy of the electrolytic cell to produce *OH, H,O,, and S;0s?. According to previous studies,
BDD anode is the only non-active electrode capable of oxidizing the sulfate (SO4?7) to persulfate
(S205%) which can contribute to oxidizing organic compounds when Na,SO, is used as a
supporting electrolyte (Canizares et al., 2005; Serrano et al., 2002). In addition, using CF as the
cathode is more appropriate than carbon-graphite for H,O, formation (Guitaya et al., 2015;
Khataee et al., 2011; Komtchou et al., 2015). Consequently, the combination of BDD anode and
CF cathode was used for the analysis of ROSs electro-generation and their potential in the
degradation of NPs. In the following sub-sections, the potential of BDD anode in the generation

of ‘OH and S;0s> as well as CF cathode in the production of H,O, are analyzed.

4.3.1.1. Electrochemical generation of hydroxyl radicals and persulfates

In this study, the evaluation of *OH production was carried out by following the bleaching of RNO
by ‘OH during the EO process with the selected electrode set (Nb/BDD). Fig. 4.1 depicts the
concentration of generated "OH and S,0s? through time. Fig. 4.1a illustrates the "OH generated
in the absence of NPs at different current densities of 36, 72, and 108 mA.cm=. The inset panel
of Fig. 4.1a shows the RNO disappearance rate following a first-order kinetic model. As observed
from these results, the amount of "OH increases with electrolysis time and current density. In
addition, the 'OH formation obeys the first-order kinetic with the rate constant (k) of 0.0861,
0.1472, and 0.2150 min™t for 36, 72, and 108 mA.cm2, respectively. Total removal of RNO (8

mg/L) was obtained after 20 and 30 min for 72 and 108 mA.cm, respectively, while it took over
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30 min for 36 mA.cm. In addition, it can be seen from Fig. 1a that the "OH production rate reached
0.39, 0.75, and 1.11 x 10°° M.min* after 20 min electrolysis time for 36, 72, and 108 mA.cm,
respectively. A relatively high rate of "OH production (1.11 x 10° M.min) was recorded in our
study using BDD/Nb electrodes and 108 mA.cm current density compared to the study where
the production rate was 0.4 x 10° M.min? after 20 min of electrolysis time under different
operating conditions (Ti/PbO. anode, current density of 67 mA.cm and recirculation flow rate
232 ml.min?) (Garcia-Gémez et al., 2014). Several authors consider BDD as the electrode of
choice for efficient and complete degradation of refractory pollutants (Martinez-Huitle & Panizza,
2018). Indeed, many studies mentioned that the interaction between ‘OH and the surface of BDD
anodes is considered to be very weak resulting in a much greater O, overvoltage than the other
anodes such as platinum and lead dioxide (PbOy), iridium (IV) oxide (IrO) (Ciriaco et al., 2009;
Ignasi et al., 2008; Martinez-Huitle et al., 2004; Yassine et al., 2018).

S,0g%> generation was analyzed in the absence of NPs at two different initial Na>SO4
concentrations (i.e. 0.03 and 0.06 M) and at a pH of 5 using the current density of 108 mA.cm™
for 180 min electrolysis time. As shown in Fig. 1c¢, S20s% production after 180 min enhanced from
0.48 to 0.72 mM by increasing the Na>SO, concentration from 0.03 to 0.06 M. However, by
applying a lower current intensity the S,Os? generation decreased. For example, at 36 mA.cm
(67% reduction at current density) and 0.06 M Na,SOs, the S;0s? concentration reduced to 0.19
mM (73% reduction), which shows a significant effect of the current density on the S;0s*
generation (the data are not shown in Fig. 4.1b). Previous studies also reported the generation of
S,0s% by BDD anode via various ways: (i) direct oxidation of SO4?" by electron transfer according
to Eq. (4.7) (Davis et al., 2014; Serrano et al., 2002; Smit & Hoogland, 1971a; Smit & Hoogland,
1971b), (i) indirect oxidation of SO4?~ by BDD('OH) (Eq. (4.8)) (Barreto et al., 2015; Ganiyu &
Martinez-Huitle, 2019; Serrano et al., 2002), and (iii) recombination of principal intermediate
(S04~ species) on the anode surface during indirect oxidation (Eq. (4.9)) (Barreto et al., 2015;
Ganiyu & Martinez-Huitle, 2019).

Equation 4.7 : 2503~ — 5,03~ + 2e~
Equation 4.8 : 2HSO; + 2BDD(0H*) — S,0%~ + 2H,0

Equation 4.9 : S0, + SO, - S,05~
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Figure 4. 1: Analysis of simultaneous production of ROSs in the absence and presence of NPs a) "OH at
different current densities in the absence of NPs, b) Effect of the presence of NPs on the concentration of
*OH during the electrolysis, the inset figures represent the first-order reaction kinetics analysis of RNO.
[Na2S04] = 0.03 M. ¢) S20s* at the current density of 108 mA.cm=2,

4.3.1.2. Electrochemical generation of H.O»

To investigate the performance of CF cathode to produce H,O,, several experiments were
performed in the absence of NPs with 1.0 g/L NaSO4 (as supporting electrolyte) at an initial pH
of 5. These experiments were conducted at the current densities of 6, 12, and 36 mA.cm™ using
two CF cathodes and in the continuous injection of air to assure oxygen saturation. The H20O;
concentration in the solution at different reaction times and current densities are illustrated in Fig.
4.2a. As it can be seen, the H>O, concentration increased significantly up to 30 min and reached
around 0.14 + 0.013, 0.13 + 0.01, 0.14 + 0.04 M for 6, 12, and 36 mA.cm, respectively then
decreased slightly until 1 hour. This behavior has been also reported by previous studies (Li et
al., 2020; Salmerén et al., 2019). It can also be seen from Fig. 4.2a that the current density has
no significant effect on the H.O, concentration produced during electrolysis. In addition, the
concentration of H,O, has fluctuated a lot after 30 min of electrolysis. This is due to parasitic
reactions that can take place in the cell (Salmerén et al., 2019). There may be an electrochemical
reduction of H,O> continuously accumulated in the solution at the cathode following the Eq. (4.10).

This explains the spontaneous variation of its concentration over time.
Equation 4.10 : H,0, + 2H* + 2* - 2H,0
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In addition, the presence of BDD in the undivided cell could promote the oxidation of H.O- at the
surface of the anode (Egs.(4.11)-(4.12)) and its decomposition in the electrolysis medium
according to Eq. (4.13) (Ozcan et al., 2008).

Equation 4. 11 : H,0, —» HO; + Ht + e~
Equation 4. 12: HO; —» O, + H" + e~
Equation 4. 13 : H,0, —» H,0 + 1/20,

Furthermore, the temperature measured during electrolysis time increased from 20 £ 1.2 to 40 +
3.4 °C. That did not favor the stabilization of H20:. It has been shown by (Badellino et al., 2006)
that by reducing the temperature from 18 to 10 °C, the final concentration of H,O, can be
increased three times. This can be explained by the decrease in the solubility of oxygen and the
increase in H,O; dissociation under high temperatures (Badellino et al., 2006; Ozcan et al., 2008).
Fig. 4.2b shows the effects of the number of cathodes and air injection on H,O, production. As
expected, the concentration of generated H20: is significantly higher when using two cathodes in
comparison to one cathode, especially in the presence of air injection. In addition, it is inferred
from this figure that the air injection can enhance H,O: generation in both cases of using one or
two cathodes. Comparing these results with the maximum H.O, concentration of 1.44 mg/L that
was obtained at a previous study by (Komtchou et al., 2015) using 17.7 mA.cm current density
and with 113 cm? CF surface area, confirms that the surface area of CF and O, saturation

promotes the production of H,O..
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Figure 4. 2 : H202 production at different reaction time a) at different current densities using 2 cathodes with
air injection, and b) with/without air injection and at a different number of cathodes.

4.3.2. Hydroxyl radical’s contribution and NPs degradation kinetics

4.3.2.1. Hydroxyl radical contribution

After evaluating the production of ‘OH radicals in the absence of NPs, the amount of "OH was
also tracked in the presence of NPs using a synthetically contaminated solution with 10 mg/L
NPs. By comparing the amount of ‘OH electrogenerated in the presence and absence of 10 mg/L
of NPs for a current density of 108 mA.cm, it can be seen clearly that the ‘OH concentration
decreased by almost 50% (Fig. 4.1b). "OH production decreased from 0.7 x 10°to 0.4 x 10> M
and 1.1 x 10° to 0.6 x 10™° M after 5 and 20 min of electrolysis, respectively. This would mean
that a fraction of the electrogenerated "OH is used for NPs degradation. It's known that ROSs
react favorably with electron-rich compounds (Stichnothe et al., 2002). For the case of PS NPs,
"OH reacted with the carbon double bonds (—C=C-) and attacked the aromatic nucleus, which is

the major component of PS molecular.

4.3.2.2. Kinetic study of NPs degradation by EO process

It is known that the concentration of ROSs influences the performance of EAOPs in the

degradation of pollutants (Komtchou et al., 2015; Ozcan et al., 2008). To analyze that for NPs,

122



the concentration of NPs during the EO process was measured at different current densities (36,
72, and 108 mA.cm?). These experiments were conducted using BDD anode and Ti cathode and
in the presence of 0.03 M Na>SO, and initial NPs concentration of 10 mg/L for 360 min. The initial
and final pH values were 5.3 + 0.3 and 9.5 + 0.6, respectively. Fig. 4.3 shows the percentage of
NPs removal changes depending on the current density imposed. The increase of current density
from 36 to 72 mA.cm2 improved the degradation efficiency by around 20%, whereas an increase
of current density up to 108 mA.cm™ had no positive effect. The major electrogenerated ROSs
involved in NPs degradation during the EO process include BDD("OH) produced directly at BDD
surface from water discharge (Eq. (4.14)) (Panizza & Cerisola, 2005) and indirectly through the
reaction between S;0s% and BDD("OH) according to Eq. (4.15) (Dos Santos et al., 2020). Previous
studies reported S,0s% (E° = 2.08 V) capacity to oxidize and modify the organic molecules
(Canizares et al., 2005; Marselli et al., 2003). To observe the sole effect of S,0s?> on NPs
degradation, NPs were added into the final solution of a test that was performed at 0.19 mM S;0s*
using BDD at 36 mA.cm to obtain a final NPs concentration of 10 mg/L. The solution was stirred
for 120 min and NPs concentration was monitored. The results showed that the NPs concentration
was constant after 120 min. Consequently, the sole presence of S,0s? in our conditions does not

degrade NPs, which is similar to the results obtained by (Garcia-Gémez et al., 2014).

Equation 4. 14 : BDD + H,0 — BDD(OH®) + H* + e~

Equation 4. 15 : S,02~ + BDD(0OH") - BDD + HSO; + S0;~ + 1/20,

100
——36 mA/cm?*
g0 {4 —&72mA/cm?
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Figure 4. 3 : Influence of applied current density on the degradation rate of NPs during EO treatment.
Cathode =Ti, anode = BDD anode, [NPs]o = 10 mg/L, [Na2S04] = 0.03 M, volume =900 mL.

The obtained results were used to develop pseudo-first-order and pseudo-second-order kinetic
models. The pseudo-first-order kinetic model is described by Eq. (4.16):

Equation 4.16 : Ln(cc—o) = kit

where Co, C, and ki represent the initial concentration of NPs, the concentration of NPs at time t,
the first-order reaction rate constant (min‘t).

For the pseudo-second-order kinetic model, the equation described below was applied:

Equation 4. 17:2 - = = kot
C co

where k2 and t are the second-order reaction rate constant (L.mg™? min) and the reaction time,
respectively.

The regression coefficient (R?) was used for the selection of the most suitable model.

The calculated values of ki, k., and R? obtained at different applied current densities are
summarized in Table 4.1.

Tableau 4. 1 : Apparent rate constants as well as their R? for the oxidation of NPs by EO process at different
applied current intensities under conditions described in Fig. 4.3b.

Cell [NPs] Current Pseudo-first-order Pseudo-second
mg/L density order
Ti (mA.cm?) K1 R? ko R?
cathode/BDD
10 36 0.2235 0.9802 0.0456 0.8608
anode
10 72 0.4202 0.9809 0.0905 0.9668
10 108 0.3211 0.9198 0.189 0.9243
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In general, the R? of the pseudo-first-order kinetic model is relatively higher than that of the
pseudo-second-order kinetic model, which shows that the first-order kinetic model describes very
well the degradation of NPs by the EO process. In addition, it can be seen that k; values were
decreased from 0.4202 to 0.3211 min™* although increasing current density from 72 and 108
mA.cm2. Indeed, while imposing a current density of 108 mA.cm, secondary reactions (such as
the oxygen evolution) occurred significantly (Martinez-Huitle et al., 2015) or a fraction of "OH
produced was possibly wasted in the reaction of recombination (Martinez-Huitle et al., 2015).
Therefore, it can be considered that 108 mA.cm was higher than the current density that was

corresponding to the diffusion limitation.

4.3.3. Contribution of hydrogen peroxide in NPs degradation

The contribution of H.O- in the degradation of NPs was analyzed during the EO process. To do
so, CF was employed for the in-situ generation of H,O,. The experiments were conducted with
0.9 L/min air injection, 36 mA.cm anode current density, 1 g/L Na,SOs, 6 h electrolysis time, and
10 mg/L initial concentration of NPs. The use of one piece of CF cathode was compared to the
use of two pieces of CF cathodes. The initial and final pH values were 5.1 + 0.1 and 2.5 + 0.0,
respectively. As it can be seen in Fig. 4.4, using CF cathode the removal efficiency of NPs was
42 + 0.2% after 60 min of electrolysis, while it was only 16.2 = 1.9% using Ti as the cathode. It
should be mentioned that the improvement in removal efficiency using CF cathode compared to
Ti could be expected if the concentration of H,O, was higher (Badellino et al., 2006). To evaluate
the sole effect of H,O: in the degradation of NPs, 0.14x 102 M stabilized H.O: solution (high
amount based on Fig. 4.2) was prepared and NPs added to obtain a final concentration of 10
mg/L NPs at pH of 2. The analysis of the concentration of NPs showed that H,O injection could
not induce NPs degradation (data not shown). Consequently, the high rate of NPs removal
recorded in the experiments could be attributed to the regeneration of SO4™~ in the solution by the
activation of electrogenerated S.0s% (Egs. (4.7)-(4.9)) via EO-H.0O; through (i) direct reaction
between S,0s?” and electrogenerated H,O, at air diffusion cathode according to Eq. (4.18), (ii)
indirect reaction between S;0Os* and "OH from H.O, dissociation due to the increase in the
temperature of medium from 25 °C to 45 °C (Eq.(4.19)), and (iii) cathodic reduction based on Eg.
(4.20) (Divyapriya & Nidheesh, 2021; Dos Santos et al., 2020; Hilles et al., 2016b; Lin et al., 2016;
Niu et al., 2020). Moreover, according to Eq. (4.18), during the regeneration of SO,™~, "OH was
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also produced simultaneously in the solution and contributed to the enhancement of the
performance of the treatment system. It was shown in the literature that the reduction potential of
S04~ (E° = 2.6 V) is slightly lower than "OH (E° = 2.8 V) (Fan et al., 2014); therefore SO4™~ can
attack a vast range of aromatic and cyclic organic molecules (Deng & Ezyske, 2011; Matta et al.,
2010; Wojnarovits & Takacs, 2019). Consequently, NPs were oxidized simultaneously through
"OH addition to unsaturated bonds and H-abstraction as well as SO4~ electron transfer (Cai et al.,
2018a; Lan et al., 2017). It is reported in the literature that both the radicals represent comparable
oxidation rates, however, the SO4-mediated oxidation is more effective than the *OH-mediated
one because of its electrophilic character and longer half-life (Divyapriya & Nidheesh, 2021; Lan
et al., 2017; Nidheesh & Rajan, 2016). In another work, it was shown that SO,~ can effectively
degrade cosmetic polyethylene MPs (Kang et al., 2019).

Another contribution of H,O2 in EO-H,O; process efficiency consisted in the regeneration of SO4*
ions by reaction between H>O, and SO4~ as per Egs. (4.21)-(4.22) (Lin et al., 2016). This can
explain why the pH of the solution during EO-H,O- experiments decreased from 5 to 2 (Egs. (4.22)
and (4.23)). Thus, SO4~ and ‘OH could be regenerated continuously by the conversion of SO4~
and S;0s% in the solution. However, during the EO process, the regeneration of SO4? ions is not
possible. During EO experiments (Fig. 3) the pH increased from 5 to 9. That can be explained by
the reaction of added SO,% with ‘OH (Eg. (4.23)) (Duran et al., 2018; Tsitonaki et al., 2010).

Equation 4. (18 — 23) :

S,05 + H,0, - 250;~ + 20H* (18)
S,03” + OH* — HSO; +S0;” + 1/2 0, (19)
S,02~ +e~ - S0;7 + S0z~ (20)
H,0,+S0;~ — S0~ + HO; + H* (21)
S0;~ + HO; - S0} + H* + 0, (22)
S0}~ 4+ OH* — SO0;” + OH~ (23)
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Figure 4. 4 : Degradation of NPs during the electrolysis by EO and EO-H202 processes using Ti-BDD
configuration for EO, CF-BDD and CF-BDD-CF configuration for EO-H202. [NPs]o = 10 mg/L, [Na2SOs] = 0.007
M, current density = 36 mA.cm-2, volume = 800 mL, initial pH =5.1 £ 0.1, final pH = 2.5 £ 0.0.

4.3.4. Effect of UV application to electro-peroxidation NPs removal

To evaluate the effect of UV coupled to electro-peroxidation on NPs degradation, additional
experiments were carried out using the previous electro-peroxidation conditions: 3.0 A of current
intensity under UV irradiations (254 nm) and in the presence of 10 mg/L of initial NPs
concentration. pH 2 and 7 were tested. H,O, concentration electrogenerated in the medium is
illustrated in Fig. 4.2. The results are shown in fig.4. 5. At pH 2 and 7, EO-H,0,/UV NPs removal
efficiency recorded was respectively 88.8 + 0.13% and 79.6 + 3.5%) after 1h electrolysis.
Compared to 83.2+4.9 % removal obtained in EO-H,O, treatment, slightly up and down removal
efficiency was registered respectively at pH 2 and 7. That was a surprise since several studies
(Beltran et al., 1993; Chu et al., 2011; Tan et al., 2013; Xu et al., 2009) have allowed or enhanced
pollutant degradation by OH radicals production via H.O»/UV process in presence of H.O, low
doses. In additional it's known that H.O. photolysis was is favorable with the pH increasing
(Guittonneau et al., 2005; Liao & Gurol, 1995) . The negative results observed in this study can
be explained probably by the negative impact of H.O> which can have a scavenging effect on the
hydroxyl radicals produced, according (see Eq.4.24) (Yang et al., 2010).

Equation 4.24 : H,0, + OH® —» OH; + H,0
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Figure 4.5 : Degradation of NPs solution by EO-H202/UV process at 3.0 A, [NPs]o= 10 mg/L,
[Na2S04] = 0.007 M

4.3.5. Mineralization of NPs

Through the degradation of bio-refractory compounds by EAOPs, nhumerous by-products would
be formed (Sires et al., 2014). To verify the performance for processes to further oxidize NPs until
complete mineralization to water and carbon dioxide, the residual TOC of the samples was
measured. The TOC of the samples treated by EO and EO-H,0O; are compared in Fig. 4.5. The
initial TOC was 8.79 £ 0.44 mg/L, while at the end of treatment is reduced to 3.85 £ 0.41, 3.18 +
0.24, and 2.08 + 0.76 mg/L in EO, EO-H,0; using one piece of the cathode, and EO-H,0: using
2 pieces of cathodes processes, respectively. It can be concluded from these results that 23.5%
of NPs transformed into by-products which were difficult to mineralize. Based on Fig. 4.5, the TOC
removal efficiency after 6 h of electrolysis was 56.2 + 4.6%, 63.8 £ 2.7%, and 76.3 £ 8.6% for EO,
EO-H,0, using one piece of the cathode, EO-H»O, using 2 pieces of cathodes processes,
respectively. Nevertheless, the corresponding NPs removal efficiencies were 80.4 + 2.23%, 92.8
+ 6.3%, and 91.26 + 3.04%, respectively (see Fig. 4.4).
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Figure 4. 6 : TOC removal during the electrolysis time for the mineralization of NPs using EO and EO-H202
processes. The experimental conditions are similar to Figure 4. 4.

4.3.6. Effect of electrogenerated persulfates concentration

Additional experiments were conducted to determine the best operating conditions during the
treatment of NP-containing effluent using the EO-H,O; process. Since the S;0s*/H,O: ratio is an
important key to achieve a higher removal efficiency (Hilles et al., 2016b), 0.007, 0.03, and 0.06
M Na>SO4 concentrations were tested to identify the best concentration for which the highest NPs
degradation could be reached. These tests were conducted for 90 min using the following
conditions: 36 mA.cm2 current density, initial NPs concentration of 10 mg/L, BDD as the anode,
two pieces of CF cathodes, and air injection. The obtained NP removal efficiencies at different
Na>SO4 concentrations are illustrated in Fig. 4.6a. After 40 min, the degradation efficiency of NPs
with 0.03 M Na,SO4 was around 86%, while it was only 27% at 0.007 M Na>SO,. That can be
ascribed to the greater production of SO, and "OH in the solution due to the greater rate of S0
electrogeneration at higher Na,SO, concentration (Fig. 4.1c). As result, more S,0s% is involved
in Eq. (4.16). On the other hand, increasing the Na>-SO,4 concentration to 0.06 M had almost no
effect in comparison to 0.03 M. That indicates the accumulated H,O. under our electrolysis
conditions was not sufficient to react with S,0g%. After 60 min the removal efficiencies reached

83.2 + 4.9%, 88.9 + 1.5%, and 89.0 + 1.9% while imposing 0.007, 0.03, and 0.06 M Na>SO4,

respectively.
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Finally, to evaluate the robustness of our process, the initial concentration of NPs was increased
to 20 mg/L. The results are shown in Fig. 4.6b. After 60 min of treatment, a high elimination rate
was obtained reaching 93% of the NPs. These results indicate that increasing the concentration
from 10 to 20 mg/L does not affect the performance of the process. The reduction rate obtained
for a concentration of 10 mg/L was quite similar to that obtained with 20 mg/L after 60 min of
treatment (88.9 £ 1.5% vs 93 + 2.2%). Generally, the increase in the concentrations of pollutants
has a negative effect on their elimination. In our case, the increase in the concentration of NPs
increases its availability and the possibility of being oxidized by "OH and SO,. This indicates that

the limit of pollutant concentration is not yet attained in our study (M. Murugananthan et al, 2008).
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Figure 4. 7 : The effect of (a) Na2SOa4 concentration, and (b) initial NPs concentration on the NPs removal
efficiency of EO-H202 process, current density = 36 mA.cm2, [Na2S04] = 0.03 M, air injection, volume = 800
mL.
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4.3.7. Analysis of NPs degradation by 3D EEM

The evolution of the dissolved organic matter in our solution was followed using high-resolution
mass spectrometry and spectral (UV-VIS and fluorescence) analysis. This method has been
reported as a useful tool for the characterization of dissolved and colloidal organic matter in water
(Jacquin et al., 2017; Luo et al.,, 2019; Ouarda et al., 2020). In our study, the reactivity of
nanoplastics organic matter (NPsOM) was monitored during electrolysis. The evolution of
dissolved organic matter is shown in Fig. 4.7. 3D EEM analysis reveals the presence of three
main peaks (a, b, and c) with high fluorophore intensity (FI). Peaks-a and b were located at the
excitation/emission (ExEm) of 270-300/320 nm and 230/320 nm respectively. The peak-c was
located at Ex'Em of 230/425 nm. Peaks a and b which are located at the same Em of 320 nm had
been reported as aromatic-like peaks which may be associated with the benzene nucleus of PS
in our study (Sheng & Yu, 2006; Yamashita & Tanoue, 2003). Peak-c is located in the region of
Em > 380 nm represents humic acid-like substances which can be associated with surfactant
alkoxyl substance in nanosphere standard (Chen et al., 2003; Luo et al., 2013; Wang et al., 2009).
After 20 min electrolysis time, all the peaks were disintegrated. Peak-a has been blue-shifted
compared with the peak at to (Fig. 4.7¢). Blueshift is associated with the decrease in the number
of aromatic rings and conjugated bonds in a chain structure (Coble, 1996; Swietlik et al., 2004).
After 40 min of electrolysis, Fl of peak-b and ¢ decreased significantly from 666 to 295, while
peak-a decreased from approximately 295 to 146 (Fig. 4.7d). Peak-a got disappeared after 60
min of treatment (Fig. 4.7e). However, peak-b and c were further decayed. After 60 min, the
synthetic NPs solution was weakly fluorescent (Fig. 4.7e). Thus, the decrease in the fluorescence
signal could be attributed only to the elimination of NPs under the action of by "OH and SO~

radicals.

131



B50.00 £50.00

600.00 600.00

550.00 550.00

500.00

T — 500.00
E E
g =
S 5000 S 4s50.00
"

b= =]
g ‘g
I 40000 2 400.0

350.00 350.00

300.00 300.00

250.00 250.00

25000 3000 35000 40000 45000 50000 55000 600 25000 30000 35000  400.00 45000 50000 55000 600
Wavelength [nm} Wavelength [nm}

650.00 550.00

£00.00 600.00

550.00 550.00
= = 500.00
g 500.0 =
E &

=

.§ 450.00 S 45000
8 b=
- g
£ 400.00 L 40000

350.00 350.00

300.00 300.00

250.00 250.00

25000 30000 36000 40000 45000 50000 55000 600 #000 30000 35000 400.00 45000 50000 55000 GO0

Wavelength {nm}

96293
888.79
£00.00
81465
550.00 74051
6EE3B
= 500.00
E_ 53224
1=
S 450.00 518.10
5
3 44396
=
X 40000 se92
350.00 289568
22154
300.00
14740
250.00 Taar
087

250.00 30000 350.00 400.00 450.00 500.00 550.00 600.00
Wavelength (nm)

Figure 4. 8 : Evolution of 3D EEM fluorescence spectra while applying EO-H202 process for the treatment PS
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4.3.8. Analysis of energy and electrolyte cost

The economical aspect and especially the energy consumption expressed as kWh.m™ is an
important concern in EAOPs. Therefore, the EO and EO-H;O, treatment costs of PS NPs
(including only chemical consumption and energy consumption) at the optimal conditions were
estimated. the calculated costs analysis data are presented in Table 4.2. Energy consumption (in
terms of kWh.m=) was calculated. A percentage of NPs degradation of 86.8 + 1.8% was recorded
after 0.67 h of electrolysis time in the presence of 0.03 M Na>SO4 using the EO-H,O, process. By
comparison, to reach approximately the same level of NPs degradation (80.4 + 0.93%), a period
of electrolysis of 6 h was required using the EO process. In addition, using two pieces of CF as
cathodes in the EO-H,0, process, an average 8.6 V potential difference between electrodes was
recorded. By comparison, an average value of 16.2 V was recorded for the EO process (using
one piece of Ti as the cathode). Accordingly, the energy consumption of 363.8 kWh.m™ was
obtained for the EO process compared to only 21.6 kWh.m™ using the EO-H.O; process. Thus,
the operating cost could be reduced from 22.1 $US.m (by using the EO process) to 2.6 $US.m"
3 (by using the EO-H,0- process).

Tableau 4. 2 : Cost analysis of NPs removal using EO, EO-Hz202 processes at 0.007 and 0.03 M NazSOa.

EO EO-H202/S208* EO-H202/S208*
(0.007 M (0.007 M Na.S0O.)  (0.03 M NazSOs4)
Na>SO.)
Time (h) 6 1 0.67
Optimal removal (%) 80.4 £ 0.93 83.2+15 86.8+1.8
T (V) 16.2 8.7 8.6
Energy consumption 363.8 32.8 21.6
(kWh.m3)
NazSO, cost ($US.m3) 0.3 0.3 1.3
Energy cost ($US.m) 21.8 1.9 1.6
Operating cost (3US.m®) 22.1 2.3 2.8

133



4.4. Conclusion

The electrochemical process is a feasible technology for the treatment of water contaminated by
NPs. The analysis of ROSs in EO-H.0, process showed that H,O concentrations up to X
102 M could be generated. The generated ROSs using EO-H,O; process increased the NPs
degradation around 2.6 times in comparison to EO process. 86.8 % = 1.8 % NPs degradation
efficiency was obtained by EO-H,O, process at the optimized current density of 36 mA.cm=2in 40
min. 3D EEM fluorescence analysis also confirmed the degradation of NPs in EO-H,O; process.
TOC analysis revealed that the degraded NPs were mainly mineralized (TOC removal up to 76.5
+ 0.64%) and transformed into CO; and H»O. Finally, an economic analysis of EO-H,0O, process
showed that it has an operating cost of 2.3 $US.m, which is around 10 times less than the cost
recorded for EO process. The current work showed the ROSs could have a great contribution in
the degradation of NPs in water and significantly reduce the cost of process. However, further
research is required to make the process faster and more economical. Prior treatment with
nanofiltration followed by electrochemical degradation technique could form the basis process
capable of effectively removing NPs from many waters (drinking water, municipal and industrial

wastewaters).
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A travers les résultats obtenus au chapitre 4 qui montrent que pour la dégradation des NPs, le
procédé EO-H,O, est plus performant que le procédé EO en termes de consommation
énergétique, le procédé EO-H,O, a donc été retenu pour traiter les NPs dans les eaux usées
réelles de buanderie commerciale. La consommation énergétique était de 33 KWh.m pour 1h
d’EO-H.0; avec une efficacité de dégradation de 83 % versus 364 KWh.m pour 6h d’'EO avec
une efficacité de dégradation 80 %.

Vu que pour les eaux usées réelles, des interférences entre les oxydants produits in situ et les
matiéres en suspension généralement présents dans ces eaux pourraient réduire I'efficacité de
traitement, un traitement préalable (microfiltration) serait donc nécessaire afin de focaliser les
efforts d’'oxydation sur la partie dissoute. Ce qui permettrait a la quantité d’espéces radicalaires
produits d’aller chercher (dégradation/minéralisation) aussi bien les NPs que la fraction dissoute
des autres polluants de base présents (Cette hypothése sera vérifié au chapitre 5). Cependant,
dans l'optique de l'insertion de ce procédé dans une filiere de traitement d’eau, il est nécessaire
de connaitre l'influence des parameétres opératoires incluant les caractéristiques réelles des eaux

et d'optimiser le procédé pour réduire davantage la consommation énergétique.
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Abstract.

Microplastics and nanoplastics (NPs) in laundry wastewater (LWW) are major sources of plastic
particles in wastewater treatment plants. Unlike microplastics, almost no information exists in the
literature on the degradation of NPs in LWW. In this work, the degradation of NPs in commercial
LWW by the electro-peroxidation process is investigated. In this way, commercial LWW with a
defined NP concentration was prepared and treated in an electrochemical reactor. The obtained
results demonstrated that already existing ions in LWW such as CI° contribute to faster
degradation of NPs and a complete removal could be obtained as fast as 40 min. To better
understand the destruction mechanism of NPs and their interaction with other pollutions in LWW,
three-dimensional excitation and emission matrix fluorescence analysis was performed, which
revealed humic acid-like, aromatic proteins-like, and fulvic acid-like compounds could be oxidized
after 20, 40, and 60 min of treatment respectively. Afterward, response surface methodology
(RSM) models were developed to perform a parametric analysis of the process. A factorial
experimental design was first used to determine the effects of the parameters on the responses.
The initial TOC concentration was found to be the most important parameter influencing the
percentage of NP degradation. The optimization of the process using a Central Composite
methodology revealed that the energy consumption could be minimized at 31.2 mA.cm current
density, 0.025 mol. L™ [Na;SO4], and 52 min treatment time for 52.2 mg/L initial TOC. Under these
conditions, 81+5% of NP and 43+3% of TOC could be simultaneously removed while imposing a
relatively high level of initial TOC concentration (52.2 mg/L of TOC). Finally, analysis of treated
LWW showed no toxicity on Daphnia magna, indicating mineralization of proteins-like NPs and
nonylphenol and humic acids-like compounds or their degradation to non-toxic by-products. This
study showed that the electro-peroxidation process can completely degrade NPs in industrial
LWW without any remaining toxic compounds.

Keywords: Nanoplastic; industrial wastewater; electrooxidation; laundry; degradation,

optimization.
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5.1. Introduction

Over the last ten years, the micro-plastics (MPs) and nano-plastics (NPs) pollution sourced from
plastics debris fragmentation, personal care products, and synthetic fabrics in the aquatic
environment as well as their interaction with other contaminants like heavy metals, industrial dyes
and organic pollutants has been an increasing concern. These emerging pollutants are introduced
into the aquatic systems mainly via wastewater treatment plant effluents (Henry et al., 2019; lyare
et al., 2020) and MP fibers are the most common form of them (Sun et al., 2019). Previous studies
reported synthetic textile washing particles sourced from laundry wastewater (LWW) as an
important source of MP fiber in municipal wastewater treatment plants (Acharya et al., 2021; Tian
et al., 2021). MPs/NPs alone or combined with other pollutants showed some harmful effects on
the reproduction, growth, feeding, and development of aquatic organism biological systems (Avio
et al., 2015; Trestrail et al., 2020). Toxicological studies of MPs' effects on human health revealed
MPs would be detected even in the human placenta and blood samples (Leslie et al., 2022;
Ragusa et al., 2021). These pollutants are suspected to affect mainly the human intestinal
microbiome and cause pulmonary cytotoxicity in vitro (Dong et al., 2020; Smith et al., 2018). With
regard to their harmful effects and the inability of conventional water treatment processes to
efficiently remove MPs/NPs as reported in previous studies (Carr et al., 2016; Sun et al., 2019;
Zhang et al., 2020b; Ziajahromi et al., 2017b), an effective treatment technology is strongly
desired to remove these pollutants from their main sources in the aquatic environment, particularly

laundry and textile effluents.

Filtration (Simon et al., 2018; Talvitie et al., 2017a), flocculation-precipitation (Murray & Ormeci,
2020; Zhang et al., 2021b), membrane filtration (Lares et al., 2018; Pizzichetti et al., 2021), and
electrocoagulation (Perren et al., 2018; Shen et al.,, 2022) have been studied as alternative
methods to remove MPs/NPs in agueous matrix. These methods are based only on the transfer
phase, and a second treatment is necessary to degrade or mineralize the transferred MPs/NPs
in the solid phase. For the degradation of MPs/NPs, recent studies have focused on the
investigation of advanced oxidation processes such as catalytic activation of peroxymonosulfate
(Kang et al., 2019), electro-Fenton-like (Miao et al., 2020b), and electro-peroxidation (EO-H20,)
(Kiendrebeogo et al., 2022). The electro-peroxidation process utilizes diverse ROSs to completely
mineralize MPs/NPs in water. Sulfate radical (SO4°, EO = 3.1 V vs NHE) and hydroxyl radical

('OH, EO = 2.8 V vs NHE) represent powerful oxidants to decompose a large spectrum of
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refractory organic contaminants in complex water matrices (Buxton et al., 1988; Ren et al., 2015).
In this process, boron-doped diamond (BDD) can be used as an effective electrode to produce
hydroxyl radicals from water discharge (Panizza & Cerisola, 2005) and also generate
peroxymonosulfate in an electrolyte medium containing sodium sulfate (Davis et al., 2014;
Divyapriya & Nidheesh, 2021). Peroxymonosulfate has been widely applied in advanced oxidation
processes to produce SO, and "OH radicals (Dos Santos et al., 2020; Hilles et al., 2016a).
Despite this, the electro-peroxidation process has some drawbacks including limitations in the
treatment of industrial effluent as well as its high operating cost due to extensive electrical energy
consumption. To the best knowledge of the authors, the application of electro-peroxidation in the

degradation of NPs in industrial effluents has not been investigated.

The present work studies the degradation of NPs in commercial LWW using the electro-
peroxidation process. In this regard, commercial LWW samples with a defined concentration of
NPs were prepared and treated in an electrochemical reactor. The rates of NP removal and total
organic carbon (TOC) removal were analyzed during the treatment process to evaluate the
process efficacy as well as the interaction effect of NPs and organic compounds in LWW. In
addition, three-dimensional excitation and emission matrix fluorescence (3D EEM) analysis was
performed to explore NPs destruction mechanisms. Afterward, response surface methodology
(RSM) models were developed to predict the rate of NPs removal, TOC removal, and energy
consumption as a function of current density, electrolyte concentration, electrolysis time, and
initial TOC concentration. In addition to the parametric study of the process, the developed model
was used to optimize the value of operating parameters and minimize the operating cost. Finally,
the toxicity of samples before and after treatment was analyzed by evaluating the Daphnia magna

populations.

5.2. Materials and methods

5.2.1. Chemicals

Polystyrene NP suspension (CAS # FSSP9713546, EA BLU FL PS 0.15 pM 1% solid by weight)
was purchased from Thermo Fisher Scientific. Reagent-grade anhydrous sodium sulfate

(purity>98 %) was purchased from Sigma-Aldrich and used as an electrolyte.
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5.2.2. Laundry water sampling and characteristics

LWW was sampled in March, April, and June from an automated commercial laundry facility in
Québec City and coded as S1, S2, and S2, respectively. The samples were collected at the outlet
of washing machines and stored in polypropylene bottles at 4 °C. The effluents were pre-filtrated
with a glass microfiber filter (pore size 1.6 um) to eliminate suspended solids. The composition of
raw and filtered LWW is shown in Table 5.1. As it can be seen in this table 5.1, the filtration only
changed turbidity, COD, and TSS.

Tableau 5. 1 : Characteristics of raw and pre-treated LWW samples.

Parameters S1 S2 S3

Raw eff. Filtrate Raw eff. Filtrate Raw eff.  Filtrate
Turbidity (NTU) 25.7 3.51 23.6 3.26 24.7 3.30
COD (mg/L) - 244412 - 389.5 +49 - 241 +38
TSS (mg/L) 45 +10 1.3+0.5 50.0+7.2 0.7 +0.2 20445 2307
pH 9.97 £0.30 10.50 +0.38 9.10 £0.50
Conductivity 849 £39 336 £31 289 +20
(us/cm)
NPEOs (ug/L) 570 £150 425 +100 237 £89
S0O4% (mg/L) 18.50 +0.14 15.00 £1.55 16.80 +0.21
Cl(mg/L) 145.00 £1.41 160.00 £2.90 153.00 £2.121
Na (mg/L) 145.00 £0.00 110.00 £0.75 127.50 £0.00
Al (mg/L) 0.06 +0.01 0.08 £+0.01 0.07 £0.03
Ca (mg/L) 17.15 +0.21 19.10 +1.27 18.20 +0.25
Mg (mg/L) 2.22 +0.08 2.87 £0.42 2.58 +0.33
K (mg/L) 1.66 +0.03 3.51+1.29 2.6 £0.01
S (mg/L) 7.37 £0.09 6.40 £0.73 6.92 +0.04
Si (mg/L) 6.65 +0.02 7.20 +0.38 6.93 £0.09
B (mg/L) 0.01 £0.00 0.01 +00 0.01 £0.01
Ba (mg/L) 0.05 +0.02 0.03 £0.02 0.05 +0.02
Sr (mg/L) 0.08 +0.00 0.1+0.01 0.09 +0.00
Zn (mg/L) 0.05 +0.00 0.350 +0.21 0.20 £0.02
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Fe (mg/L) 0.07 +0.01 0.05 +0.03 0.02 £0.02

5.2.3. LWW NP-spiking

In order to analyze the performance of the electro-peroxidation process in the degradation of NPs
in laundry reals’ effluents containing organic matter, filtered LWW samples were enriched with
NPs to obtain 1 L of LWW sample with a final concentration of 10 mg/L. This has been performed
by the addition of a supporting electrolyte as well as synthetic water to filtered LWW to obtain
Na,SO. concentrations as presented in Table 5.2. The LWW NP-spiked samples were codded as
NP-S1, NP-S2, and NP-S3. For comparison purposes, synthetic water (NP-SW) was prepared by
adding NPs to deionized water in the absence of LWW. Prior to electro-peroxidation treatment,

the mixtures were mixed for 20 min to be completely homogenized.

5.2.4. Electrolytic reactor setup

Experiments were carried out in batch mode by recirculating the effluent in an undivided single
parallelepipedic reactor made of Plexiglas with a dimension of 14.5 x 6.4 x 17.7 cm and a useful
volume of 800 mL. A volume of 200 mL was recirculated in another tank (500 mL of capacity)
made of Plexiglas. The electrode set consisted of one anode and two cathodes with a distance
between the electrodes of 10 mm. One niobium-covered BDD circular-mesh electrode with a
diameter of 12 cm, a thickness of 0.1 cm, and a surface area of 113.1 cm? was used as the anode.
In addition, two carbon-felt electrodes with an 11 cm (length) x 9 cm (width) rectangular shape
and a thickness of 1 cm were employed as the cathode. The agitation and homogenization of the
solution were carried out using a PTFE-coated magnetic stirrer during electrolysis. The electro-
peroxidation treatment of NP in the LWW was performed at room temperature. The solutions were
continuously saturated with O, by bubbling compressed air at atmospheric pressure at a rate of
about 0.9 L/min.

5.2.5. Experimental procedure

The first sets of electro-peroxidation experiments were conducted in three LWW NP-spiked
samples containing different initial organic matter under the best conditions determined with

synthetic water. Anodic current density and Na2S04 concentration were 36 mA.cm-2 and 0.03
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M, respectively. The recirculation flow rate and treatment time were respectively fixed at 400
mL/min and 1 h. During these tests, the concentration of NPs was analyzed using UV-Vis
spectrophotometry at 225 nm wavelength, as discussed in section 5.2.7.1. In addition, TOC and
3D-EEM analyses were performed to evaluate the performance of the process. A central
composite design (CCD) was applied to define the optimal conditions and analyze the parameters
of the electro-peroxidation process in treating laundry effluents doped with NPs, as explained in
section 5.2.6.

5.2.6. Experimental design and analysis

For statistical and ANOVA analysis, Design-Expert software version 13 (Stat-Ease Inc., USA) was
used to design the experiments and develop an RSM model. RSM allows to evaluate and
determine the optimum operating conditions. The experiments region investigated for LWW
treatment and the code values are shown in Table 5.2. Experiments were defined using a factorial
design and central composite design (CCD) method. Current density (X1), Na,SO4 concentration
(X2), electrolysis time (X3), and initial TOC concentration (Xs4) were defined as independent
variables. Initial TOC was defined based on FD in two levels while other independent variables
were defined based on CCD in five levels. The range of independent variables was selected
based on previous pre-experiments. On the other hand, NP removal efficiency (Ynp), TOC
removal efficiency (Yroc), and energy consumption (Yenergy) Were considered dependent variables
(responses). Table 5.3 and 5.4 present the value of the independent variables along with the
experimental values of responses. As seen, a total number of 32 experiments were defined which
includes 16 factorial points (2%, where k is the number of factors), 14 non-center points, and 2
replicated center points. Using the experimental values, a Response Surface Methodology (RSM)
model was developed to model the responses as a function of independent parameters. In

addition to parametric analysis, the developed RSM model was used to optimize the independent

variables.
Tableau 5. 2 : Experiments levels and ranges for four independent variables
Coded Factor Experimental field U, AU,
variables  (U) :
(X) Min. value Max. value
)

(-1) (+1)
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X1 Ua : Current density (mA.cm~  16.93 31.24 24.08 7.155

)
X Us : Na2SO4 (mo.L™) 0.009 0.025 0.017 0.008
X3 Uc : Electrolysis time (min) 28.1 51.9 40 11.9
X4 Up : Initial TOC Low High - -

5.2.7. Analytical methods

5.2.7.1. NP quantification

The UV-Vis absorbance of NPs was determined at different concentrations by UV-Vis
spectrophotometric measurements (UV0811M136). The UV-Vis absorption spectroscopy results
of NPs as a function of NP concentrations in the range of 0 to 12 mg/L are presented in Figure
S1. The maximum absorption of NP was determined to be at 225 nm (Fig. Al.1a). Using the
absorption values obtained at this wavelength, a calibration curve was plotted that shows the NP
absorbance increases linearly by NP concentration with an R2 = 0.9964 (Fig. Al.1b). This
calibration curve was used to calculate residual NP concentration and define the NP removal
efficiency with Eq. (5.1).

Ci—C

Equation 5.1 : NP removal (%) = ——
4

x 100

where C; and C; represent the initial NP concentration and residual NP concentration after t

minutes of electrolysis.

5.2.7.2. 3D EEM analysis

LWW samples were characterized using three dimensional fluorescence excitation-emission
matrices (3D EEM) with Cary Eclipse Fluorescence Spectrophotometer from Varian Inc. (USA).
The method used for the NP-doped LWW fluorescence spectra collection was referred to as
domestic wastewater Effluents Organic Matter (EfOM) characterization in full-scale MBR (Jacquin
et al., 2017). Data were extracted in accordance with the division of the 3D fluorescence spectra

representation into five different areas corresponding to different groups of fluorophores (Chen et
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al., 2003). The spectra were collected from 230 to 450 nm at 10 nm increments by varying the

excitation from 200 to 450 nm at 5 nm intervals.

5.2.7.3. Total organic carbon analysis

TOC analysis was performed using TOC-L Shimadzu 1.05.00 analyzer to verify the effectiveness
of the electro-peroxidation process. TOC was considered as the difference between total carbon

and inorganic carbon.

5.2.8. Economic analysis

Economic analysis of electrochemical water treatment processes is one of the major aspects to
take into consideration because of its high amount of energy consumption. Energy consumption

was calculated using Eg. (5.2).

UXIXt
14

Equation 5.2 : EC (kWh.m™3) = x 103

where U, |, t, and V represent average cell voltage (V), applied current intensity (A), duration of

electrolysis (h), and volume of treated solution (m?), respectively.

5.2.9. Acute toxicity assessments

Toxicity tests were performed with Daphnia magna hatchling (< 24 h old) from Bureau Veritas
laboratory culture at Saint-Laurent, Quebec. Their culture medium was reconstituted water with
the following characteristics: 180 mg CaCOs/L hardness, = 80% dissolved oxygen, pH of 7- 8,
20.0 £ 2.0 °C temperature, and 16 h light — 8 h dark photoperiod). The organisms were fed once
a day. In accordance with MA. 500-D.mag. analytical method, Daphnia magna (<24 h old) was
exposed to 48 h, to non-doped LWW as well as NPs-doped LWW before and after treatment. For
this analysis, 0.00%, 6.25%, 12.50%, 25.00%, 50.00%, 100.00% concentrations (v/v) were
evaluated. Four replicates were performed for each concentration, with five hatchlings per test,
placed in a bottle containing 10 mL of reconstituted water and LWW. Control tests were performed
simultaneously to assure the accuracy of results. 37.5£12.5 mL/min/L air flow was applied for 30
min before starting the experiments to maintain the dissolved oxygen content close to 100%.
Additive effects of chemical, biological, and physical parameters of effluents were evaluated
through pH, hardness, dissolved oxygen, temperature, and conductivity measurements before
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and after 48 h of exposure. The visual method was used to evaluate the criteria of toxicity

consisting of immobility (antennae movement) and mortality (swimming).

5.3. Results and discussion

5.3.1. NPs degradation analysis

The performance of the electro-peroxidation process to degrade NPs in wastewater was
assessed by analyzing the concentration of remaining NPs during the treatment process. To do
so, the degradation of NPs was first analyzed using synthetic water (SW) samples containing NPs
(NP-SW) and the results were compared with NP samples in LWW containing organic matter (NP-
S1, NP-S2, and NP-S3). The samples of NP-S1, NP-S2 and NP-S3 initially contained 52.2+2.8
mg/L, 29.4+0.6 mg/L and 16.3+1.2 mg/L of TOC, respectively. The results of this comparison are
demonstrated in Fig. 5.1. The tests were performed at a current density of 36 mA.cm2 and 0.03
M Na.SO4 was used as an electrolyte during 1 h of electrolysis. As shown in Fig. 5.1, for all the
samples a high rate of NPs removal is observed up to around 30 min. In fact, almost complete
removal of NPs was achieved after 40 and 50 min of treatment for NP-S2 and NP-S3, respectively.
However, around 89.4 +2.6% and 90.6 £2.8% removal efficiencies were obtained after 60 min for
NP-SW and NP-S1, respectively. In real LWW artificially contaminated by NP, the best
performances of electro-peroxidation process were recorded (~100% of NP degradation) while
treating samples having relatively low initial TOC concentrations (16 to 29 mg/L). However, when
the initial concentration of TOC increased (52 mg/L of TOC), the percentages of NP degradation
decreased to 90%. Indeed, competitive reactions took place between NP oxidation versus TOC
oxidation when the initial TOC concentration was relatively high in LWW. The faster degradation
of NPs in LWW could be attributed to the production of a higher amount of "OH, H20,, S,0s*.
These ROSs could be generated in the electrolysis environment due to the initial presence of ions
such as SO4% and CI- (Table 5.1) sourced from bleach and surfactants widely used for disinfecting
clothes in laundries. The BDD anode could form additional oxidants such as HOCI and CIO™ mainly

in the bulk solution by CI- oxidation following reactions (5.3-5.5) (Garcia-Segura et al., 2015a).
Equation 5.3 : CI~ - Cl,(aq) + 2e~
Equation 5.4 : Cl,(aq) + H,0 » HCIO + Cl- + H*

Equation 5.5 : HCIO < ClO~ + H*
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By comparison, the NP degradation in SW (NP-SW samples) was mainly attributed to ‘OH,
H.0,, S,0s% generated during electrolysis. Analysis of the initial pH of the solution showed
that the pH of LWW was around 10 (Table 5. 1), while this was 5.70 +0.10 for the NP-SW
sample. After the electrolytic experiments, the pH dropped to 2.72 +0.2 after 20 min of
electrolysis. This significant decrease even for synthetic water can be explained mainly by the
reaction between sulfate radicals and electro-generated H2O: in the solution (Kiendrebeogo
et al., 2022).
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Figure 5. 1 : Degradation rate of NPs in synthetic water (NP-SW) and laundry wastewater samples (NP-S1,
NP-S2, and NP-S3) using [Na2S0O4] of 0.03 M and current density of 36 mA.cm2.

5.3.2. Total organic carbon analysis

TOC analysis was performed to evaluate the interaction effect of NP and organic matter initially
present in the LWW. The initial TOC concentrations of NP-SW, NP-S1, NP-S2, and NP-S3 were
9.2 +0.7, 52.2 £2.8, 29.4 £0.6, and 16.3 +1.2 mg/L, respectively. The final residual TOC
concentrations after 60 min of electrolysis were 2.8, 29.2, 15.0, and 7.6 mg/L on average for NP-
SW, NP-S1, NP-S2, and NP-S3, respectively. The variation of TOC during the electrolytic
experiments for these four samples is shown in Fig. 5.2. As seen, TOC removal efficiency for NP-
SW reached a higher value in comparison to LWW samples. The TOC removal efficiencies was
69.6 £+ 0.5% for NP-SW versus 51.1 +3.3 %, 53.8 +2.3%, and 56.6+3.7% for NP-S1, NP-S2, and
NP-S3, respectively. The difference between the degradation kinetic of TOC removal efficiency

of LWW samples is attributed to the difference in initial TOC. Around 87% of TOC removal was
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reported in the previous works (Khosravanipour Mostafazadeh et al., 2019) using electrolytic
treatment of LWW concentrate containing 2 times more COD than the filtrate of LWW in the
present study. This higher removal rate of TOC might be explained by the relatively high fraction
of refractory compounds in the dissolved organic carbon part of LWW filtrate (Daghrir et al., 2014,
Sumisha et al.,, 2015) than colloidal particles or suspended solids generated through
electrocoagulation.

It can be seen from Fig. 5.2 that the TOC removal efficiency of NP-SW stabilized after 30 min
despite the absence of additional organic matter which could interfere with NPs oxidation. This
means before 30 min, longer aliphatic acid by-products formed from the gradual cleavage of
benzene rings and accumulated in the medium. This would have finally allowed it to evolve to
short-chain aliphatic acids and reach complete mineralization (Dos Santos et al., 2020). After 30
min, short-chain carboxylic acids presented slower reaction kinetics (Dos Santos et al., 2020;
Ouarda et al., 2020). It is important to notice that after 30 min, there was only less than about
30% of NPs remained in the NP-SW solution. This indicated the formation of acids and their
mineralization rate became equal (Dos Santos et al., 2020). However, for LWW samples, TOC
removal efficiencies do not stabilize even after 60 min, especially for effluents with relatively high
initial TOC. Consequently, the low TOC removal rate might be ascribed to a relatively low
treatment time.
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Figure 5. 2 : TOC removal efficiencies of NP-SW, NP-S1, NP-S2, and NP-S3 at [Na2SO4] of 0.03 M and current
density of 36 mA.cm-2.
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5.3.3. EEM fluorescence spectra analysis

Fluorescence spectral characteristics of dissolved organic matter (DOM) during electrolysis were
investigated using 3D EEM analysis to explore the destruction mechanisms of NPs in LWW. The
EEM fluorescence spectra of synthetic water and LWW before and after spiking as well as during
the electrolytic treatment are illustrated in Fig.5. 3. The reference peaks observed for spiked LWW
were identified by comparing their fluorescence properties (excitation/emission (Ex/Em)) with
those identified in standard dilutions of NPs (Figure no shown) and pure compounds, such as
aromatic protein, tryptophan protein, humic and fulvic acid-like (Chen et al., 2003). For NPs
synthetic solution, the first main peak was located at the Ex range of 200-220 centered at Em 300
nm (Peak A), and the second was observed at the Ex/Em of 200-220/250 nm (Peak B) (Fig. 5.3a).
The two peaks located had been reported as protein-like peaks, in which the fluorescence was
associated with aromatic protein-like substances. A spot of fluorophores with high fluorescence
intensity (FI) was presented in the region of Em > 380 nm. That represented fulvic acid-like
substances for the region of ex 200-250 nm and 250-450 nm as humic acid-like substances (Chen
et al., 2003). It could represent the presence of surfactants in standard chemicals. The obtained
fluorescence spectral map of NPs doped LWW clearly shows two maximum peaks A and B
located at the same ExX/Em. (Fig. 5.3b (2), 5.3c (2)). It is important to notice that the initial
fluorescence spectral map of LWW without NPs doping presented a peak (Ai) centered at 250/300
(Ex/Em) for both sampled wastewaters s1 and s2 (Fig. 5.3b (1), 5.3c (1). Consequently, initial
peak A for doped effluents was the combination between LWW initial aromatic compounds and
polystyrene benzene molecules. These features of the fluorescence spectrum have been
attributed to the emission from molecules formed between pendant phenyl groups (Torkelson et
al., 1981). Thus, the correlation between NPs fluorophores intensity and concentration cannot be
adequately established for LWW. By referring to the 3D EEM spectrum of non-fluorescent NPs
obtained in our previous works, peak A seems the most suitable reference for polystyrene

molecules.
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Figure 5. 3 : EEM fluorescence spectra of a) NP-SW, b) NP-S1, and ¢) NP-S2 samples. (1) Distilled water (a) or
LWW (b and c), (2) Spiked sampleat =0, (3)t =20 min, and (4) t = 40 or 60 min.

EEM spectra of DOM from NP-spiked waters (NP-SW, NP-S1, and NP-S2) after electro-
peroxidation treatment is illustrated in Fig. 5.3. It can be seen that even initial DOM from LWW,
aromatic protein-like seem completely disappear from the waters after 40 min. From the EEM
map, humic acid-like degraded after 20 min, aromatic proteins-like after 40 min and fulvic acid-
like remained present for up to 60 min. The fast decrease of humic acid-like and aromatic proteins-
like was observed because of the degradation and mineralization of these compounds where
aromatic structure reacts quickly with *OH, active chlorine, and SO.~ (Garcia-Segura et al., 2015a;
Luo et al., 2018). More precisely, the intensity of the peaks was followed during electrolysis at the

excitation of 215 nm selected and peak intensity ratios are displayed in Table S1 which could be
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used for semi-quantitative analysis. It can be seen in Table S1 that throughout the electro-
peroxidation process, the Fl (fluorophore intensity) of peaks A and B progressively decreased
from 701 to 57 and from 674 to 49, respectively for NP-SW. In addition, Fluorophore initially
located between emission 380 and 600 nm was narrowed to 410-500 nm and its intensity
decreased. The ratio between average Fl of spot and FI of peak A increased markedly throughout
treatment from 0 to 40 min for synthetic water, i.e. Fl of peak A decreased. The higher increase
in ratio indicates the attack on aromatic protein-like substances (Peak A) was more rapidly in
synthetic water than LWW. However, for LWW the ratio decreased after 20 min treatment time,
corresponding to rapid decrease in average Fl of spot compared to Fl of peak A. the decrease in
ratio suggests the degradation of fulvic acid-like is predominant after 20 min given humic acids-
like were degraded during 0 to 20 min treatment time. Compared to residual TOC, there was no
agreement between the efficiency of TOC removal and the fluorophore intensity remaining after
40 min treatment for effluents. That suggests less short-chain acid accumulated in the DOM has
no fluorescence characteristics. Otherwise, that could also confirm fluorescence intensity being

dependent on the molecular weight (Ishii et al., 1978).

5.3.4. Analysis and optimization of operating parameters

During the treatment process, reactive oxygen species such as hydroxyl radicals ("OH), hydrogen
peroxide (H202), and persulfates (S,0s?>") were simultaneously electro-generated. NPs and initial
organic compounds were mainly oxidized on the BDD surface by (i) "OH from water discharge
and (i) SO4~ via S20g?" reaction with *OH. Organic compounds were additionally degraded by
"OH formed from H,O- direct decomposition as well as SO4"~ generated from S,0s* direct reaction
with H20,. H,O- dissociation increased in the range of temperatures ranging from 30 to 40 °C
(Ozcan et al.,, 2008). In the present study, the experiments were performed with initial
temperatures varying between 13 and14 °C, whereas the temperatures ranging between 20 and
30 °C were recorded at the end of the electrolysis, depending on the current intensity applied and
the supporting electrolyte (Na>SO4) concentrations. Accordingly, in this work, in-situ electro-
generated H.O- plays a critical role by increasing hydroxyl radicals and sulfate radicals in the
solution, via persulfate activation. It was reported that, SO, attacks organic compounds by
electron transfer, however ‘OH oxidizes them mainly by H-abstraction after bringing unsaturated
bonds (Cai et al., 2018a; Lan et al., 2017). Also, SO4~ has a longer lifetime (30-40 ps) than "OH
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(20 ns) (Nidheesh & Rajan, 2016). The formation of mediated oxidation compounds is more
effective than "OH. (Divyapriya & Nidheesh, 2021).

5.3.4.1. Effect of the experiment parameters on the NP degradation using the
experimental factorial design methodology

Four parameters were studied by using a factorial design matrix (24): current density (X1), Na2SO4
concentration (Xz), electrolysis time (Xs), and LWW initial TOC concentration (X4). The influences
of these parameters on the efficiencies of NP and TOC removal were investigated. The
experimental design and results are summarized in Table 3. Ynp represents the degradation
efficiency of NP and Yroc represents the degradation efficiency of TOC. X1, X2, X3 and X4
represent the coded variables (-1 or +1) of the principal parameters. The estimations of the effects
of the principal parameters are given by the coefficients associated to each parameter. X1Xz, X1X3,
X1Xa, X2X3, X2X4 and XsX4 represent the interactions between the principal factors and their effects
are estimated by the coefficients corresponding to these interactions. The experimental response
is represented by a linear polynomial model with interactions (see equations 6 and 7). The
coefficients of the polynomial model were calculated by means of Design-Expert Program

Software (Design Expert 7, 2007, Sate-Ease Inc., Minneapolis):

Equation 5.6 : NPs removal (%)

Y,» =56.07+8.91X, +10.07X, +10.23X , — 27.09X, + 0.53X, X, +0.04X X,
+0.81X,X, —0.02X,X, +0.93X, X, —0.61X,X,,

Equation 5.7 : TOC removal (%)

Yoo = 26.81+6.40X, +6.32X, +6.72X, —1.29X, +2.12X, X, +1.72X, X,
+0.94X,X, —2.05X,X —0.91X,X, —0.87X,X,

From Equation 5.6, it can be seen that the degradation of NP is very influenced by the initial TOC
concentration in LWW (X, coefficient = -27.09) having negative effect on the response. The
percentage of NP degradation decreased on average of 54.2% (2 x 27.09) when the initial TOC
concentration in LWW goes from Low (16 mg/L) to high (52 mg/L). The second most important
parameter affecting NP degradation is the electrolysis time (X3 coefficient = +10.23) having a
positive effect. The increase of the electrolysis time (from 28 to 52 min) contributes to increase

the percentage of NP degradation on average of 20.5% (2 x 10.23). The effects of the supporting
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electrolyte (Na>SO4) concentration (X» coefficient = 10.07) and the current density (X1 coefficient
= 8.91) are quite similar to this recorded with electrolysis duration. Considering the interaction
terms, X>X4 (Supporting electrolyte concentration and initial TOC concentration) and X1X4 (current
density and initial TOC concentration) have the most important coefficients (+0.93 and + 0.81,
respectively), the both interaction effects being positive.

From Equation 5.7, it can be seen that the current density (X1 coefficient = +6.40), the supporting
electrolyte (X. coefficient =+6.32) and the electrolysis time (Xs coefficient = +6.72) are the most
important parameters affecting positively the TOC removal and having approximatively equal
levels of influence. For instance, the increase of the electrolysis time (from 28 to 52 min)
contributes to increase the percentage of TOC removal by 13.4% (2 x 6.72). However, the effect
of the initial TOC concentration (X4 coefficient = -1.29) is relatively weak and its effect is negative.
Considering the interaction terms, X1 X (current density and supporting electrolyte concentration)
and Xi1Xs (current density and electrolysis duration) have the most important coefficients (+2.12
and + 1.72, respectively), the both interaction effects being positive. The contribution of each
factor can be calculated using the following equations based on Pareto analysis (Myers et al.,
2018) (Fig.Al. 3) :

2
Equation 5.8; P, = (2”?) x 100 (i # 0)

bi represents the coefficient associated to each factor i. It represents the estimation of the principal
effect of the factor i. The contributions of the principal effects (X1, X2, X3 and X4) on the percentage
of NP degradation are 7.38%, 9.43%, 9.72% and 68.23%, respectively. The contribution of the
interaction effects (X2X4, and X1X4) on the percentage of NP degradation are 0.08% and 0.06%,
respectively.
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Tableau 5. 3 : Experimental factorial matrix in the 24 design for different levels of TOC concentrations (Low and high) and experimental
results.

Experiment Experimental Experiment plan Responses
number design

X1 Xz Xz Xa A B: C:time D:TOC Ynp Yroc Y Energy

(mA.cm?)  NapSO4 (min)  effluent removal removal (KWh.m?3)
(mol. L) (%) (%)

1 -1 -1 -1 -1 16.9 0.009 28.1 Low 42.77 5.70 6.51
2 -1+ -1 -1 16.9 0.025 28.1 Low 78.38 23.60 7.98
3 101 +1 -1 16.9 0.009 51.9 Low 79.74 27.39 11.89
4 -1+ 41 -1 16.9 0.025 51.9 Low 99.40 33.85 14.65
5 +1 -1 -1 -1 31.2 0.009 28.1 Low 76.73 14.67 23.38
6 +1 +1 -1 -1 31.2 0.025 28.1 Low 91.45 38.04 21.07
7 +1 -1 +1 -1 31.2 0.009 51.9 Low 96.86 35.71 41.02
8 +1 +1 +1 -1 31.2 0.025 51.9 Low 100 45.85 38.37
9 -1 -1 -1 +1 16.9 0.009 28.1 High 9.75 13.47 8.72
10 -1+ -1+ 16.9 0.025 28.1 High 17.00 18.86 8.98
11 101 41+ 16.9 0.009 51.9 High 18.23 18.24 15.99
12 -1 +1 41 +1 16.9 0.025 51.9 High 32.05 22.15 11.58
13 +1 -1 -1 +1 31.2 0.009 28.1 High 13.76 13.00 21.41
14 +1 +1 -1 +1 31.2 0.025 28.1 High 36.94 33.35 18.27
15 +1 -1 +1 +1 31.2 0.009 51.9 High 30.18 35.71 38.55
16 +1 +1 +1 +1 31.2 0.025 51.9 High 73.93 49.38 32.88
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It can be interesting to analyze the interaction X2X4 having the most important contribution among
the interaction terms (for NP degradation). The interpretation of the interactions X>Xs can be
facilitated by analyzing the Figure 5.4. This figure represents a combination of the supporting
electrolyte concentration and the initial TOC level. In this figure, the value of 92% is obtained by
calculated the average of the experimental results from the experiments performed with a low
level of TOC concentration (16 mg/L) and in the presence of 0.025 mol. L of Na;SO4
(experiments 2, 4, 6 and 8). When the level of initial TOC concentration (variable X4) is fixed at
the lowest level (16 mg/L of TOC), the supporting electrolyte (X2) had an influence on the
response, the average percentage of NP degradation passed from 74 to 92%. However, if the
initial TOC concentration is fixed at the highest level (52 mg/L), the supporting electrolyte
concentration continue to have an influence on the response, but it more important than the first
case while imposing low level of initial TOC concentration. The percentage of NP degradation
passed from 18% to 40%. Consequently, it can be noticed that the effect of supporting electrolyte
concentration is not constant; it depends on the type of the initial TOC concentration. The
degradation rate of NP passed from 40% to 92 % (gaining 52% for NP degradation) when the
supporting electrolyte concentration is fixed at the highest level (0.025 mol. L'Y). When Na,SO;, is
fixed at the lowest concentration (0.009 mol. L), the degradation rate of NP increased from 18%
to 74% (gaining 56% for NP degradation). Consequently, level of initial TOC concentration is a
major factor that influences the degradation rate of NPs but it directly depends of Na>SO4
concentration.

4Na,50, (mol.L™)

—_— Low High Initial TOC level

(16 mgy/L) (52 mg/L)

Figure 5. 4 : Interaction X2X4 between TOC initial level and NazSO4 concentration.
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5.3.4.2 Optimization conditions for NP degradation using central composite
design methodology

Central composite matrix (Haaland, 1989) was used to optimize the degradation process in the
all experimental region. Three quantitative factors (A, B and C) and one categorical factor (D)
were used. The experimental matrix includes factorial matrix (described above) and sixteen
additional experiments carried out at the center of experimental domain and around the central
point of the experimental domain. In fact, a set of eight additional experiments were required for
each categorical factor (low level of TOC and high level of TOC). A total of thirty-two experiments
were carried out to describe the response surface modeling. According to results presented in
Table 5.4, the response can be described by the polynominal model (quadratic model) from the

following equations:

Equation 5.9: NPs removal (%)
= 53.35+ 11.05X; + 11.26X, + 11.29X; — 26.77X, + 1.05X? — 0.87X% + 1.63X2
+ 0.545X, X, + 0.022X, X5 + 1.77X; X, — 0.007X,X5 + 0.254X,X,
+0.1083X3X,

Equation 5.10: TOC removal (%)
= 28.92 + 6.29X; + 6.55X, + 6.87X; — 0.53X, — 0.31X% — 0.90X% — 0.67X?
+2.12X,X, + 1.72X, X5 + 0.85X, X, — 2.05X,X5 — 0.32X,X,
—0.90X3X,
According to equation 5.9, the initial TOC concentration is the most important parameter that
influences NP degradation. It has a negative effect on NP degradation. An increase of initial TOC
concentration decreases the electrochemical of degradation of NP. There are competitive
reactions between NP degradation and TOC removal during electrolysis. When the initial TOC
concentration increases, the fraction of current intensity used for TOC oxidation increases so that

NP degradation decreases.
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Tableau 5. 4: Central composite matrix and expérimental results.

Experimental design Experimental plan Degradation % and Energy consumption
X1 X2 X3 A (mA.cm-?) B (mol.L'Y) C (min) NP TOC Energy
removal (%) (kKWhm3)
(%)
Low level TOC (D)
17 -1.67 0 0 12.05 0.017 40 59.71 20.81 6.60
18 1.67 0 0 36.12 0.017 40 96.61 38.98 39.53
19 0 -1.67 0 24.09 0.004 40 46.67 12.90 30.07
20 0 1.67 0 24.09 0.030 40 92.56 34.30 19.23
21 0 0 -1.67 24.09 0.017 20 60.73 15.68 10.43
22 0 0 1.67 24.09 0.017 60 100 42.70 29.67
23 0 0 0 24.09 0.017 40 94.43 27.80 20.13
24 0 0 0 24.09 0.017 40 90.43 27.80 20.13
High level TOC (D)

25 -1.67 0 0 12.05 0.017 40 3.04 15.34 5.08
26 1.67 0 0 36.12 0.017 40 60.77 38.45 31.0
27 0 -1.67 0 24.09 0.004 40 8.90 17.41 23.60
28 0 1.67 0 24.09 0.030 40 50.21 42.28 15.67
29 0 0 -1.67 24.09 0.017 20 9.63 15.27 8.83
30 0 0 1.67 24.09 0.017 60 56.28 35.87 21.40
31 0 0 0 24.09 0.017 40 18.77 29.93 15.17
32 0 0 0 24.09 0.017 40 10.63 29.93 15.33
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Figure 5.5 compares the actual (measured from experiments) and predicted values of NP
degradation and TOC removal. The actual and predicted values of NP degradation (and TOC
removal) fitted very well. The data are in accordance with the statistical significance of the

guadratic model presented in Table 5.5.

Table 5.5 presents the analysis of variance (ANOVA) of regression parameters of the predicted
response models for NPs, TOC removal, and energy consumption. Considering the low
probability values (P-values < 0.0001), all the models were significant at a 5% confidence level
(Hilles et al., 2016a). The coefficients of determination obtained in this study for the NPs, TOC
removal, and energy consumption (R?= 0.9814, 0.9921, and 0.9507, respectively) were all higher
than 0.80 which represent a good agreement between the calculated and experimental results
(Garcia-Gomez et al., 2014). In addition, ANOVA analysis showed the adjusted R? are close to 1
(R?=0.9521, 0.9795, and 0.9150, respectively).

Tableau 5. 5: ANOVA results for the response surface quadratic model for NPs removal, TOC removal, and
energy consumption.

Source Sum of df Mean of F-value P-value
square square
NPs removal
Model 34911.86 19 1837.47 3341 < 0.0001 significant
Residual 659.90 12 54.99
Lack of fit 618.72 10 61.87
Pure error 41.17 2 20.59
TOC removal
Model 3980.86 19 209.52 79.01 < 0.0001 significant
Residual 31.82 12 2.65
Lack of fit 31.82 10 3.18
Pure error 0.0000 2 0.0000
Energy consumption
Model 4170.63 13 320.82 26.68 < 0.0001 significant
Residual 216.45 18 12.02
Lack of fit 216.45 16 13.53
Pure error 0.0000 2 0.0000

R? = 0.98 (for NP removal) and R? = 0.99 (for TOC removal).

157



100

g £
--_r: 804 '—g
§ 60 - é
[- 8
Z =
3 7 g
A ©
T 204 3
o a
0-
T T T T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 0 10 20 30 40 50 60
Actual NP removal (%) Actual TOC removal (%)
Figure 5.5 : Comparison of actual and predicted values for (a) NPs removal and (b) TOC removal.
Tableau 5. 6: Optimal conditions determined by Design Expert Program software for NP degradation
Test Factors Predicted responses Experimental responses
number
Ua Us Uc Up NP TOC Consumed NP TOC Consumed
mA.cm2 molL! min - removal removal energy removal (%) energy
(%) (%) (kWh m™ (%) (kWh m3)
33 31.2 0.025 52  High 79 48 38 8115 43+3 34+0.5
TOC
34 31.2 0.025 52 Low 99 46 37 - - -
TOC
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In order to determine the optimal conditions for NP degradation and TOC removal in terms of cost
and effectiveness, the energy consumption need to be considered. The criteria selected for the
optimization conditions were following: (a) The removal efficiency of NP and TOC has to be
maximized with the highest importance (with a minimum of 80 % of NP degradation is imposed)
and (b) the energy consumption should be minimized with lesser importance in order to reduce
the treatment cost related to the consumption of energy. Accordingly, the optimal conditions
proposed by the Design Expert software were the following: 31.2 mA.cm current density, 0.025
mol. L't [NaxSQO4], 52 min treatment time and 52 mg/L initial TOC. Under these conditions, the
model predicts NPs and TOC removal efficiencies near 79% and 48% respectively and energy
consumption of 38 KWh.m (Table 5.7). For a comparison, the predicted NPs and TOC removal
efficiencies and energy consumption for 16 mg/L initial TOC, were near 100% and 46%
respectively and 37 KWh.m under the same optimal conditions. In order to get closer to the
reality of the initial TOC load of LWWs in general, 52 mg/L initial TOC was considered for
experimental control. So, the prediction for 52 mg/L initial TOC was experimentally validated and
the obtained results were 81 +5% NP removal, 43 +3% TOC removal and 33 +0.5 KWh.m energy
consumption which are close to the predicted values. The treatment cost (including energy and
Na,SO,4 consumption) was 3.05 US $/m3. To reduce energy consumption, the electrochemical

treatments could be done at an initial temperature higher than 20 °C.

5.3.5. Toxicity analysis

To estimate the acute toxicity of the effluents before and after electrochemical treatment, three
samples were subjected to analysis: i) Untreated LWW without NP addition; ii) Untreated LWW
NP-spiked samples and; iii) Treated LWW NP-spiked samples. The optimal conditions (described
above) were applied for the treated LWW NP-spiked samples (current density of 31.2 mA.cm,
concentration of supporting electrolyte of 0.025 mol. L' and treatment time of 52 min). Figure 5.6
presents the toxicity evaluation. The mortality percentage of Daphnia magma against the
concentration of LWW was plotted (before and after treatment). The toxicity was no measured for
the treated LWW NP-spiked samples (LC50>100%v/v). By comparison, LWW NP-spiked samples
(without treatment) shows toxicity at relatively low concentrations (LC50<12% (v/v)), whereas a
toxicity was measured at concentrations LC50<22.5% (v/v)) for untreated LWW samples without

NP addition. This means that the addition of NP in LWW contributed to increase the toxicity in
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untreated LWW. However, when LWW artificially contaminated by NP of polystyrene was
subjected to electrochemical treatment, the toxicity disappeared owing to
degradation/mineralization of toxic compounds. The compounds such as proteins-like
(polystyrene NPs and nonylphenol) and humic acids-like compounds could be oxidized to non-
toxic by-products. It has been reported by-previous studies (Garcia-Gomez et al., 2016; Yassine
et al., 2018), relating to electro-oxidation treatment of certain pollutants, an increase in Daphnia
magna toxicity of treated water. That would due to the formation of toxic byproducts or attributed
to the residual concentration of oxidants generated during the electrolytic treatment. While in our
study a decrease in toxicity was obtained. Consequently, optimum operating conditions made it
possible to obtain enviro-friendly treated water.

100 - -
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Figure 5. 6 : Toxicity assessment on Daphnia magna for untreated and treated NP-spiked s1 LWW

5.4. Conclusion

Since plastic particles in LWW are a major source of MPs and NPs in wastewater treatment plants,
their removal at source is a promising approach to avoid further pollution of water resources. In
this work, electro-peroxidation is studied as a process to degrade NPs in industrial LWW. Analysis
of the rate of NPs removal revealed that naturally present ions in the LWW increased the rate of
NPs degradation and a complete removal could be obtained after 40 min. However, the rate of

TOC removal in industrial LWW was lower than that recorded in SW because of the higher initial
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TOC concentration. 3D EEM analysis suggested that humic acid-like, aromatic proteins-like, and
fulvic acid-like compounds could degrade after 20, 40, and 60 min of treatment, indicating the
possibility of degrading intermediates by-products that would be generated from NPs. Analysis of
the factorial design (FD) indicated that the level of initial TOC concentration was the most
important parameter affecting NP degradation during the application of electro-peroxidation
process. The percentage of NP degradation was reduced (on average) by 54% when the initial
TOC concentration in LWW passed from the low level (16 mg/L) to the high level (52 mg/L). Using
2% factorial design, the best performance for NP degradation (100% of NP degradation) was
recorded by imposing a current density of 31.2 mA.cm2 during 52 min of electrolysis time in the
presence of 0.025 mol L of Na;SOa. A central composite design was subsequently applied to
determine the optimal conditions taking into account both responses NP degradation and TOC
removal. A current density of 31.2 mA.cm2, 0.025 mol. L'! of Na,SO,, and 52 min of treatment
time were determined as optimal conditions in order to minimize the energy consumption. Under
these conditions, 81+5% of NP and 43+3% of TOC could be simultaneously removed for a total
cost of 3.05 US$.m of treated LWW. The total cost included energy and electrolyte consumption.
Finally, toxicity analysis demonstrated that the electrochemically treated LWW samples
containing NPs exhibited no toxicity, indicating mineralization of proteins-like (NPs and
nonylphenol) and humic acids-like compounds or their degradation to non-toxic by-products. This
study showed that the electro-peroxidation of NPs is a promising approach to degrade NPs in
industrial LWW. However, the effluent is suggested to be concentrated before electro-

peroxidation treatment to enhance the cost-effectiveness of the process.
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6. DISCUSSION GENERALE ET CONCLUSION

Ces travaux ont permis d’évaluer I'efficacité d’'un procédé d’oxydation électro-catalytique (OEC)
utilisant des électrodes a fortes surtension d’oxygéne pour le traitement d’effluents contaminés
par des micro- et nano-plastiques tels que le polystyréne (PS). Cette section consiste en une

discussion générale des différents résultats enregistrés.

6.1. Mise au point de méthodes qualitative et quantitative d’analyses des micro-
et nano-plastiques dans I’eau

Les objectifs principaux de ce travail de thése étaient de concevoir, tester et optimiser a I'échelle
de banc d'essai en laboratoire, I'efficacité d’un procédé d’oxydation électro catalytique (OEC)
pour la dégradation des micro-plastiques (MPs) et nano-plastiques (NPs) dans les eaux et
effluents de buanderie. Pour répondre a ces obijectifs, il a fallu dans un premier temps mettre au
point une méthode analytique de quantification de micro-plastiques basée a la fois sur I'analyse
granulométrigue/massique et sur les propriétés morphologiques (analyse MEB) et
physicochimiques de surface (analyse FTIR) des particules de micro-plastiques. Pour ce qui est
de la quantification des nano-plastiques les méthodes traditionnelles de quantification telles que
la mesure du carbone organique total, la méthode indirecte par spectrophotomeétre UV-vis et la
spectrophotométrie 3D de fluorescence d’acquisition de matrices d’émission-excitation (3D-EEM)
ont été adaptées pour I'estimation des particules de nano-plastiques dans les eaux. Cette tache
d’ajustement de méthode analytique a été effectuée tout au long de cette thése. Ces techniques
analytiques ont été sélectionnées sur la base de la revue de littérature des techniques
couramment utilisées pour I'analyse des MPs/NPs et leurs limites (Chapitre 2). Aujourd’hui, les
méthodes de mesure des MPs/NPs résiduels au cours des procédés de traitement difféerent d’'une
matrice aquatique a une autre (eau synthétique, eau usée réelle).

Pour 'eau synthétique plusieurs études ont utilisé la mesure de masse, le profil de taille des
particules par diffusion dynamique de lumiére laser et la turbidité pour suivre les performances
d’élimination (séparation, dégradation) des MPs (tableau 2.1). Aucune limite liée a leurs résultats
n’a été signalée pour le profil de taille et les pesées. Cependant il est noté que la turbidité n’était
pas linéaire a la concentration des MPs pour des particules de 140 ym parce qu’elles avaient
tendance a décanter plus rapidement (Lapointe et al., 2020a). Dans le méme temps il est connu

gue la pesée des MPs et le profil de taille des particules par DLS sont problématiques a cause
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des faibles concentration et tailles des MPs. Il a donc été nécessaire de fixer les concentrations
fiables de travail spécifiques aux particules de MPs de polystyréne de 25 um utilisées au cours
de ces travaux.

Pour commencer nos travaux, une dispersion de microbilles de polystyréne de 25 pm de diamétre
nominale a été choisie comme source de micro-plastiques sur la base de la littérature. Le mode
de la distribution des particules de micro-plastiques a été sélectionné pour suivre les modifications
de la taille des particules au cours du traitement. Pour des résultats fiables de I'analyse
granulométrique (c’est a dire baisse de transmittance de la lumiére laser de 100% a 75-90%
lorsque I'échantillon est introduit) une concentration de travail de 100 mg/L de MPs a donc été
déterminée avec un volume utile de 50 mL pour chaque pas de prélévement. |l faut noter que la
baisse de la transmittance est reliée la quantité de matiere présente dans I'échantillon d’eau. Par
la suite, la masse de MPs dans les prélevements de 50 mL de la solution de travail a été
déterminée puis comparée a la masse théorique de MPs de 5 mg pour chaque échantillon. De
plus petites concentrations avaient été aussi testées afin de prendre en compte la perte de masse
au cours du traitement. Afin d’évaluer les résultats obtenus grace a la mise au point de ces deux
méthodes analytiques, les échantillons (50 mL) avant et aprés traitement ont été déshydratés et
analysés au microscope a balayage électronique (MEB) et au spectroscopie IRTF. Ces analyses
nous permettraient de voir respectivement la formation de plus petites particules et 'oxydation
des MPs aprés traitement. Il est important de noter que le carbone organique total a aussi été
mesuré dans les filtrats (0.22 um) des échantillons prélevés au cours du traitement afin de vérifier
la formation de sous-produits organiques. D’aprés I'analyse au MEB des échantillons prélevés
apres 1h de traitement, les particules avant et apres traitement avaient presque la méme taille et
la morphologie était restée intacte. Cependant I'analyse granulométrique de ces mémes
échantillons montrait une diminution de la taille des particules lorsque qu’une réduction de masse
de 55-60% (55-60 mg/L) avait été enregistrée. Dans le méme temps I'analyse d’une concentration
de 40% (40 mg/L) d’'une eau non traitée a montré un profil de taille presque similaire a celle
obtenue avec une concentration de 100 mg/L (concentration initiale) confirmant ainsi la réduction
de taille des particules pendant le traitement. Une explication possible aux résultats obtenus par
la microscopie a balayage électronique est que les prélévements d'un volume de 50
mL/échantillon n’étaient pas suffisamment représentatifs pour voir les plus petites particules

formées.
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Des microbilles non fluorescentes de polystyréne de 100 nm de diametre nominal et des
microbilles fluorescents de polystyréne de 150 nm de diamétre nominal ont été choisis pour
respectivement étudier les eaux synthétiques et les eaux usées réelles. Pour ces particules plus
petites que les micro-plastiques, la méthode analytique par mesure d’absorbance au
spectrophotomeétre UV-vis a été examinée. Pour I'eau synthétique I'absorbance a 254 nm a été
utilisée en se basant sur la caractérisation spécifique de cette longueur d’'onde pour les
substances aromatiques possédant plusieurs doubles liaisons comme le polystyréne. En plus
I'eau synthétique ne contient que les nano-plastiques comme seule source de matiére organique.
Par contre pour les eaux usées contenant d’autre matiére organique, l'intégration de la
fluorescence dans les particules de nano-plastiques permettrait facilement leur tragabilité. Par la
suite, les échantillons avant et aprées traitement ont été scanné au spectroscopie de fluorescence
afin de caractériser et suivre I'évolution de la matiére organique dissoute liée au nano-plastiques.
Bien que les caractéres complémentaires des différentes techniques analytiques utilisées nous
ont permis de suivre approximativement les performances de dégradation par OEC des MPs/NPs
il est nécessaire qu’'une méthode analytique précise avec la GC-MS soit développée pour mieux

guantifier les MPs/NPs et leurs sous-produits au cours des traitements de dégradation.

6.2. Oxydation anodique de micro-plastiques (MPs) de polystyréne (Chapitre 3)

Un réacteur électrolytique a premierement été concu en vue de faire la preuve du concept du
processus d’oxydation anodique des MPs. Un réacteur parallélépipédique (14,5 cm (longueur) x
6,4 cm (largeur) x 17,7 (hauteur)) comprenant des électrodes circulaires (12 cm diametre) a été
utilisé. Des électrodes anodiques de diamant dopé au bore (DDB), de titane recouvert d’'oxyde
d’iridium (Ti/IrO2) et d’'oxyde de métal mixte (MMO) ont respectivement été utilisées, alors qu'une
électrode de titane a été utilisée a la cathode. Le procédé OEC a été par la suite testé pour la
dégradation des particules de micro-plastiques (MPs) de polystyréne de 25 uym de diamétre
nominal dans un effluent synthétique. Le polystyréne appartient a la famille des polluants
plastiqgues couramment rencontrés dans les eaux de surface et résiduaires. Lors de I'application
du procédé OEC, plusieurs parametres tels que, la densité de courant, le temps de traitement, le
type d’électrode anodique et la surface des électrodes ont été étudiés. Les effluents synthétiques
ont été contaminés par des microbilles de polystyréne de diametre nominal de 25 um et ayant

une concentration initiale de 100 mg/L. Les résultats révélent qu'un taux de dégradation de
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58+21% (p/p) des micro-plastiques est enregistré aprés seulement 1h d’électrolyse. Cependant,
lorsque I'électrolyse se poursuit pendant 6h, un taux d’abattement de 89+8% est enregistré en
imposant une densité de courant de 108 mA.cm2. Des résultats similaires ont été rapportés par
Miao et al., (2020) durant I'électrolyse de micro-plastiques de 100-200 um de polychlorure de
vinyle lorsqu’une technologie de type électro-fenton a été appliquée. Les taux de déchlorination
et de minéralisation étaient de 75% et 56% apres 6h d’électrolyse (Miao et al., 2020b). De
meilleurs résultats (99% de dégradation, 95% de minéralisation aprés 2h de traitement) ont été
rapportés par VIRIDIS RESEARCH INC (2022) lors de I'électrolyse de microfibres de plastiques.
La densité du courant était comprise entre 20-50 mA.cm en utilisant 'anode de BDD avec un
réacteur amélioré en terme de transport de masse. Par conséquent, la configuration du réacteur
est un élément essentiel sur lequel des efforts doivent étre effectués pour un traitement efficace
(performance, cout) des MPs/NPs. L’analyse au microscope électronique a balayage (MEB) de
la suspension résiduelle de micro-plastique dans l'effluent traité indiquait une taille et une
morphologie identiques a celles mesurées dans [effluent initial, suggérant ainsi une
minéralisation des micro-plastiques dégradés. Les analyses subséquentes par granulométrie
laser (diffusion dynamique de la lumiéere), du carbone organique total et les analyses a infrarouge
a transformée de Fourier (IRTF) indiquent que les micro-plastiques n'ont pas été simplement
transformés en petites particules, mais qu’ils ont été compléetement dégradés en CO; et H,O. Les
résultats de cette partie des travaux ont fait I'objet d’'un article publié dans la revue de calibre

international Environmental Pollution. L’hypothése selon laquelle que la génération in situ

d’especes oxygénées réactives (*OH, H»S:0s, etc) a la surface de 'anode ou dans I'électrolyte et
I'utilisation d’électrodes volumiques sous forme de métal déployé seraient les deux éléments clés
pour décontaminer les eaux des MPs/NPs a été partiellement confirmée. L’augmentation d’une
surface d’anode de 41 a 83 cm? n’a pas eu un effet significatif sur le pourcentage d’élimination
des MPs pour un méme volume d’eau traité. Ce qui voudrait dire que les MPs ne sont pas
dégradées seulement a la surface de 'anode mais aussi en solution par les oxydants qui y sont
produits suggérant que les performances de dégradation seraient liées a la quantité totale et au
type d’oxydant générés dans le réacteur et non a une plus grande surface des électrodes
forcement. Par conséquent, la surface spécifique de I'électrode c’est-a-dire la surface utile de
'anode immergée (rapport surface/volume) et la présence des ions précurseurs des oxydants

dans I'eau sont nécessaire au traitement des MPs par procédé OEC.
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6.3. Deégradation électrochimique de nano-plastiques (NPs) de polystyréne : rble
des especes oxygéneées réactives (Chapitre 4)

Aprés avoir réussi a mettre au point le procédé d’OEC pour la dégradation de MPs de polystyréne,
nous nous sommes attardés a élargir son spectre d’activités pour la dégradation des NPs. Il est
important de souligner, ici, que la plupart des travaux antérieurs répertoriés dans la littérature
portant sur le traitement de la pollution de I'eau par les plastiques se focalisent principalement
sur les MPs. En revanche, un nombre limité de travaux portent sur le traitement de NPs. Dans la
présente étude, nous nous sommes ainsi préoccupés a mettre en évidence le role des espéces
oxygénées réactives (ex. :*OH, H>0,, H»S,0s) dans le processus de dégradation NPs lors de
I'électrolyse. Pour ce faire, deux approches de procédé d’oxydation électro-catalytique ont été
testées : i) Le procédé d’électro-oxydation (EO) comprenant une anode de DDB et une cathode
en titane (Ti); ii) Le procédé d’électro-peroxydation (EO-H.O,) comprenant une électrode
anodique de DDB et une cathode de feutre de carbone (FC) permettant de générer in situ H.O»
par réduction cathodique de O; dissous. Il est important de rappeler, que les radicaux hydroxyles
(*OH) sont générés exclusivement a la surface de DDB par décomposition homolytique de la
molécule d’eau, alors que les persulfates (H.S.0s) sont générés en solution suite a I'oxydation
des ions sulfates sur I'électrode de DDB. La capacité du réacteur électrolytique a générer ces
espéces oxygénées réactives a été évaluée en utilisant les deux approches de procédé
d’oxydation électro-catalytique (EO et EO-H»0,) dans une eau synthétique sulfatée (0.03 et 0.07
M de Na,SO.) en I'absence de NPs. Différentes concentrations molaires de H.O, (0.13 - 0.16 x
103 M), *OH (0.39 - 1.11 x 10° M) et H2S,05 (0.4 - 0.65 x 10 M) ont été mesurées en fonction
de la densité de courant se situant entre 36 et 108 mA.cm et du temps d’électrolyse variant entre
20 et 60 min. Ainsi, au cours de l'application du procédé EO, les NPs sont principalement
dégradés par *OH et SO,* (obtenu via I'oxydation de S;0s? par *OH). En comparaison, dans le
procédé EO-H.0O,, en plus d’étre dégradés par *OH (obtenus par décomposition de H2O), les
NPs sont simultanément oxydés par SO4* générés par la réaction directe et indirecte avec H,0.
L’hypothése que 'EO-H,O, permettrait de dégrader/minéraliser davantage les micro- et nano-
plastiques par I'activation des persulfates en présence de H.O, a été confirmé. L’analyse de la
dégradation de NPs montre que le procédé EO-H.O, est environ 2.6 fois plus efficace que le
procédé EO. Ce résultat corrobore la revue de littérature. Le meilleur taux de dégradation de

NPs (86,6 + 1,8 %) a été obtenu en appliquant le procédé EO-H,0O, fonctionnant a une densité
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de courant de 36 mA.cm? en présence de 0.03 Na,SOs, un pH initial et final d’environ de 6 et
2.5 respectivement et un temps d’électrolyse de 40 min. L’augmentation d’une concentration de
0.03 M & 0.06 M de Na;SO4 en appliquant 'TEO-H2.0, n’a pas eu d’effet positif significatif sur la
performance de dégradation des NPs. Cependant une baisse a 0.007 M a eu un impact négatif
suggérant ainsi I'atteinte du meilleur ratio pour I'activation S,0s*/H.O, avec une concentration de
0.03 M de Na2SO.. De plus l'effet seul des persulfates n’a présenté aucun effet sur 'efficacité de
dégradation confirmant ainsi I'activation des persulfates en radicaux sulfates en présence de
H.0,. L’analyse par spectrophotométrie 3D de fluorescence d’acquisition de matrices d’émission-
excitation (3D-EEM) confirme la dégradation des NPs. Enfin, une évaluation économique incluant
la consommation de I'énergie et de I'électrolyte a montré que le traitement des NPs par le procédé
EO-H,0; avait un codt d’opération de 2,3 $US.m3, soit environ 10 fois moins que le procédé EO.
Cette étude a démontré que la génération in situ de ROS peut considérablement améliorer la
dégradation des NP dans I'eau. Les résultats de cette partie des travaux ont fait I'objet d'un article

publié dans la revue de calibre international Science of Total Environment.

6.4 Application au traitement des eaux réelles de buanderie contaminées par des
nano-plastiques par un procédé d’électro-peroxydation (Chapitre 5)

Aprés avoir fait la preuve du concept de la dégradation électrolytique des MPs et NPs présents
dans des effluents synthétiques (eaux polluées reconstituées), nous sommes attelés a tester la
dégradation électro-catalytique des NPs dans les eaux usées réelles de buanderie. Rappelons,
ici, que les eaux usées issues du lavage des vétements dans les buanderies constituent 'une
des sources potentielles de la pollution de I'environnement par les micro-plastiques. Il est & noter
que plus de 80% de la pollution de I'environnement par les micro-plastiques provient des tissus
synthétiques (35%), des pneux (28%) et des poussiéres urbaines (24%) (Statista, 2019). Les
stations d’épuration des eaux (STEPs) ont des difficultés a les filtrer puisque 40% des micro- et
nano-plastiques aboutissent dans les riviéres, lacs et océans (Hou et al., 2021; Talvitie et al.,
2015). Le traitement a la source des micro- et nano-plastiques, c’est-a-dire avant leur entrée dans
'environnement (ou avant leur rejet dans le réseau d’égout municipal), notamment a la sortie des
buanderies, permettrait de limiter 'impact néfaste de ces rejets dans I'environnement.

Des essais ont donc été entrepris sur des échantillons d’eaux réelles issues de buanderie

commerciale de la Ville de Québec. Ces eaux ont été initialement soumises a un prétraitement
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par microfiltration en vue d’éliminer principalement les matiéres en suspension pour ainsi focaliser
les forces d’oxydation sur les polluants plastiques principalement sous forme dissoute (<
0.001um). Apres prétraitement par microfiltration, ces eaux réelles ont été artificiellement
contaminées par des microbilles fluorescentes de polystyréne de 150 nm de diamétre nominal
(NPs) afin de simuler la présence des NPs. Le choix des caractéristiques fluorescentes des NPs
permet de suivre et de quantifier les concentrations résiduelles de nano-plastiques en présence
d’autres composés organiques et inorganiques dissous initialement décelés dans les réelles de
buanderie (nonylphénol, métaux toxiques, chlorure, sulfate, COT, etc.).

Le procédé d’oxydation électro-catalytique a premiérement été appliqué en utilisant les meilleures
conditions déterminées lors de la dégradation des NPs dans les effluents synthétiques. Un
réacteur électrolytique de forme parallélépipédique (configuration EO-H,O,) composé d’une
électrode anodique de DDB et de deux électrodes cathodiques de feutre de carbone a été utilisé.
Le réacteur a pour dimension 14.5 cm de longueur, 6.4 cm de largueur et 17.7 cm de hauteur,
pour un volume utile de 800 mL. Il est en plexiglas perforé a 2 cm dans sa partie inférieure et
comporte une fenétre dans sa partie supérieure. Il comportait un bac en plexiglas d’'un volume de
500 mL afin de permettre la recirculation de I'eau d’'un volume total de 1000 ml a traiter en mode
continu a l'aide d'une pompe péristaltique fonctionnant a une vitesse constante de 400 mL.min,
Trois prélevements d’eaux usées présentant une concentration de COT initial de 16.3, 29.4 et
52.2 mg/L ont été testés. L’hypothése que le traitement des effluents avec préfiltration permettrait
alors aux oxydants de dégrader et de minéraliser efficacement les nano-plastiques y comprise la
fraction dissoute de polluants de base des eaux usées de buanderie a été confirmée. Les résultats
ont montré une élimination compléte des NPs apreés 50 min de traitement pour les eaux usées
ayant une concentration de COT comprise entre 16 et 30 mg/L. Cependant, l'efficacité
d'élimination était pres de 87 % pour I'eau synthétique et I'eau usée contenant un COT initial
relativement élevé de 52 mg/L indiquant que la présence des ions CI (145-160 mg/L) initialement
présents dans les effluents de buanderie ont pu s’oxyder a la surface de 'anode de DDB en acide
hypochloreux contribuant ainsi a davantage oxyder les NPs. Par contre, une charge en matiere
organique dissoute relativement élevée (COT = 52.2 mg/L) est une limite a I'efficacité et a la
robustesse du procédé d’OEC pour la dégradation des NPs. Une élimination relativement faible
et variant entre 51,5 + 3,31 % et 56,6 + 3,7 de COT a été enregistrés pour les effluents réels
aprés 1h de traitement. Les spectres 3D de fluorescence d’acquisition de matrices d’émission-

excitation des échantillons avant et apres traitement, ont indiqué un abattement presque total de
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l'intensité des fluorophores associés aux composés aromatiques issus des polluants initiaux et
des particules de polystyréne apres 40 et 60 min de traitement. Les nano-plastiques ont bel et
bien été totalement dégradés dans les eaux usées réelles de buanderie.

Subséquemment, un plan Plan Central Composite (PCC)) a été employé pour déterminer les
conditions optimales de dégradation des NPs dans les eaux réelles. Quatre facteurs
indépendants ont été testés : i) densité de courant (12.05 — 36.12 mA/cm?) ; ii) concentration en
électrolyte (0.004 — 0.030 M); iii) temps d’électrolyses (20 — 60 min) et; iv) charge de la matiére
organique (faiblement chargée (16 mg/L de COT) et relativement élevée (52 mg/L de COT). Les
critéres retenus pour les conditions d'optimisation du traitement électrochimique des eaux usées
de buanderie sont les suivants : (a) L'efficacité d'élimination de NPs et du carbone organique total
doit étre maximisée avec la plus haute importance correspondant aux meilleurs taux de
dégradation enregistrés au niveau des tests préliminaires (87 + 3 % pour les NPs et 47 + 7 %
pour le COT aprées 50 min de traitement) et (b) la consommation d'énergie doit étre minimisée
avec une importance moindre (la consommation énergétique pour les tests préliminaires = 46 +
1 KWh.m?3) afin de réduire le co(t de traitement lié a la consommation d'énergie. La température
initiale des eaux était comprise entre 13 et 14 2 C. Ainsi, la meilleure solution proposée par le
logiciel (Design-Expert software version 13, Stat-Ease Inc., USA) satisfaisant aux critéres
imposés consistait a imposer une densité de courant de 31.24 mA cm2, pendant 52 min du temps
de traitement a une concentration en électrolyte de 0.025 mol L et en fixant une charge en COT
relativement faible (52.2 mg/L de COT). Un taux d’abattement de dégradation de NPs allant
jusqu’a 81 + 5 % et un taux d’enlevement du COT de 43 +3 % pour une consommation
énergétique de 33 + 0.5 kWh.m? ont été enregistrés dans ces conditions optimales. Aussi,
I'application du traitement d’'oxydation électro-catalytique a permis de réduire la toxicité (toxicité
Aigue, D. magna) de I'effluent brut artificiellement contaminés par des NPs. La toxicité est passée
d’'une valeur initiale de 5.1 UT (effluent brut) a une finale inférieure a 1UT (dans l'effluent
électrolysé). Un article, portant sur la dégradation du NPs dans les eaux réelles de buanderie par
le procédé d’'OEC est en cours de préparation et est soumis dans la revue internationale

Separation and Purification Technology.

6.5 Conclusion générale
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Le plastique est utilisé au quotidien dans de nombreux secteurs tels que 'emballage alimentaire,
le textile, la construction, la cosmétique etc. Cependant, la mauvaise gestion des déchets
plastiques, I'abrasion des objets plastiques au cours de leur fabrication, utilisation et entretien
induit la formation de débris de plastique de toute taille visible et invisible a I'ceil nu dans les eaux.
Il faut noter par ailleurs que des particules de plastique de taille micro et nanométrique sont
volontairement ajoutées a des produits cosmétiques. Apres utilisation de ces produits

cosmétiques ces micro- et nano-plastiques se retrouvent également dans les eaux usées.

Plusieurs études ont permis de mettre en évidence la présence de ces débris de plastiques dans
tous les milieux aquatiques : Eaux douces, marines, usées, potables, a des concentrations,
tailles, type de polymeére trés variés. Il ressort également de ces études que la majeure partie des
particules micro- et nanométriques de plastique dans les eaux proviennent du lavage de textiles

synthétiques et de I'abrasion des pneus sur les routes.

Une analyse de la littérature a permis de montrer la difficulté de traiter un milieu aqueux contaminé
par les micro- et nano-plastiques grace aux traitements conventionnels (biologique, chimique
et/ou physico-chimigue). Les technologies avancées de traitement permettent leur séparation
efficace des eaux mais présente une limite quant aux particules sub-micrométriques. Aussi la
séparation des micro- et nano-plastiques des eaux ne fait que déplacer ce probléme de pollution.
Pour faire face a cette situation, une alternative de traitement des eaux et eaux usées de
buanderie contaminée par des micro- et nana-plastiques a I'aide de procédés d’oxydation électro-

catalytique peut étre examiné.

Cette étude a permis de développer et d’évaluer les performances épuratoires d’'un procédé
d’oxydation électro-catalytique combinant simultanément les réactions anodiques et de réduction
cathodique pour la dégradation des micro-et-nano-plastiques (MPs et NPs). Ce procédé a été
concu pour le traitement a la source des MPs et NPs (avant leur entrée dans I'environnement),
par exemple a la sortie des buanderies (un vecteur potentiel de contamination des eaux par les

micro-plastiques).

Deux types de configurations de réacteurs électrolytiques (réacteur pour le procédé EO et
réacteur pour le procédé EO-H,0,) ont été congus et caractérisés en terme de leur capacité a

générer des especes oxygénées réactives telles que HO*, H.O,, H.S;0s. Les réacteurs
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fonctionnaient en mode galvano-statique. Aprés avoir caractérisés les réacteurs électrolytiques

et aprés avoir mis au point les méthodes qualitative et quantitatives d’analyses des MPs et NPs,

Le procédé d’oxydation électro-catalytique a été testé pour la dégradation a la source de ces

polluants plastiques.

La présente étude a permis de développer et d'évaluer les performances épuratoires des

procédés d’électro-oxydation et d’électro-peroxydation pour la dégradation de micro- et nano-

plastiques de polystyréne dans des effluents synthétiques et des eaux usées réelles d’'une

buanderie commerciale de la ville de Québec.

L’étude menée sur les eaux synthétiques artificiellement contaminées par MPs et NPs a fait

ressortir les points pertinents suivants :

Un réacteur composé d’une anode a forte surtension en oxygéne telle que I'anode de
niobum recouvert de diamant dopé au bore (DDB) assure une meilleure dégradation des

micro-plastiques de 25 um et des nano-plastiques de 100 nm de diamétre nominal.

La densité du courant, le matériau de l'anode, le type d'électrolyte et la concentration
d'électrolyte ont un impact positif sur la dégradation des MPs, tandis que la surface de

I'anode a un effet négligeable sur I'efficacité du procédé EO.

Le meilleur taux de dégradation (58 + 21%) de micro-plastique (CO = 100 mg/L) a été
enregistré apres 1 h de traitement en imposant une densité de courant de 108 mA.cm?,
une concentration de 0.06 M de NazSO, et un pH = 6 pour le procédé d’EO. Par contre
un taux de dégradation de 86.8% a été enregistré pour les nano-plastiques (C0O = 10 mg/L)
pour 'EO-H,0; en imposant une densité de courant de 36 mA.cm2, une concentration de
0.03 M de NaySO,4 aprés 40 min de traitement pour le procédé EO-H;0O,. Le pH avait

baissé de 6 a 2 aprés traitement.

Les réactions anodiques sur I'électrode de DDB permettent la production de ‘OH et de
S,0¢% par oxydation respective de la molécule d’eau et des ions sulfates avec des
concentrations de "OH allant de 0.39 2 1.11 x 10° M et de S;0s? (0.4 - 0.65 x 10 M).
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Les réactions cathodiques sur deux piéces électrodes en feutre de carbone permettent la
production de H.O. par réduction cathodique de l'oxygéne dissous, avec des
concentrations en H.O; allant de 0.13 a 0.16 x 10 M. Sous irradiation UV, la scission
hémolytique de H.O n’a pas eu d’impact positif sur I'efficacité de dégradation du procédé
EO-H,0; dans nos conditions opératoires.

La présence de H.O. permet I'activation des persulfates en radicaux sulfates qui a un
impact positif sur l'efficacité de dégradation du procédé EO-H.O,. Cependant une
augmentation de la concentration de persulfates électro-générés sans une augmentation

du H20; n’a pas entrainé une augmentation de I'efficacité du procédé.

La partie de cette étude portant sur la dégradation de nano-plastiques de polystyréne par procédé

électro-peroxydation dans les eaux usées réelles de buanderie a fait ressortir les points suivants :

Un plan central composite a été employé dans l'optique de déterminer les conditions
optimales de dégradation du NPs. L'imposition d’une densité de courant de 31.24 mA cm
pendant 52 min du temps de traitement & une concentration en électrolyte de 0.025 mol L
1 et en fixant une charge initiale en COT relativement faible (52.2 mg/L de COT) a été
retenue comme conditions optimales en termes de colt et d’efficacité. Dans ces conditions,
un taux dégradation allant jusqu’a 81 + 5% NPs a été enregistré pour un co(t total de 3.05 $
m- (incluant seulement les colts d’énergie et d’électrolyte). Un taux de minéralisation de
de la matiére organique 43 + 3 % d’élimination du COT a été enregistrée dans les conditions
optimales. Une fraction non négligeable de la matiére organique dans les eaux réelles a été
transformé en des sous-produits durant I'application du procédé d’oxydation électro-

catalytique

La rapidité de dégradation des fluorophores associés aux différents types de composés
dans les eaux usées suit I'ordre suivant : les composés assimilés aux acides humiques
suivis des composés assimilées aux protéines et enfin les composés assimilés aux acides

fulviques.
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= Par allleurs, un taux d’abattement de 100% de la toxicité de I'effluent brut a été enregistré

suite a I'application du procédé électro-catalytique.

L’effort déployé au cours de cette étude a permis de montrer que le procédé EO-H,O. pourrait
étre utilisé efficacement comme traitement tertiaire pour I'élimination des NPs dans les eaux et
effluents résiduaires des buanderies. Selon la charge initiale en polluant de base des effluents
considéreés, une filtration grossiére ou une coagulation pourrait étre appliquée au préalable afin
d’éliminer les plus grosses particules et les matiéres colloidales en suspension. Une
consommation énergétique relativement élevée (33 +0.3 kWh.m) a été enregistrée pour une
température initiale de traitement comprise entre 13 et 14 ° C. Néanmoins, elle est comprise entre
16 et 100 KWh.m reportée dans la littérature comme ordre de grandeur de la consommation
énergétigue nécessaire pour un traitement efficace par oxydation électrochimique des effluents
d’eau usées réelles (Garcia-Segura et al., 2018). Le colt du procédé incluant la consommation
énergétique et I'électrolyte est de 3.05 $.m™. Le traitement préalable de microfiltration appliquée
dans cette étude nécessiterait une consommation énergétique comprise entre 0.1 a 0.7 KW-h.m"
3. Une prise en compte de I'entretien (nettoyage, relargage) et de la durée de vie des électrodes
est nécessaire pour une meilleure analyse des couts d’opération. Certes, un traitement des
MPs/NPs au niveau des buanderies induirait des couts d’investissement et d’opération non
négligeable. Mais au vu de 'ampleur du probléme des MPs/NPs et du défi de leur élimination
dans les stations de traitement d’eau usées nous recommandons de continuer les travaux de
développement technologique. Il faudra diriger ces travaux vers une réduction encore plus de la
consommation énergétique et augmentation du traitement globale en améliorant la configuration
du réacteur (transport de masse), en testant I'électrode de TisO- et en le combinant avec une
cathode TiO/graphite, et développant d’autre type d’électrodes plus puissants en terme de
production d’oxydants. Certes, les travaux de cette thése ont démontré la faisabilité de la
dégradation des MPs/NPs par oxydation électro-catalytique, mais certains aspects du
développement de la technologie réduisent la portée de cette étude.

+ Les limites de I’étude

L’étude réalisée comporte quelques limites évoquées ci-dessous :
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Des microbilles de polystyrene ont seulement été considérées comme source de MPs et
NPs et ont été utilisées séparément dans cette étude. Vu que les MPs/NPs sont de
différents types de polymére dans les eaux et que les microfibres de polyéthyléne
téréphtalate sont les plus abondants dans les eaux de lavage des habits. Et ce, d0 a
I'abrasion des fibres textiles, il aurait été souhaitable d’utiliser des microfibres de polyester

pour mieux évaluer la faisabilité du procédé OEC.

Les méthodologies d’analyse permettaient seulement la quantification des MPs et NPs de
polystyréene, et ce d’'une fagon séparée. Donc, on méconnait si un mélange de MPs et

NPs de différents formes et polymeéres influencerait la dégradation par procédé OEC.

Les eaux ont été artificiellement contaminées par les MPs/NPs a des concentrations
définies selon les limites analytiques. Compte tenu des faibles masses des MPs et NPs,
il est requis une concentration préalable des particules par séparation avant I'application
du traitement électrochimique. Ceci permettrait une augmentation de [lefficacité

énergétique.

L’identification et le suivi de la formation des sous-produits durant la dégradation par OEC

du polystyréne dans I'eau synthétique ou dans effluent réel n’ont pas été réalisés.

Une analyse technico-économique incluant les couts d’investissement et tous les couts
opératoires n'a pas été réalisée. De ce fait, on ne connait pas le co(t total de traitement

en dollars canadiens par meétre cube ($.m3) d’effluents de buanderie.

Recommandations

Ce travail a permis de montrer I'efficacité du procédé d’'OEC pour le traitement a la source des

MPs et NPs de polystyréene. Cependant, il serait important d’effectuer des travaux

supplémentaires dans le but d’améliorer davantage ce procédé et développer son domaine

d’application :
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Mettre au point la technique analytique de la microscopie a fluorescence pour suivre
I'élimination des micro- et nano-plastiques en présence d’autres polluants organiques

comme I'acide humique.

Etudier la dégradation des MPs de diameétre nominale supérieure ou égale a 25 pm et
d’autres polyméres dans les effluents synthétiques.

Tester l'efficacité du procédé d’oxydation électro-catalytique pour le traitement d’'une eau
usée contenant un mélange de micro- et nano-plastique a savoir le polystyréne, le
polyéthyléne, le polyéthyléne téréphtalate, polypropyléne et les additifs fréquemment
ajoutés dans la fabrication des objets plastiques. Cette étude permettra de montrer si

I'efficacité du procédé est liée a la structure des polymeéres et a la taille des particules.

Identifier et étudier la toxicité des sous-produits de dégradation des MPs/NPs formés au

cours du traitement électrochimique dans des matrices aqueuses par bio essais.

Développer une approche de traitement combinant la concentration des MPs/NPs par un
procédé de séparation et I'application de la technologie d’oxydation électro-catalytique
pour le traitement des eaux usées issues d’autres buanderie avec une charge organique

plus élevée (> 52 mg/L)

Réaliser une étude économique incluant les couts et durée de vie des électrodes du

procédé d’oxydation électro-catalytique.
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APPENDIX |: SUPPLEMENTARY INFORMATION FOR CHAPTER 5
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Figure Al. 1 : UV-Vis absorption spectra of NPs as a function of NP concentration. (a) absorption at different
wavelengths, (b) calibration curve at 225 nm vs NP concentration.
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Figure Al. 2 : Peak intensity as a function of wavelength and electrolysis time at excitation of 215 nm. (a) NP-
SW, (b) NP- S1, (c) NP- S2.
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Tableau Al. 1: Fluorescence spectra parameters of dissolved organic matter from NPs synthetic water and
LWW NP spiked during the electro-peroxidation treatment at 215 nm excitation.

Samples Fluorophores intensity (FI)

Peaks A (Em 300 nm) B (Ex 250 nm) Spot (Em 380-600 nm) Spot/A
NP-SW

t0 701 674 894 1.28
t20 243 300 581 2.39
t40 57 69 156 2.74
NP-S1 (10 mg/L)

t0 730 575 900 1.23
t20 303 188 467 1.54
t40 92 47 91 0.99
NP-S2 (10 mg/L)

t0 797 514 916 1.15
t20 229 169 555 2.42
t40 67 49 150 2.24
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