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ABSTRACT

Swimming is a widely practiced activity by people of all ages. However, swimming pool water
may present a risk of human exposure to microbiological and/or chemical contaminants.
Microbiological contaminants especially pathogens, are originally introduced into pool water via
swimmers bodies and excrements; they can grow and spread if disinfection is not properly
maintained. On the other hand, chemical contaminants include emerging pollutants contained in
saliva, sweat, urine, personal care products, Etc., and also disinfection byproducts.

Conventional techniques for treating swimming pool water such as disinfection by adding
various chemicals (eg. Chlorine, ozone, bromine, etc.), can be effective to remove most of
pathogenic microorganisms. However, this type of oxidant agents can increase water salinity
and cause byproducts formation (i.e. trihalomethanes (THMs)). Moreover, they are ineffective to
remove some emerging pollutants. In order to meet the requirements of pool water standards
established by MDDELCC (Ministry of Sustainable Development, Environment and Fight
against Climate Change), electrochemical processes have increasingly emerged recently. In
fact, electro-oxidation treatment applied to recreational water is a clean technology that uses

electricity as source of energy to produce strong oxidants in-situ without adding any chemicals.

This work aimed to develop an electrochemical process for recreational water treatment. This
technology is supposed to be capable of simultaneously disinfect and eliminate emerging
contaminants that may be contained in pool water (i.e. Caffeine and parabens). Electro-
oxidation acts in two different but complementary ways (1) direct oxidation based on in situ
generation of hydroxyl radicals OH ° by oxidation of water molecules (2) indirect oxidation also
based on in situ production of intermediate oxidizing reagents such as H202, HOCI, S20s #, Etc.

that are capable of destroying unselectively pollutants.

The first part of this work consisted on identifying suitable electrodes via voltammetric tests,
thereafter quantifying total oxidants generated in situ during electrochemical oxidation (ECO).
Carbon felt (CF) was incorporated as cathode and boron-doped diamond (BDD) and platinized
titanium (Ti/Pt) as anodes. Subsequently, assessment of proposed electrolytic process

disinfection performance was conducted by studying the effect of various parameters: current



intensity, treatment time, type of anode, type of water to be treated and concentration of
pathogens. First tests were conducted in one liter of swimming pool water in an electrochemical
cell containing two rectangular electrodes (cathode: carbon felt (CF); anode: BDD or Ti / Pt).
Significant disinfection of real swimming pool water containing 106 CFU / 100mL of pathogens
was obtained at 1.5 A current intensity using BDD and 3 A using Ti/Pt. Further disinfection tests
were carried out on larger volumes of water (50 to 100 L) in a cylindrical cell with 4 electrodes (2
CF and 2 BBD). Results showed that evolution of free chlorine concentration during
electrochemical treatment was more significant in 100 L than 50 L. Therefore the distribution of
chlorine in 100 L (in addition to other oxidants) in larger amounts compared to 50 L, led to a
faster disinfection (1 hour for 100 L and 2 hours for 50 L). pH of the solution in 100 L was visibly
stable and ranged from 7.3 to 7.7, however, in 50 L pH was around 8.8. pH difference
influences distribution of hypochlorous acid (HCIO) and hypochlorite ion (ClO-) in the solution
and consequently effectiveness of the disinfection. Formation of perchlorates has also

remarkably dropped in 100 L compared to 50 L.

Second part of this work aimed to follow the degradation rates of emerging contaminants
(caffeine and paraben) in swimming pool water. Results showed that electrolytic oxidation is
capable of removing more than 93% of caffeine and 92% of butyl paraben (BuPa) in 2 hours of
electrolysis at I= 3 A using Ti / Pt.
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RESUME

La baignade récréative en piscine est une activité aquatique souvent pratiquée par des
populations de tous les ages. Cependant, les eaux de piscines peuvent présenter un risque
d’exposition & des contaminants de nature microbiologique et/ou chimique. Les contaminants
de nature microbiologique sont sous forme de germes pathogénes issus des corps des
baigneurs et peuvent proliférer dans les eaux de piscines si la désinfection n'a pas été
correctement entretenue. Quant aux contaminants chimiques, ceux-ci incluent les polluants
émergents contenus dans la salive, la sueur, l'urine et aussi dans les produits de soins
personnels (cosmétiques, crémes solaires, etc.). s comprennent aussi les sous-produits de
désinfection qui résultent de I'ajout d’agents oxydants chimiques comme le chlore par exemple.

Les eaux de piscines sont alors un réservoir de contaminants qui peuvent présenter un risque
pour la santé des baigneurs surtout les moins agés. Dans le but de protéger les utilisateurs des
piscines, des normes québeécoises strictes ont été imposées. Le MDDELCC (Ministere du
Développement durable, de I'Environnement et Lutte contre les Changements Climatiques)
exige que les unités formant une colonie des indicateurs de contamination fécale, a savoir les
coliformes fécaux, Escherichia coli (E. coli), Pseudomonas aeruginosa (P. aeruginosa) soient

inférieures a une unité par 100 mL.

Les techniques conventionnelles de traitement des eaux de piscines comme la désinfection par
l'ajout de divers produits chimiques (ex. : chlore, ozone, brome, etc.), peuvent étre efficaces vis-
a-vis des micro-organismes pathogénes. Cependant, elles peuvent aussi causer 'augmentation
de la salinit¢t de leau et la formation de sous-produits toxiques et cancérigenes
(Trihalométhanes (THM)). Par ailleurs, elles sont inefficaces face a quelques polluants
émergents. En vue de répondre aux exigences des normes sur les eaux de piscines, les
procédés électrochimiques deviennent de plus en plus intéressants. En effet, I'électro-oxydation
appliquée au traitement des eaux récréatives est une technologie propre qui utilise I'électricité
comme source d’énergie pour produire in-situ, a partir des eaux a traiter, des oxydants forts

sans avoir recours a I'ajout préalablement de produits chimiques.

Ce travail a pour but de développer un systeme électrochimique de traitement des eaux
récréatives capable de désinfecter et d’éliminer simultanément les contaminants émergents

susceptibles d'exister dans ce type d’eau (ex. étudié : caféine et parabéne). L’efficacité de ce



procédé est reliée a la combinaison de deux types d’oxydation : 'oxydation directe et I'oxydation
indirecte. L’oxydation directe consiste a oxyder directement les polluants sur I'électrode par
génération de radicaux hydroxyles (OH°) obtenus par la décomposition de la molécule d’eau.
L’oxydation indirecte consiste a oxyder les polluants en solution par l'intermédiaire d’agents
oxydants (tels que H202, HOCI) générés in situ lors de I'électrolyse des eaux récréatives.

La premiere partie de ce travail a porté sur lidentification des électrodes les plus efficaces par
une étude voltampérométrique et un dosage des oxydants totaux générés in-situ durant
'oxydation électrochimique (OEC). Le feutre de carbone a été retenu comme cathode, alors
que le bore dopé au diamant (BDD) et le titane platiné (Ti/Pt) ont été respectivement utilisés a
lanode. Par la suite, une évaluation des performances du procédé électrolytique en
désinfection a été effectuée en étudiant I'effet des différents paramétres opératoires : intensité
de courant, temps de traitement, type d’anode, type d’eau a traiter et concentration des germes
pathogenes. Les premiers tests ont été réalisés sur un litre d’eau, dans une cellule
électrochimique parallélépipédique contenant deux électrodes rectangulaires (cathode : feutre
de carbone (FC); anode: BDD ou Ti/Pt). Une désinfection efficace des eaux de piscines
(contenant 10° UFC/100mL de chaque espece bactérienne) a été obtenue a une intensité de
courant de 1,5 A sur BDD et a 3 A sur Ti/Pt durant 2h. Une baisse trés importante de la
concentration des oxydants totaux liée a la formation d'un sous-produit d’oxydation (les
perchlorates), a été observée en présence du BDD.

Les tests subséquents de désinfection ont été effectués sur de plus grands volumes d’eau (50
et 100 L) dans une cellule cylindrique contenant 4 électrodes (2 FC et 2 BBD). Les résultats ont
montré que l'évolution de la concentration du chlore libre durant les heures de traitement était
plus significative dans les 100 L que dans les 50 L. Par conséquent, la diffusion du chlore dans
la solution (en plus des autres oxydants) en quantités plus importantes comparés aux 50 L, a
mené a une désinfection plus rapide (1 heure pour 100 L et 2 heures pour 50 L). Le pH de la
solution a 100 L variait faiblement mais restait dans les normes (7,3 a 7,7), alors que celui de la
solution & 50 L a dépassé 8,8. Cette différence de pH influence la distribution de lacide
hypochloreux (HCIO) et lion hypochlorite (CIO°). Elle influence aussi la formation des
perchlorates qui a remarquablement baissée dans les 100 L par rapport au 50 L.

La deuxieme partie de ce travail a porté sur le suivi de I'abattement des deux contaminants
émergents (la caféine et le parabéne). Ce procédé électrolytique s’avere efficace pour la
dégradation de plus de 93% de la caféine et 92% de butyl-parabéne (BuPa) apres 2 heures

d’électrolyse a 3 A en utilisant le Ti/Pt comme électrode anodique.
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1 INTRODUCTION

Les piscines, publiqgues ou privées, sont des lieux destinés a la baignade et aux loisirs
aquatiques durant toutes les saisons de I'année. Cette activité est couramment pratiquée par la
population grace au grand nombre de piscines et leur accessibilité. Lors d’une baignade, les
nageurs peuvent introduire certains contaminants dans les eaux de piscine qui peuvent altérer
leurs caractéristigues microbiologiques et physico-chimiques. En effet, les utilisateurs de
piscines sont une source de microorganismes pathogénes provenant de la peau, des parties
génitales, des pieds, des aisselles ou d’accidents fécaux, etc. Ces microorganismes peuvent
proliférer dans des eaux mal-désinfectées et causer des infections chez les baigneurs et
particulierement chez les personnes ayant un déficit immunitaire. Les pathogenes potentiels
regroupent les virus, les bactéries, les champignons et les protozoaires. L'urée et la sueur sont
également une source de contamination des eaux de piscine, car elles contribuent d’'une
maniére importante a la pollution en termes de matiére organique et inorganique soluble. La
matiére organique soluble est constituée principalement d’azote contenu par exemple dans
l'urée, I'acide lactique, les acides aminés et la créatinine. La matiére inorganique soluble quant &
elle est composée d’ions chlorure, ammonium, calcium, potassium, sodium et sulfate (Kuno,
1934) mais aussi de sels comme le NaCl, NH2Cl (Venereol, 2005).

En outre, d’'autres contaminants organiques, dits émergents contenus dans l'urée, la sueur mais
aussi dans les produits de soin personnel, peuvent se trouver dans les eaux de piscines. La
plupart de ces contaminants émergents ont des structures complexes et sont difficilement
biodégradables (Mackay & Barnthouse, 2010). Par ailleurs, ils sont susceptibles d’étre
persistants dans I'environnement et peuvent présenter un risque potentiel ou réel pour I'étre
humain et Ienvironnement. Certains de ces contaminants sont soupconnés de perturber le
systeme endocrinien (Halling-Sgrensen et al., 1998), d'ou lintérét qui leur est porté par la

communauteé scientifique.

Une large gamme de contaminants émergents a été détectée dans les eaux de piscines. En
effet, les substances chimiques excrétées par le corps humain via l'urine et la sueur peuvent
inclure des produits pharmaceutiques, tels que des anti-inflammatoires (ibuproféne, naproxéne,
etc) et analgésiques (acétaminophéne) ou des produits naturels de consommation, tels que la
caféine. Les produits de soins personnels (cosmétiques, savons, lotions, fragrances, dentifrices,
écrans solaires, etc.) présentent également un pourcentage trés important des contaminants

émergents présents dans les eaux de piscines. lls contiennent des substances qui ont été
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définies comme des contaminants émergents et peuvent étre retrouvées dans des
désinfectants (triclosan), des conservatifs (parabénes), des filtres UV (ethylhexyl-

methoxycinnamate) et des muscs.

Les normes canadiennes concernant les eaux de piscines exigent que I'eau ne présente pas de
risques pour les baigneurs. Dans le but de respecter ces normes, les eaux de piscines sont
souvent traditionnellement traitées par le chlore et ses dérivés. Ces agents sont les plus utilisés
pour la désinfection des eaux récréatives de piscine grace a leur efficacité prouvée et leur colt
économique avantageux. Néanmoins, cette efficacité est accompagnée de plusieurs
inconvénients qui font que cette méthode de traitement classique doit étre reconsidérée. De
plus, la plupart des contaminants émergents échappent a I'oxydation par chloration. Il existe
également d’autres filieres de désinfection comme par exemple I'ozonation, les rayons ultra-

violet, la filtration, etc., mais celles-ci sont colteuses ou inefficaces.

Les procédés d'oxydation avancée (POA) peuvent présenter une alternative aux filieres de
traitements classiques. Ces procédés peuvent produire plusieurs types d’oxydants et plus
particulierement les radicaux hydroxyles. Ces especes oxygénées sont hautement réactives et
réagissent de facon rapide et non sélective avec les polluants. Parmi les POA, on trouve

l'oxydation électrochimique (OEC), qui peut étre une alternative a la chloration classique.

L’OEC est basée sur (1) une oxydation directe des contaminants a la surface de I'anode, (2) une
oxydation indirecte par génération in-situ d’'oxydants (HCIO, Os, H2S20s, H202, etc.). Ce procédé
peut limiter I'ajout, la manipulation, le stockage des réactifs chimiques, ainsi que la formation
des sous-produits de désinfection.

Cette étude s’intéresse a développer un procédé d'OEC capable de désinfecter et de dégrader
des contaminants émergents contenus dans les eaux de piscines. Le premier chapitre de cette
étude présente les caractéristiques physico-chimiques et microbiologiques des eaux de
piscines, ainsi que les normes liées aux activités récréatives. Le chapitre suivant s’intéresse aux
différentes méthodes de traitement des eaux de piscines tandis que le troisieme chapitre détaille
les nouvelles stratégies de désinfection électrochimiques. Le quatrieme chapitre traite des
hypothéses, objectifs spécifiques de recherche et démarche expérimentale. Le cinquiéme
chapitre détaille la méthodologie de recherche de ce travail. Puis, le dernier chapitre présente

les résultats obtenus ainsi que les discussions et interprétations proposées.



2 REVUE DE LITTERATURE

2.1 Propriétés et caractéristiques des eaux de piscines

Arrivées aux piscines via les canalisations, les eaux ont les mémes caractéristiques que les
eaux potables. Cependant, un enchainement de chloration et de contact avec les baigneurs
change la composition de ces eaux. Ainsi, une variété de contaminants microbiologiques,
chimiques et physiques venant des corps des baigneurs est progressivement introduite dans les
eaux de piscines. Les trois voies d’exposition a une contamination a partir des eaux de piscines
sont: (1) ingestion directe de leau, (2) inhalation de composés volatiles et (3) 'absorption
dermique (WHO, 2000).

2.2 Contamination microbiologique

Les microorganismes pathogenes migrent des baigneurs (peau, parties génitales, pieds,
aisselles, diarrhée, accident fécal, etc.) vers les eaux de piscines. lls peuvent proliférer dans des
eaux mal-désinfectées et causer des infections. Les agents pathogénes les plus rencontrés

sont :

- Les virus: ils (ex: Adenovirus, Hepatitis A, Norovirus, etc) sont plus présents sur les
surfaces humides mais peuvent se trouver aussi dans I'eau. lls sont liés aux Papillomavirus
humains ainsi que d’'autres infections des yeux et des poumons (Health Protection NSW,
2013).

- Les champignons : causent des affections cutanées superficielles sous forme de mycoses et
eczéma. Les espéces les plus rencontrées dans les eaux de piscines sont Epidermophyton
floccosum et Trichophyton spp (WHO, 2000).

- Les protozoaires : proviennent principalement des accidents fécaux et peuvent causer de
sérieux problémes sanitaires (ex. méningo-amibienne primaire par Naegleria foweri) (WHO,
2000).

- Les bactéries : la présence des germes pathogénes et leur multiplication dans les eaux de
piscines est due a une désinfection inefficace. Des maladies telles que la shigellose, la
salmonellose, la Iégionellose peuvent étre induites suite a une contamination par les germes

responsables de ces maladies.

Le Tableau 1 présente les germes pouvant se trouver dans les eaux de piscine, leur origine
ainsi que les maladies ou infections qui peuvent en résulter.
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Tableau 1: Différents contaminants microbiologiques qui peuvent exister dans les eaux de piscines.

Microorganismes Espéces Maladies ou infections Origines
Pseudomonas Folliculite et infection de l'oreille | Surface
aeruginosa

Staphylococcus aureus

Infection des yeux, oreilles,
voies urinaires, etc.

Peau et muqueuse
humaines

Bactéries
Escherichia coli Gastro-entérite Féces humains
Legionella La maladie du légionnaire etla | Eau dans les
fiewre de Pontiac vestiaires
Shigella Shigellose Féces humains
Salmonella Salmonellose Féces humains ou
fientes d’oiseaux
Molluscipoxvirus Lésions papuleuses Peau
Papillomavirus Verrues plantaires Peau et surface
Virus Enterovirus Vomissement, diarrhée etmaux | Feces humaines

de téte

Adenovirus Infections entériques, | Eau et surfaces
respiratoires et oculaires
Norovirus Gastro-entérite Eau

Champignons

Epidermophyton
floccosum

Trichophyton spp

Pieds d’athlete

Eau et phanéres

Protozoaires

Naegleria fowler Méningo-amibienne Eau
Cryptosporidium Cryptosporidiose Féces
Giardia Gastro-entérite Féeces




Dans ce travail, deux espéces bactériennes ont été étudiées : Escherichia coli (E. coli) et

Pseudomonas aeruginosa (P. aeruginosa).

221 E.coli:

Escherichia coli est une bactérie omniprésente, non sporulante, Gram-négative et anaérobie
facultative. Cette bactérie posséde un flagelle ayant les dimensions suivantes : 2 ym x 0,25-1
um (Figure 1). Certaines souches ont des flagelles qui leur permettent d’étre motiles. Elle
fermente les sucres simples, comme le glucose, pour produire des acides lactique, formique et
acétique. La température optimale de croissance de E. coli est de 37°C, mais certaines souches
peuvent tolérer une température allant jusqu’a 45°C (Kaper et al., 2004).

E. coli est un habitant naturel de l'intestin des organismes a sang chaud y compris des humains.
La plupart des souches d’ E. coli sont inoffensives, excepté quelques-unes qui peuvent causer
de séveres maladies (Tallon et al., 2005). Par exemple, E. coli entéronémorragique (E. coli
0157: H7) cause une diarrhée sanglante (Perna et al., 2001; Kaper et al., 2004).

E. coli est utilisée comme indicateur bactérien. Sa détection dans les eaux est une preuve d'une

contamination fécale récente (Payment et al., 2003).

Figure 1: Escherichia coli wie sous microscope électronique

Source (Kaper et al., 2004)



2.2.2 P.aeruginosa:

Pseudomonas aeruginosa est une bactérie aérobie, non sporulante, motile et Gram-négative.
C’est un pathogéne opportuniste qui peut résister a un large éventail d’antibiotiques et de
désinfectants (Li et al., 1994). Elle est capable d’infecter plusieurs hétes : hommes, animaux et
plantes (Pukatzki & Kessin, 2002; D’Argenio et al., 2001). Elle est omniprésente dans l'eau, la
végétation et le sol. Cette bactérie est un bacille qui se caractérise par une tige droite ou
courbée avec les dimensions suivantes : 0,5-1 ym x 1,5-4 ym (Figure 2).

La contamination des eaux de piscines par ce pathogéne est causée principalement par le
contact avec les humains (Jacobson, 1985), mais aussi via les surfaces humides favorisant la
croissance de cette espece. Pseudomonas aeruginosa est thermo-tolérante, elle croit a des
températures supérieures a 41 °C (Price & Ahearn, 1988). Elle est susceptible de former des
biofims (Grobe et al.,, 2001) qui se localisent principalement dans les endroits faiblement
entretenus (filtres, surfaces et coins isolés, etc.).

La principale infection causée par P. aeruginosa est lotite externe. Cette maladie est
caractérisée par les symptdmes suivants : inflammation, gonflement, rougeur et douleur dans
l'oriel externe. P. aeruginosa est aussi a l'origine de la folliculite (Beckett et al., 2000).

Figure 2 : Biofilm de Pseudomonas aeruginosa vue sous microscope électronique a balayage

Source (khalilzadeh, 2009).



2.3 Contamination physique

Les composés organiques insolubles sont soit des solides en suspension ou des solides qui
sédimentent au fond de la piscine. Parmi ces solides on trouve : des cheveux, cellules mortes
humaines ou animales, des fibres de vétements et des poussiéres, etc (Powick, 1989 ; Kim et
al., 2002).

2.4 Contamination chimique

2.4.1 Matieres organique et inorganique solubles

La sueur et l'urine sont les principaux facteurs influengant la composition chimique de I'eau de
piscine (Jandik, 1977). La salive et les produits de soin personnels sont aussi responsables de
lintroduction de la matiére organique mais d’une fagon moins importante que l'urine et la sueur.
Les baigneurs libérent un volume d’'urée moyen estimé a 25 a 30 mL (Gunkel & Jessen, 1988),
mais il peut étre aussi élevé que 77,5 mL par baigneur (Erdinger et al., 1997). La matiere
organique soluble est principalement sous forme d’azote contenu dans l'urée, I'acide lactique,
les acides aminés, la créatinine, etc. La sueur et 'urée contiennent environ 1 g/L et 12,22 g/L
d’azote respectivement. En plus de l'azote, la matiére organique soluble contient une
concentration importante de carbone organique. Une étude a rapporté une concentration
maximale journaliére de 3,4 mg/L de carbone organique dissous dans les eaux d’'une piscine

extérieure publique (Zwiener et al., 2007).

La matiere inorganique soluble quant a elle, est composée d’ions chlorure, dammonium, de
calcium, de potassium, de sodium et de sulfate (Kuno, 1934). Cette composition est influencée

par I'apport des sels comme NaCl et NH4Cl a partir de la sueur et I'urée (Venereol, 2005).

2.4.2 Contaminants émergents

Certains de ces contaminants dorigine naturelle ou anthropique, sont introduits de fagon
volontaire ou accidentelle dans le milieu récepteur. La présence de ces contaminants a été mise
en évidence réecemment grace aux avancees des technigues analytiques. On parle donc de
contaminants d’intérét émergent car leur étude et détection sont relativement récentes. L'EPA

(The U.S. Environmental Protection Agency) définit un contaminant émergent comme une



substance chimigue ou un matériel susceptible de présenter un risque réel ou potentiel pour la
santé humaine ou pour I'environnement. Plusieurs contaminants émergents sont caractérisés
par leur persistance dans l'environnement a cause de leurs structures complexes et sont

difficilement biodégradables (Mackay & Barnthouse, 2010).

Une large gamme de contaminants émergents a été détectée dans les eaux de piscines
(Brausch & Rand, 2011; Pietrogrande & Basaglia, 2007; Wang et al., 2013; Weng et al., 2014 ;
Lambropoulou et al., 2002). Ces contaminants regroupent les produits pharmaceutiques, les

produits de soin personnel et les substances naturelles.

Il existe plus de 4000 molécules de produits pharmaceutiques dont les caractéristiques physico-
chimiques different d’'une molécule a une autre (Beausse, 2004). La majorité des substances est
ingérée par voie orale. Elles peuvent étre métabolisées complétement ou partiellement ou
demeurer intactes jusqu'a excrétion via l'urine, les féces et la sueur. Par conséquence, ces
produits et leurs métabolites peuvent aboutir dans les eaux de piscines di a la contamination
par l'urine, les accidents fécaux et la sueur prévenant des corps les baigneurs (J. Li & Blatchley,
2007; Keuten et al., 2014). La dégradation des produits pharmaceutiques dépend de leur
solubilité, polarité, et persistance. Parmi ces produits pharmaceutiques, on trouve les anti-
inflammatoires (ibuproféne, naproxéne, etc) les analgésiques (acétaminophene), ou les produits

naturels, comme la caféine.

Les produits de soin personnel regroupent les cosmétiques, les savons, les lotions, les
fragrances, les dentifrices, les écrans solaires, etc. Ces produits contiennent un nombre
important de substances qui ont été définies comme contaminants émergents : désinfectants
(triclosan), conservatifs (parabenes), UV filtres (ethylhexyl-methoxycinnamate) et muscs (A.
Ternes et al.,, 2003). Contrairement aux produits pharmaceutiques, les produits de soin
personnel sont destinés a une utilisation corporelle. Le métabolisme de ces produits est tres peu
probable, par conséquent ils finissent dans les eaux naturelles sans altération (Ternes et al.,
2004). En effet, ils sont parmi les contaminants les plus souvent détectés dans les eaux de
surface (Peck, 2006).

Certains produits de soin personnel sont soupconnés de perturber le systeme endocrinien et de
se bio-accumuler dans les organismes vivants (Halling-Sagrensen et al., 1998 ; Peck, 2006) d’ou

'énorme intérét qui leur est porté par la communauté scientifique.

Dans ce travail deux types de contaminants émergents ont été étudié soit la caféine et le

parabéne.



2.4.2.1 Lacaféine

La caféine (3,7-dihydro-1,3,7-trimethyl-1h-purine-2,6-dione) (Figure 3) est le stimulant le plus
utilisé au monde. Elle est contenue naturellement dans le café, le thé et le cacao et peut
€galement faire partie des composants de certains médicaments (Seiler et al., 1999). Environ

0,5 a 10% de la caféine consommée est excrétée via l'urine (I. Buerge et al., 2003).

La caféine a des propriétés anti-mutagéniques, antifongiques, antivirales et anti-oxydantes. Elle
est aussi connue comme étant un piégeur efficace de radicaux libres (Telo & Vieira, 1997).
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Figure 3 : Structure moléculaire de lacaféine.

Source (Ashiharaetal., 2007)

Puisque cette substance est présente dans plusieurs compartiments de I'environnement tels
gue les effluents municipaux (Glassmeyer et al., 2005), les eaux de surface (I. Buerge et al.,
2003), les eaux de piscines (Weng et al., 2014) et les eaux de mer (Alygizakis et al., 2016), elle
est considérée comme un contaminant émergent omniprésent (Robert et al., 2011 ; Rodriguez-
Mozaz et al., 2007). Elle fait partie des composés qui ont une haute fréquence de détection
(80%) dans les ruisseaux aux Etats-Unis selon une étude récente de (Kolpin et al., 2002). De ce
fait, et étant un élément stable et d'origine anthropique distincte, la caféine a été proposée
comme un marqueur chimique de contamination anthropique (Seiler et al., 1999 ; Daneshvar et
al.,, 2012; Wu et al., 2008 ; Gardinali & Zhao, 2002 ; Peeler et al.,, 2006). Une étude de
(Ferreira, 2005) a démontré une corrélation entre les indicateurs bactériens (Enterococcus et
Escherichia coli) et les concentrations de caféine trouvées dans différentes matrices d’eau. En
effet, si la caféine est détectée dans un échantillon, celui-ci doit certainement contenir des

pathogénes ainsi que d’autres contaminants émergents.
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Le devenir de la caféine durant les étapes de traitements conventionnels dans les stations
d’épuration des eaux usées a été étudié (Sui et al., 2009 ;Thomas & Foster, 2005). La
dégradation biologique durant le traitement secondaire permet d’enlever jusqua 99% de la
concentration en caféine (Sui et al., 2009; Thomas & Foster, 2005 ; Okuda et al., 2008 ; I. J.
Buerser et al., 2003; Gomez et al., 2006; Ternes et al., 1999). En effet, la caféine a été prouvée
facilement biodégradable (Heberer, 2002 ; Huerta-Fontela et al., 2008). Mais malgré ce fait, la
caféine est omniprésente dans la plupart des matrices d’eau. Cela peut-étre di probablement &
sa forte solubilité dans I'eau (37,5 g/L (Sriamornsak and Kennedy, 2007)), sa tres faible volatilité
et aussi a l'apport continu de ce composé dans les eaux. Il faut noter que dans les eaux
exposées aux rayons solaires y compris les piscines, la photolyse serait la principale voie de
dégradation de la caféine (I. J. Buerge et al., 2003; Lam et al., 2004)

Cependant, la chloration est trés faiblement efficace pour I'élimination de la caféine. En effet,
létude de (Weng et al., 2014) a démontré que la chloration ne peut dégrader qu’environ 20 %
de la concentration initiale (1.8 x 10° M) de la caféine apres 30 h de traitement (Figure 4). Une
autre étude sur la persistance des produits pharmaceutiques dans les eaux chlorées, a
démontré que la caféine résiste a la chloration (Gibs et al., 2006).
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Figure 4: Dégradation de quelques contaminants émergents (Naproxéne, lbuproféene, caféine, DEET et
Acetaminophéne) contenus dans les eaux de piscines par chloration a 12,78 mg/L de Cl».

Source : (Weng etal., 2014)
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Ainsi, il devient nécessaire de développer des procédés permettant I'élimination de cette
molécule persistante dans I'environnement. Les procédés d'oxydation avancée (POA) sont
parmi les technologies de traitement des eaux les plus prometteuses. lls ont fait 'objet de
plusieurs études traitant la dégradation de la caféine. Le Tableau 2 résume quelques-uns de ces
procédés.

Tableau 2 : Caractéristiques et performances de dégradation de la caféine par quelques procédés oxydatifs
avancés.

Procédés % de Condition opératoires Références
dégradation

Electro-oxydation 100 Anode: BDD, 15mA cm2, NaCl (Indermuhle et al.,
et Na2SO4 comme electrolyte de 2013)
support. [CAF]=100 mg. dm™
UV/H202, TiO2/UV, 90 Temps de réaction =150 min ( Dalmazio et al.,
et Fenton. 2005)

[CAF] = 1.6 10 mol L1

Ozonation 100 pH=3-10 (Rosal et al., 2009)
Débit de I'ozone =0.20 Nm?3 h-1

Photo-Fenton 78 [CAF] =52.0mg L! (Trovd et al., 2013)

Temps de traitement 120 min

Dégradation Photo- 88 Electrode: TiO2 (Marques et al.,

catalytique Temps de traitement 30 min 2013)
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2.4.2.2 Parabéne (Butyl 4-hydroxybenzoate)

Les parabénes sont des conservateurs organiques utilisés intensivement dans différents
domaines industriels (cosmétiques, pharmaceutiques et agroalimentaires) grace a leurs
propriétés antimicrobiennes et antifongiques. Ce sont des esters d'acide para-hydrobenzoique
regroupés en six catégories : méthyle, propyle, butyle, éthyle, benzyle, et heptyle-parabéne
(Figure 5). Le méthyle et propyle parabenes sont les plus utilisés des six parabénes surtout
dans les cosmétiques et les aliments (Elder 1984).

Chaque type de parabéne différe de l'autre par la longueur de sa chaine alkyle. En effet, plus
cette chaine est longue, plus la capacité bactéricide est importante (Han & Washington, 2005).
Les parabénes ont plusieurs caractéristiques qui font d’eux des conservateurs intéressants : ils
sont stables et efficaces dans une large gamme de pH, ils sont suffisamment solubles dans
leau, ils résistent a de trés hautes températures (Soni et al., 2005) et ils sont inodores et
insipides.

O

/

HO L

LR

Figure 5 : Structure moléculaire des parabénes : R peut étre un alkyl ou un benzyle (R : méthyle, propyle,
butyle, éthyle, heptyle, et benzyle).

Source (Tavares etal., 2009)

Les parabénes ont été utilisés durant des dizaines d’années, cependant récemment plusieurs
études ont questionné la toxicité de ces composés (Fujita et al., 2007; Prusakiewicz et al.,
2007). En effet, les parabenes sont considérés comme des perturbateurs endocriniens (Oishi,
2001). lls ont été liés a plusieurs problémes sanitaires chez les animaux de laboratoire mais
aussi chez les humains. Les parabénes peuvent bloquer ou perturber I'activité ostrogénique en
imitant les cestrogénes et en se fixant sur des récepteurs spécifiques (Byford et al., 2002;
Prusakiewicz et al., 2007). De plus, les parabenes ont été soupconnés de stimuler la croissance
des cellules cancérigénes du sein chez les femmes (Okubo et al., 2001). L'utilisation des
parabénes dans les cosmétiques (déodorants en particulier) a ainsi été remise en question, et
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ce, particulierement aprés leur identification dans des tumeurs de sein (Darbre, 2003). Ces
composeés et plus spécifiqguement le butyle-parabéne, peuvent aussi interférer avec I'activité
antagoniste de la testostérone et perturber ainsi le systeme de reproduction (Chen et al., 2007,
Satoh et al., 2005).

Une étude a détecté du méthyle-parabéne et du propyle-parabéne dans successivement, 99,1
% et 92,7 % des échantillons d’'urine humaine analysés (Calafat et al., 2010). L'utilisation trés
large des parabénes conduit a leur évacuation continue dans I'environnement via les eaux

usées. lls peuvent présenter un risque potentiel pour la vie aquatique.

Dans les piscines, en plus des parabénes contenus dans l'urine, les baigneurs utilisent
différentes sortes de crémes solaires et de cosmétiques qui sont généralement riches en
parabénes. Selon une étude de (Rastogi et al., 1995), 77% des produits cosmétiques qui ont été
analysés, contenaient des parabénes. Leur solubilité aqueuse (Tableau 3) leur permet de
passer dans les eaux récréatives, compte tenu de la contribution de l'urine en ces éléments
comme cité ci-dessus. Effectivement, (Regueiro et al., 2009) ont détecté 13.7 + 0.7 pg/mL de
butyle-parabéne dans des échantillons d’eaux de piscines publiques. Une autre publication de
(Lopez-Darias et al., 2010) a rapporté 'absence de parabénes dans les eaux collectées dans
des piscines publiques, alors qu'une eau de piscine synthétique contaminée par une créme
solaire contenant du parabéne a démontré la présence du butyle-parabene et du benzyle-
parabéne a des concentrations de 29 000.1 £1000.3 et 42 000.9 =6000.4 ng/L. Par ailleurs, la
présence du benzyle-parabéne et d'un sous-produit de chloration du propyle-parabene a été
rapportée a des concentrations de 28 ng/L et 25 ng/L respectivement (Terasaki & Makino,
2008).

Les études sur le devenir des parabénes dans les stations d’épuration des eaux usées (STEP)
montrent que leur abattement est supérieure a 90% (Andersen et al., 2007 ; Trenholm et al.,
2008). lls peuvent s’adsorber sur les sédiments et les particules en suspension a cause de leur
hydrophobie significative (Albero et al., 2012). La biodégradation peut aussi jouer un role dans
élimination des parabénes dans les eaux (Yu et al, 2011). (Yamamoto et al.,, 2007) ont
rapporté un pourcentage de biodégradation de 99% des parabenes dans un bassin de boues

activées.

Dans les eaux de piscines, les parabénes sont soumis a la chloration puisqu’elle est la méthode
de traitement conventionnelle la plus utilisée. (Canosa et al., 2006) ont étudié la dégradation des
parabénes (propyle-parabene a 40-45 ug/L) en présence d’'une concentration de 2,4 mg/L de

chlore libre dans une solution d’eau ultra-pure. lls ont rapporté un pourcentage d’environ 80%
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de transformation du propyle-parabéne. En outre, la formation de sous-produits de chloration du

butyle-parabéne a été observée dans de I'eau potable contenant 0,82 mg/L de chlore libre.

Par ailleurs, la présence accentuée et 'apport des produits de soin personnel, dans les eaux de
piscines en plus de linefficacité des méthodes conventionnelles contre les contaminants
émergents, impliquent ['élaboration de nouvelles technologies plus efficaces. Parmi ces
technologies on trouve les POA par exemple qui ont démontré une capacité de faire face a ce
type de contaminants. Le Tableau 4 indique quelques valeurs relatives aux publications qui

traitent de la dégradation des parabénes par des POA.

Tableau 3 : Caractéristiques physico-chimiques des parabénes

Caractéristiques Méthyl- Propyl- Ethyle- Benzyle- | Butyle-
physico-chimiques parabéne | parabéne | parabéne | parabéne | parabéne

: 152,15 180,21 166,18 228.24 194.22

Masse molaire (g/mol)
Solubilité dans l'eau 2500 500 885 160 207
(mg/L a 25 °C)
1.96 3.04 2.47 3.27 3.57
log Kow

Source (Haman et al., 2015)
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Tableau 4 : Quelques exemples de procédés

contenant des parabénes.

d'oxydation avancée appliqués dans

le traitement des eaux

Processus % de Conditions opératoires Référence
dégradation

Oxydation 34,65% Anode : BDD (Steter et al., 2014)
€lectrochimique Méthyle-parabéne 100mg/L

Densité de courant : 1,35-21,6

mA cm™

Matrice : eau ultra-pure
Oxydation sono- 60 % Anode : BDD (J. R. Steter et al.,
électrochimique Méthyle-parabéne 100 mg L1, 2014)

pH 5.7, 120 min

Densité de courant : 10,8 -

21,6 mAcm™—

Matrice : solution de sulfate de

potassium 0.05 mol L™
Oxydation - Anode : BDD (Juliana R. Steter et
électrochimique Méthyle-parabéne 100 mg L1, al., 2012)

Densité de courant : 25 -100

mA cm-2

Matrice : solution de Na2SOa4

(0.05mol L1
Dégradation photo- 99,2 % ?;éy:’re]:_—sa}raae_r;e 2100 mg/L: (R. Daghrir et al.,
sono-chimique i pH= 2014)

Matrice : eau déminéralisée
Dégradation Sono- 90% 20 kHz (Papadopoulos et
chimique of Ethyle-parabéne : 250— al., 2016)

1250 ug/L ; 120 min, pH 3-8

Matrice: eau ultra-pure /eau

usée secondaire.
Oxydation par I'ozone 99% Ozone : 0,67 g/h; 12 min, (Tay et al., 2010)

méthyle, éthyle, propyle, butyle
et benzyle parabene : 500 uM

eau ultra-pure déminéralisée
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bouillie.

Dégradation
catalytique
hétérogéne

photo-

100%

TiO2

Méthyle-parabéne : 10 mg L1,
240 min, pH= 5,2

Eau doublement distillée.

(Velegraki
2015)

et

al.,
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2.4.2.3 Sous-produits de désinfection

L'utilisation de désinfectants dans les eaux de piscines est primordiale pour prévenir les
épidémies liées aux maladies infectieuses. Ces désinfectants (exemple : chlore, brome, ozone
et dioxyde de chlore) ont pour réle principal d’inactiver les agents pathogenes, mais ils peuvent
réagir avec la matiére organique présente dans l'eau pour former des sous-produits de
désinfection (SPD) (composés azotés : acides aminés, ammonium, etc.) (Chowdhury et al.,
2014). Ces derniers peuvent étre des chloramines, des trihalométhanes (THMs) ou encore des
acides halo-acétiques (AHAs) (Tardif et al., 2016). L'intérét porté a ces sous-produits prend
origine dans leurs présumés impacts sur les voies respiratoires des baigneurs et leurs potentiels
mutagéne et cancérigene (Righi et al., 2014).

L’'occurrence des sous-produits de désinfection dans les eaux de piscine a été reportée par

plusieurs auteurs (Sandel BB, 1990; Erdinger et al., 1997; Fantuzzi et al., 2001; Chowdhury et
al., 2014).
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2.5 REGLEMENTATION ET NORMES CONCERNANT LES EAUX DE PISCINES

Les eaux de piscines sont soumises a des normes qui maintiennent la qualité microbiologique et
physico-chimique de I'eau. Les paramétres microbiologiques exigent que les unités formant une
colonie des indicateurs de contamination fécale, a savoir les coliformes fécaux, Escherichia coli,

Pseudomonas aeruginosa soient inférieures a une unité par 100 mL.

Le désinfectant résiduel doit étre maintenu a une certaine concentration d’'une facon a ne pas
présenter un risque pour la santé des baigneurs. Par exemple, 'ozone est un fort oxydant
(Glaze et al., 1987) qui peut causer des dommages au niveau de la peau, maux de téte et
poitrine, irritation pulmonaire, etc. a de tres faibles concentrations (0,1 ppm) (Rakness, 2011).
Par conséquent, il ne doit pas y avoir de concentration résiduelle d'ozone dans les eaux de
piscine aprés désinfection. Par ailleurs, les concentrations résiduelles recommandées des
autres oxydants ne doivent pas étre dépassées selon le type de piscine (intérieure (Int) ou
extérieure (Ext)) (ex. chlore libre: Int = 0,8 & 2,0 mg/L; Ext = 0,8 a 3,0 mg/L,). Les autres
paramétres (pH, alcalinité, dureté, etc.) sont mentionnés dans le Tableau 5 selon le MDDELCC
(Ministére du Développement durable, de I'Environnement et Lutte contre les Changements

Climatiques).

Jusqu’a présent, il n'y a pas de réglementation qui contréle les concentrations des contaminants

émergents dans les eaux de piscines.
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Tableau 5 : Normes sur la qualité des eaux de piscines selon le MDDELCC (Ministére du Déweloppement
durable, de I'Environnement et Lutte contre les Changements Climatiques).

Parametres Normes
Coliformes fécaux <1 UFC /100 mL
Escherichia coli <1 UFC /100 mL

Microbiologiques
Pseudomonas aeruginosa <1 UFC /100 mL
Staphylococcus aureus < 30 UFC / 100 mL
Alcalinité 60 a 150 mg/l CaCOs
Chloramines intérieurs <0,5 mg/l et
extérieurs <1,0 mg/L
Chlore libre | 0,8 a2 2,0 mg/l (Int), 0,8 & 3,0
. mg/L (Ext)
I;_hy_smo- Désinfectant
chimiques ssiduel
residue Brome total | 2,0 45,0 mg/L
Ozone 0,0 mg/L

Dureté / Turbidité 150 a 400 mg/L/ <1 UTN
pH 72478
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2.6 Technigues conventionnelles de traitement des eaux récréatives de
piscines

2.6.1 Techniques physico-chimiques

2.6.1.1 La chloration

Le chlore et ses dérivés sont les agents désinfectants les plus largement utilisés pour la
désinfection des eaux récréatives de piscines grace a leur efficacité prouvée et leur codt
économique (Judd & Black, 2000). Ces agents ont la capacité d’éliminer a la fois les bactéries,
les virus, les spores et les champignons (J Fleurette, 1997). Le chlore a un effet rémanent qui
garantit une désinfection continue de 'eau.

Le chlore gazeux Clz, 'hypochlorite de sodium/calcium/lithium et les isocyanurates chlorés sont
tous appelés “chlore” et se dissocient dans I'eau pour donner I'acide hypochloreux HCIO qui, a
son tour, peut se dissocier en partie et donner l'ion hypochlorite CIO- & pH basique (Eq 1). Ces
deux especes forment le chlore actif ou le chlore libre responsable de I'oxydation des polluants.
Pour une meilleure désinfection on tend a privilégier la formation de HCIO car il est plus efficace
que CIO". Pour se faire, le pH doit étre inférieur a 7,5 (Health Protection NSW, 2013). Par
exemple, a pH = 6 le pouvoir désinfectant de l'acide hypochloreux peut atteindre 97%, alors

gu’au-dela de 7,8 le chlore actif est inefficace.
HECIO - HY+ 00T B 1

La pratique de la chloration differe selon les pays et les types de piscines. Ainsi, dans certains
pays la concentration résiduelle admissible de chlore libre est de 1 mg/L alors que dans d’autres
elle peut atteindre des valeurs plus élevées, sachant que la concentration résiduelle maximale
de chlore a ne pas dépasser dans des eaux de piscines semi-publique et publique est de 3
mg/L.

Le chlore gazeux sous forme de dioxyde de chlore CIO:2 est largement plus efficace en
désinfection que le chlore libre cependant il est connu pour avoir un faible pouvoir oxydant. Le
ClOz ne réagit pas comme les autres formes de chlore car il ne forme pas de chlore libre mais il
se dissocie pour donner du chlorite et du chlorate. Ces deux sous-produits de désinfection sont
suspectés d'étre toxiques (Richardson & Postigo, 2011). Il doit étre produit in-situ et son

stockage et sa manipulation peuvent présenter un risque vu son caractere explosif.
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Le chlore peut s’associer aux composés de la matiére organique dégradée (composeés azotés :
acides aminés, ammonium, etc.) pour former des sous-produits de chloration qui peuvent étre
des chloramines, des trihalométhanes et des acides halo-acétiques (Isaac & Morris, 1983).

2.6.1.1 La bromation

Le brome est souvent plus utilisé pour désinfecter des eaux de piscines intérieures qui sont
constamment chauffées (ex. spas) que des eaux piscines extérieures. En effet, le brome peut se
dégrader rapidement sous l'effet des rayons du soleil dans les piscines extérieures, mais il est
plus stable que le chlore a hautes températures. Le brome libre est formé de [l'acide
hypobromeux et de lion hypobromite. Comme l'acide hypochloreux, I'acide hypobromeux est
plus efficace que l'ion hypobromite. La dominance des deux espéces dans I'eau est dépendante
du pH, mais contrairement au chlore libre, le pouvoir désinfectant du brome libre n’en est pas
affecté. Une concentration résiduelle de 2,5 mg/L de brome ne doit pas étre dépassée dans les
eaux de piscines (WHO, 2000).

Comme le chlore, le brome est susceptible de former des sous-produits de désinfection en
présence de matiére organique. Ces sous-produits sont sous forme de trihalométhanes bromés
(bromodichlorométhane (CHCIzBr) dibromochlorométhane (CHCIBrz) bromoforme (CHBTrs))
reportés cancérigenes (Wang et al., 2007).

2.6.1.2 Lozone et les rayons ultra-violets (UV)

Ces deux techniques sont souvent combinées soit a la chloration ou a la bromation selon le type
de piscine pour assurer un effet rémanent de désinfection.

L'ozone est un oxydant fort vis-a-vis de la matiére organique et des germes pathogénes, (Volk
et al., 1993), mais ses propriétés oxydantes peuvent aussi affecter les baigneurs. Il peut causer
une sévere irritation respiratoire. L'ozonation doit étre faite a I'entrée des eaux et elle est

toujours suivie par un dégazage de I'excés d’ozone.

La désinfection par I'ozone, dans les eaux de piscines, reste limitée par rapport au chlore a

cause de son codt élevé et son action non rémanente (ANSES, 2012).

Les lampes UV sont souvent installées dans les piscines intérieures. Les rayons UV peuvent
désactiver quelques micro-organismes mais elles sont surtout efficaces contre les protozoaires
(Health Protection NSW, 2013). Les lampes UV ont une durée de vie qui varie entre un an et

dix-huit mois, faisant des UV une technique relativement codteuse par rapport au chlore.
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2.6.1.3 Le peroxyde dhydrogene

Le peroxyde d’hydrogéne est un fort oxydant avec un potentiel redox de 1,77 V. Cependant,
celui-ci est peu efficace s'il est utilisé tout seul. Par conséquent, il peut étre utilisé conjointement
avec le chlore ou le brome pour améliorer les performances de la désinfection tout en diminuant
la demande en ces deux oxydants. Le peroxyde d’hydrogéne est moins susceptible de former
des sous-produits de désinfection mais la molécule elle-méme est dangereuse car elle conduit &
la formation de radicaux hydroxyles (Lahkimi et al., 2007). Ces radicaux peuvent causer des
dommages au niveau des cellules humaines (Guittonneau et al., 1988).

2.6.1.4 Lafiltration

La filtration permet de retenir les particules solides grossiéres, les matiéres organique et
minérale contenues dans I'eau ainsi que les microorganismes adsorbés sur celles-ci (Zwiener et
al., 2007). Par ailleurs, sa fonction principale consiste a réduire la turbidité, ce qui favorise une
désinfection efficace. En effet, les microorganismes peuvent s’adsorber sur les particules et
échapper a l'inactivation par les désinfectants si la filtration n’est pas assurée ((WHO, 2000).

Il est possible d'utiliser plusieurs types de filtres (filtres a sable, filtres a diatomite, etc.) mais on
peut aussi faire appel au charbon actif en grain (CAG) ou a la zéolite pour une adsorption plus
efficace de 'ammonium ((WHO, 2000).

2.6.2 Procédés d’oxydation avancée POA (électro-oxydation)

Une gamme trés diversifiée de contaminants réfractaires résultants des différentes activités
anthropiques est évacuée constamment dans les écosystemes, polluant ainsi les eaux
naturelles et faisant de leur traitement un défi. Les techniques de traitement conventionnelles
des eaux destinées a la consommation ou méme des eaux usées, sont avérées de moins en

moins efficaces face a une pollution qui devient de plus en plus complexe.

Récemment, de nouvelles technologies de traitement des eaux potentiellement plus écologiques
et plus efficaces pour faire face aux différents types de pollution : organique et inorganique
réfractaire et microbienne, ont émergé. Les procédés d’oxydation avancée (POA) font partie de
ces nouvelles technologies prometteuses grace a leur performance prouvée, dans I'épuration et
le traitement de differents types de matrices. Les POA se basent sur la génération in-situ
d’espéeces oxydantes trés puissantes (a savoir les plus puissantes) : les radicaux hydroxyles

(OH°) (Volk et al., 1993). Ces radicaux trés réactifs possedent un électron célibataire sur leurs

22



orbitales externes et sont capables d’oxyder la majorité des molécules se trouvant dans l'eau a
traiter (DF Ollis, 1993). lls résultent de la rupture homolytique ou radicalaire d’une liaison
covalente donnant un électron a chaque molécule d’eau, lui conférant son caractére tres polaire
et tres réactif (Millet, 1992).

La durée de vie des radicaux hydroxyles est estimée a 10° secondes (Pulgarin, Adler, Peringer,
& Comninellis, 1994). lls peuvent réagir avec les molécules organiques, inorganiques et
microbiennes a des cinétiques plus importantes (arrivant a 10° fois) que celles d’autres especes

oxygenées comme I'ozone par exemple (Karam et al., 1991).

Les POA regroupent : I'électrochimie, la sono-chimie, 'oxydation homogéne, la photo-oxydation
(H202/UV, Os/UV), la photo-catalyse, le photo-Fenton et la radiolyse. Le Tableau 6 explique le
principe de quelques procedés.
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Tableau 6 : Résumé des principes de fonctionnement de quelques POA.

Procédé Principe de fonctionnement

Transfert d’électrons : oxydation directe sur

Oxydation I’électrode et indirecte par génération
électrochimique d’oxydants.
Photo-catalyse Irradiation d’un catalyseur (ex. TiO2), qui peut

étre photo-excité et ainsi induire des réactions
d’oxydoréduction

Initiation des réactions de décomposition d’H202

Photo-Fenton . ny o
par des métaux pour générer OH

Fonctionne par deux modes :

- action chimique (indirecte) : a haute
fréquence, conduit & la génération de
radicaux libres (HO®°, HO2° et O°)

- action physique (directe) ; bulles de
cawtation

Sono-chimie

L’oxydation électrochimique a fait I'objet de cette étude. Le prochain paragraphe détaille les

principes de fonctionnement de ce procédé.
2.6.2.1 Loxydation électrochimique (OEC)

L’électrochimie se base sur le transfert d’électrons entre la molécule a oxyder et I'accepteur final
qui peut étre soit 'anode, on parle ici d’'oxydation anodique directe, soit par une des espéces

réactives générées dans la solution électrolysée et on I'appelle oxydation indirecte.

Oxydation anodique directe

Elle a lieu quand I'échange délectrons se fait sur la surface de I'électrode. La décharge
anodique de la molécule d’eau conduit a la formation des radicaux libres. Par la suite, ces
especes radicalaires vont pouvoir oxyder des polluants organiques ou autres présents dans
leau (Brillas & Martinez-Huitle, 2015) .

Ce type d'oxydation permet d’oxyder les molécules organiques contenues dans I'eau a traiter en

CO: et en eau et autres produits d’oxydation (F Zaviska et al., 2009) selon I'équation (Eq 2)

CoH,0, + nHz0 - xC05 + (y + 2n)HY + (y + 2nje” Eq 2
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Généralement, les anodes utilisées dans ce type d’oxydation sont dites anodes a fortes
surtension d’'oxygeéne, tel que le BDD. Cette électrode est couramment utilisée en raison de sa
capacité a produire des radicaux hydroxyles (Marselli et al., 2003).

Oxydation indirecte

Ce mode d’action de I'électro-oxydation se fait par génération in-situ d’'oxydants forts qui
diffusent dans la solution électrolysée et réagissent avec les molécules cibles. Ces oxydants
peuvent se former a partir des halogénures (par exemple : le chlore actif et le brome actif) ou
aussi a partir de la réduction de la molécule d’oxygéne générant ainsi du peroxyde d’hydrogéne
par exemple (Gotsi et al., 2005; Rajkumar & Kim, 2006).

L’oxydation directe et indirecte en électro-oxydation peuvent se faire simultanément et une peut
faciliter ou assister I'action de l'autre. Par exemple, dans le cas de la désinfection, I'oxydation
directe perturbe physiologiquement les bactéries a cause de I'échange direct d’électrons entre
lanode et la paroi cellulaire de celles-ci (Drogui, 2013). Par ailleurs, le passage du courant a
travers la cellule bactérienne permet de détruire les inclusions protéiques, ce qui méne par la
suite a sa désactivation. Ainsi, les oxydants solubles générés peuvent pénétrer dans la cellule,
viser ses centres vitaux (ADN, protéines, etc.) et conduire a sa lyse définitive. Les virus seraient
une cible trés facile de I'électro-oxydation car ils ne possédent pas de membrane. La Figure 6

présente un schéma récapitulatif des deux actions d’oxydation : directe et indirecte.

La désinfection des eaux par OEC a été le sujet de plusieurs études ( Kraft et al., 1999; P.
Drogui et al., 2001; Haenni et al., 2002; A. Kraft, 2008; Haaken et al., 2014) car elle se base sur
I'électro-génération in-situ d'EORs comme par exemple OH°, O°, HO:°, Os et H202. Ces
especes ont un potentiel d’oxydation trés élevé et plus efficace par rapport au chlore et ses
dérivés. En effet, les radicaux libres tout seuls sont 10° fois plus efficaces que le chlore en
matiere de désinfection (Cho et al., 2004).
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Parameétres déterminants de /efficacité du traitement par oxydation électrochimique

a. Type de I'électrode utilisée

Le choix de I'électrode, surtout de 'anode, dans un procédé électrochimique est primordial. Une
anode est définie par sa sélectivité et sa surtension en oxygene. En effet, il existe des anodes a
forte surtension en oxygene (BDD ; IrOz; RuO2; SnO2; PbO2 ) qui favorisent la génération des
radicaux hydroxyles aux dépens de I'oxygéne qui se forme par oxydation de la molécule d’eau
(Anglada et al., 2009). Cette derniére réaction est dite secondaire ou indésirable si I'objectif est
la dégradation des polluants qui se trouvent dans I'eau a traiter. Elle peut avoir lieu si les anodes
utilisées sont a faible surtension en oxygene. En effet, les bulles d’oxygene peuvent bloquer les
sites actifs sur I'électrode et comprometire, par conséquent, le transfert d’électrons et par la
suite l'efficacité de la dégradation des contaminants (C. Zhang et al., 2013). Outre, la
conductivité électrique, la stabilité physico-chimique et I'activité oxydante d’'une anode doivent

étre significatives, alors que le ratio colt/durée de vie doit étre faible.

b. Densité du courant

La densité du courant est exprimée sous la forme d’un rapport entre l'intensité du courant et la
surface de I'électrode. C’est un paramétre trés important a prendre en considération dans un
procédeé électrochimique car, il contréle la cinétique d’oxydation et aussi la quantité de radicaux
hydroxyles produits (Pacheco et al., 2011).

Une augmentation de la densité du courant peut entrainer une hausse de la concentration en
radicaux libres dans la solution a traiter. Toutefois, il faut noter qu'une augmentation de la
densité du courant ne signifie pas toujours une augmentation des rendements épuratoires d’un
systéme électrolytique (Daghrir et al., 2013). Par contre, elle va sGrement engendrer une hausse
de la consommation énergétique.
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c. Distance inter-électrodes

La résistance (R) dans la loi dOhm est liée a I'écart qui sépare les électrodes. En effet plus on
augmente cet écart plus (R) devient plus importante. Par conséquent, pour une intensité de
courant constante, le changement de (R) influence les valeurs du potentiel.
Une optimisation de la distance inter-électrode est donc cruciale. Ainsi, il faut gu’elle ne soit pas
trés importante pour réduire les colts énergétiques tout en évitant le contact entre les
électrodes.

d. Caractéristiques initiales de I’effluent ou la solution a traiter

La composition initiale ainsi que les caractéristiques physico-chimiques de la solution a
électrolyser définissent majoritairement l'efficacité d’'un procédé électrochimique. Premiérement,
la teneur ou non de cette solution en sels influence d’une part sa conductivité, et d’autre part la
formation des oxydants a partir d’halogénures (ClI-, Br, etc.). Par exemple, (Naumczyk et al.,
1996;) et (Souza & Ruotolo, 2013) ont démontré qu’'on peut produire du chlore actif a partir

d’'une eau usée de l'industrie du textile trés riche en CI- selon le mécanisme suivant (Eq 3 et Eq

4):

260 = Cl; + 2~ Eq3

Cly+ 2H,0 — €I~ + HCIO+ HY Eq4

Deuxiemement, la concentration en polluants contenus dans la solution a traiter influence leur
taux de dégradation (Anglada et al., 2009). Une forte concentration en polluants peut soit
générer une hausse de la cinétique d’abattement grace a un meilleur transfert de masse, soit a
une diminution de l'efficacité du procédé causée par la compétition entre les polluants et leurs
sous-produits de dégradation(C. Zhang et al., 2013).

D’autres paramétres comme le pH et la température doivent étre pris en considération car ils
affectent aussi le processus électrochimique, surtout via I'oxydation indirecte. En effet, le pH

détermine la dominance de I'une des deux especes chlorées : HCIO et CIO- (Durlia et al., 1997).
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e. Avantages et inconvénients de 'OEC

L'OEC présente plusieurs avantages qui font delle une technique prometteuse pouvant
remplacer ou étre combinée aux méthodes de traitement conventionnelles. Il y a par exemple
(1) Paspect non polluant car elle est basée sur I'électricité et I'ajout de produits chimiques
supplémentaires n'est pas toujours requis, (2) la facilité d’automatisation et la réduction du
volume d’équipements et du risque de manipulation des réactifs, (3) la versatilité : TOEC peut
désinfecter, dégrader et éventuellement minéraliser plusieurs types de polluants en dépit de leur

origine, en des composés moins complexes (Samet et al., 2006).

Cependant 'OEC, comme d'autres procédés, posséde certaines contraintes. En plus de la
consommation énergétique potentiellement élevée, des réactions secondaires qui peuvent
limiter l'efficacité du procédé, la nécessité d’ajout de sels si les eaux a traiter ne sont pas
suffisamment conductrices, I'encrassement des électrodes. Il y a aussi la possibilité de générer
des sous-produits d’oxydation qui sont susceptibles d’étre toxiques. Des recherches récentes
ont démontré que I'électro-oxydation des eaux contenant du chlore conduit a la formation de
chlorate et perchlorate (Bergmann et al., 2009; Jung et al., 2010; Rajab et al., 2015; Sanchez-
Carretero et al., 2011) qui sont considérés comme des contaminants émergents (Kucharzyk et
al., 2009).

Application de TOEC dans le domaine de traitement des eaux de piscines

Malgré toutes les d’études et publications qui traitent de TOEC et ses différents avantages, cette
technique est trés peu intégrée dans les chaines de traitement industrielles (Zaviska et al.,

2009). Le traitement des eaux de piscines par électro-oxydation est tres peu utilisé.

Pour la premiere fois, en 1980 Kosarek (Kosarek, 1980) a reporté la possibilité de produire du
chlore gazeux a partir d’'une solution contenant des ions chlorures. Il a optimisé la formation de
Clz par contréle de pH. Puis (L. Brown, 1987) a développé un systéme électrolytique pour le
contrdle des bactéries et des algues dans les eaux de piscines, ce qui permet de remplacer le
chlore. Les électrodes étaient composées de plomb, étain et cuivre. Et plus récemment, (Haenni
et al., 2002) ont rapporté que I'ajout de NaCl (jusqu’a 900 ppm) a I'eau de piscine en présence
du BDD a permis la production de plus de 10 g/L de chlore. Ces auteurs ont suggéré que les
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eaux de piscines ont été désinfectées grace au chlore, aux radicaux hydroxyles et a 'ozone

généres électro-chimiqguement.
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3 HYPOTHESES DE RECHERCHE, OBJECTIFS SPECIFIQUESDE
RECHERCHE ET DEMARCHE EXPERIMENTALE

3.1 Objectifs derecherche

Objectif global :

L’objectif global de ce projet est de développer une technologie électrochimique de traitement
des eaux récréatives des piscines qui ne nécessite aucun ajout de produits chimiques. Cette
approche permettra d’assurer un traitement innovateur susceptible de présenter une alternative

aux techniques de traitement classiques.
Objectifs spécifiques :
Les objectifs spécifiques se présentent comme suit :

1- Identifier les électrodes les plus aptes a la production des especes oxygénées réactives
(EORS) par une étude volt-ampérométrique.

2- Optimiser les conditions opératoires du procédé électrolytique utilisé pour traiter une matrice
d’eau synthétique de piscine préparée au laboratoire.

3- Evaluer l'efficacité de la désinfection sur des petits et grands volumes d’eaux synthétiques et
réelles de piscine.

4- Evaluer l'efficacité épuratoire du procédé pour la dégradation de micropolluants (ex. caféine
et parabéne) pouvant étre présents dans les eaux récréatives de piscines lors de la
désinfection des eaux.
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3.2 Hypothése derecherche

Le développement d’'un procédé d’'OEC basé sur la génération, in-situ, EORs par des
réactions anodique et cathodique pourrait constituer une voie potentielle de traitement et de
désinfection des eaux de piscines. Cette approche permettrait de remplacer les techniques

conventionnelles basées sur I'ajout de produits chimiques ou sur des procédés codteux.

3.2.1 Hypothese 1

La génération in-situ 'EORs se ferait simultanément sur la cathode et 'anode. Les peroxydes
(incluant H202, O2*, HOz, etc.) pourraient s’obtenir par réduction cathodique a la surface du
feutre de carbone (FC), carbone vitreux (CV) et titane (Ti). Les radicaux hydroxyles et d’autres
EORs (Os et OH®°, etc.) pourraient s’obtenir par oxydation de la molécule d'eau a la surface de
lanode BDD ou Ti/Pt. Ces oxydants générés pourraient désinfecter et dégrader les
contaminants émergents (ex. caféine et parabéne) présents dans les eaux de piscines.

3.2.2 Hypothése 2

Les ions chlorures contenus dans les eaux de piscines pourraient s’oxyder sur le BDD ou le

Ti/Pt en chlore actif, qui est un agent efficace pour la désinfection de I'eau.

3.2.3 Hypothese 3

L’oxydation du chlore sur le BDD ou le Ti/Pt pourrait causer la formation de sous-produits de
traitement (ex. perchlorates). L'utilisation subséquente de charbon actif en grain (CAG) pourrait

permettre d’'adsorber ces perchlorates.
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3.3 Démarche expérimentale

La premiére partie de ce projet a consisté a faire une étude volt-ampérométriqgue permettant
d’identifier les électrodes (anodes et cathodes) les plus aptes a la production d’espéces
oxygénées réactives (EORs: ex. H202, HO2, Os et OH°, etc.) dans une eau de piscine

synthétiqgue. Par la suite, des essais ont consisté a évaluer la capacité de production
électrochimique des EORs a partir d’'une eau de piscine reconstituée (préparée a partir d’'une
ligueur mixte de sueur artificielle). Subséquemment, la cellule électrolytique a été évaluée en
termes de son efficacité bactéricide sur des eaux synthétiques et réelles. Par ailleurs, son

efficacité a éliminer certains polluants émergents a aussi été évaluée (ex. caféine et parabéne).
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4 MATERIELSET METHODES

4.1 Nature et caractéristiques des eaux

4.1.1 Eaux synthétiques de liqueur mixte de sueur artificielle

La premiere partie de ces travaux a été effectuée sur des eaux de piscines synthétiques
reconstituées simulant une qualité d’eau réelle de piscine. Les solutions synthétiques (S1) ont
été préparées a partir d’'une liqueur mixte de sueur artificielle dont la composition est présentée
dans le Tableau 7. Cette composition a été définie grace a I'étude de (Borgmann-Strahsen,
2003) et (Schwake et al., 1998). La liqueur mixte a été stockée a une température de 4°C
jusqu’a utilisation. Les réactifs chimiques fournis par la compagnie Fischer Scientific ont été
dissouts par agitation pendant 15min dans un litre d’eau distillée. Pour chaque manipulation,
une dilution de 3mL/L de S1 (appelée S2) a été préparée. Cette solution contenant uniguement

les réactifs de liqueur mixte de sueur artificielle a permis d’évaluer la capacité de la cellule

électrolytiqgue a produire des EORs.

Tableau 7 : Composition de la liqueur mixte de sueur artificielle.

Réactifs

Concentration dans
la solution S1 (g/L)

Chlorure de sodium (NaCl) (CAS # 7647-14-5)
Chlorure d’ammonium (NH4CI) (CAS # 12125-02-9)
Urée (NH2)2CO (CAS #577-13-6)

Acide lactique (C3HeOs) (CAS # 79-33-4 ; Pureté : 90%)

Acide acétique (CHsCOOH) (CAS # 64-19-7)

20.0
175
1.0
15
5.0
1.0
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4.1.2 Eaux synthétigues de piscines artificiellement contaminées par des
bactéries

Dans le but d’évaluer la capacité du procédé électrolytique a désinfecter les eaux synthétiques,
des tests de désinfection ont été effectués. Les solutions synthétiques de piscines ont été
initialement contaminées par deux cultures bactériennes pures cultivées au laboratoire : E. coli
et P. aeruginosa. Les concentrations bactériennes ont varié entre 102 et 108 UFC/100mL. Celles-
Ci représentent les concentrations moyennes pouvant se trouver dans les eaux de piscines
apres contamination par les baigneurs (Casanovas-Massana & Blanch, 2013; Borgmann-
Strahsen, 2003).

4.1.3 Eaux synthétiques contaminées par des micropolluants

Dans l'optique d’évaluer les performances du systéme électrolytique a éliminer simultanément
les micropolluants, des tests defficacité de dégradation ont été effectués sur des polluants
ciblés; soit la caféine et le parabéne. Il s’agit de deux molécules couramment retrouvées dans
les eaux de piscines. La contamination par la caféine se fait principalement par évacuation des
liqguides humains (urine et sueur) dans les eaux de piscines. Le parabéne est contenu dans les
produits pharmaceutiques et de soin personnel utilisés par les baigneurs. Le contact de I'eau
avec les utilisateurs des piscines conduit a la contamination des eaux par ces polluants. La
caféine (CsHioN4O2; CAS # 58-08-2) fournie par Eastman et le parabene (Butyle 4-
hydroxybenzoate; Ci11H1403; CAS # 94-26-8) fourni par Acros Organics, ont été dissouts afin
d’obtenir une solution S2 d’'une concentration finale de 100 mg/L. Des dilutions de cette solution

meére ont été faites selon les concentrations désirées (1, 10 et 100 ppm).

4.1.4 Eaux de piscines réelles

Afin de valider le traitement sur des eaux de piscines réelles, une autre partie des travaux a été
effectuée sur une eau provenant d’'une piscine intérieure publique de la Ville de Québec (Piscine
Intérieur de Wilfrid Hamel). Les échantillons ont été prélevés dans des contenants stériles en
polypropyléne de 20 L et conservés a 4°C jusqu'a leur utilisation. Avant chaque essai, le chlore
libre contenu dans les eaux de piscines réelles a été neutralisé par du NazSOs (CAS#7772-98-
7).
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4.2 Etude voltampérométrique.

La volt-ampérométrie est un outil électrochimique permettant d’étudier les mécanismes des
réactions d’oxydo-réduction sur une électrode donnée. Elle est basée sur la mesure du courant
électrique induit par un balayage du potentiel. Les résultats obtenus sont sous forme d’'un
diagramme permettant de caractériser une électrode selon le type d’électrolyte utilisé. Un
montage volt-ampéromeétrique est composé de trois électrodes : 1) une électrode de travail que
lon veut tester et sur laquelle on explore les différentes réactions électrochimigues. Dans ce
travail les anodes suivantes ont été testées : BDD, MMO (Mixed metal oxide), Ti/lrOz, Ti/Pt ; 2)
une électrode de référence (Ag/AgCl) dont le potentiel est fixé et ; 3) une électrode auxiliaire ou
contre-€électrode (platine) qui permet de mesurer le courant dans la cellule électrochimique. Le
diamétre des anodes était de 6mm. La vitesse de rotation de I'agitateur était fixée a 500rpm. La
cellule électrochimique est liée a un potentiostat qui régule la tension entre I'électrode de travail
et la contre- électrode, et un générateur de courant (Figure 7).

Contre élsctrode
génerateur Potentiostat /=—
Elactrode
de fravail
Electrode de
reference
Convertisseur (i=0)
Computer de courant en
potential
Cellule

Figure 7 : Schéma descriptif d’un systéme de volt-ampérométrie
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4.3 Montage et caractéristiques des deux cellules électrolytiques
4.3.1 Unité 1: cellule parallélépipedique

Les premiers essais ont été realisés dans une cellule électrochimique (Figure 8) en PVC d’une
capacité de 500 mL. Cette cellule présente les dimensions suivantes : 17cm de profondeur, 5
cm de largeur et 11,5 cm de longueur. L'eau était recirculée dans un bac d’'un volume de 2 L,
d’'une hauteur de 15 cm, d'une longueur de 14,8 cm et d’'une largueur de 10 cm. Deux
électrodes, une anode et une cathode peuvent y étre placées verticalement, avec une distance
inter-électrode d’environ 0,5 cm. Les anodes utilisées (titane platiné (Ti/Pt) et bore dopé au
diamant (BDD)) se caractérisent par une surface active de 68 cm? et une surface de vide de 45
cm?. La cathode utilisée était le feutre de carbone (FC) avec une surface totale de 127 cm?. Le
générateur de courant Xantrex XFR 40V-70A (Aca Tmetrix, Mississauga, Ontario, Canada) avait
une capacité maximale de 75 A et 40V et la pompe péristaltique (Colo-parmer-masterFlex L/s)
fonctionnait a un débit de 170 mL/min.

Current Generator

+ =
|
|

®) |

5 O
PUMP / CATHODE ANODE

ELECTROLYTIC TANK

Recirculation Tank
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4.3.2 Unité 2: cellule cylindrique

Cette deuxieme cellule cylindrigue (Figure 9) nous a permis de traiter des volumes plus

? Water Exit
| |

importants d’eau de piscines réelles soit 25, 50 et 100L.

15 cm|

I?I
Water Entry

13 cm:

N
Vv

Figure 9 : Structure schématique de la cellule cylindrique. A : Régulateur de pression, B : Débitmetre, C : Bac
de recirculation, D : Pompe, E :cellule électrochimique (Anodes :2 BDD, Cathodes : 2 FC)

Elle comprenait deux anodes et deux cathodes placées parallelement et séparées d'une
distance de 1 cm. Ces électrodes étaient connectées au méme générateur de courant utilisé
dans la cellule parallélépipédique (Xantrex XFR 40V-70A (Aca Tmetrix, Mississauga, Ontario,
Canada)). Le volume utile de la cellule était de 1,5 L et le bac de recirculation pouvait contenir
jusqu’a 100L d’eau a traiter. La recirculation était assurée par une pompe liée a un débitmétre et
un régulateur de pression. Les deux cellules fonctionnaient en circuit fermé. Le débit dans la
cellule parallélépipédique était de 3,3 mL/s et dans la cellule cylindrique 8,7 mL/s. Le temps de
résidence des eaux a traiter dans les cellules parallélépipédique et cylindrique était de 2,8 min

et 2,4 min respectivement.

Les parametres de dimensionnement de la cellule cylindrique sont résumés dans le Tableau 8.
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Tableau 8 : Paramétres opératoires de la cellule cylindrique utilisée pour traiter 50L d'eau de piscine réelle
contaminée.

Parameétres Cellule parallélépipédique Cellule cylindrique
Surface solide BDD (cm?) 68,05 136,10
Courant optimal (A) 1,5 3,0
Densité électrique (A/cm?) 0,022 0,022
Volume (L) 1 50
temps (min) 120 3000
Quantité d'électricité (A.h/L) 3 3
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4.4 Techniques analytiques
4.4.1 Cultures bactériennes et dénombrement des bactéries

Des cultures pures dE. coli et de P. aeruginosa ont été utilisées comme indicateurs bactériens

lors du suivi des performances du procédé électrolytique.

Une souche pure d’E. coli a été fournie par Sigma-Aldrich sous forme de vitroids contenant
chacun 10 000 UFC. Les vitroids étaient conserves a -29°C avant d’étre réactivés. Cette
température permet d’inhiber les réactions biochimiques a lintérieur de la cellule en réduisant
I'énergie thermocinétique. La souche P. aeruginosa HSJ2 a été isolée au laboratoire du Pr. Eric
Déziel de I'Institut Armand-Frappier. Les deux cultures bactériennes ont été réactivées dans le
bouillon Lennox L Broth (LB broth base) fourni par Invitrogen a une température de 37+1°C.

Pour le dénombrement des colonies nous avons utilisé la méthode des membranes filtrantes
9222D du Centre dexpertise en analyse environnementale du Québec. Le diametre des filtres
de nitrocelluloses était de 0,45 pum. Aprés chaque filtration d’'un échantillon d’eau de 100 mL, les
filtres sont déposés sur des milieux de culture sélectifs solides (m-FC-BCIG fourni par Oxoid
pour la culture d’E. coli et m-PA-C fourni par BD pour la culture de P. aeruginosa). Puis ils sont
incubés a 37 + 1 °C pendant 24 heures et 41,5 + 1 °C pendant 72 heures pour E. coli et P.

aeruginosa respectivement.

4.4.2 Mesures du pH et du chlore

Au cours de cette étude, le pH a été mesuré grace un pH-metre (Fisher Acumet, modéle 915)
composé d’une électrode a double jonction (électrode de référence Ag/AgCl).

Le chlore a été déterminé en utilisant un colorimétre de poche (Pocket Colorimeter™ |l Filter
Photometer) fourni par HACH.
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4.4.3 Mesure indirecte du peroxyde d’hydrogéne par titrage au sulfate de cérium.

Cette méthode indirecte permet d’estimer la quantité de peroxyde d’hydrogéne H202 généré par
réduction d'O2 sur la cathode. L'oxydation d° H20: se fait par ajout de sulfate de cérium
(Ce(S04)2, 2(NH2)2S04.2H.0 ; CAS # 13590-82-4 ; fourni par Fisher) a 20mL de la solution
contenant le peroxyde d’hydrogéne. Le dosage se fait en présence de 2 a 3 gouttes d’'un
indicateur coloré (Orthophénanthroline ferreuse ou ferroine (Fe (O-phen)s?*) CAS # 14634-91-4 ;
fourni par Ricca/Fluka )) qui donne une coloration rouge vive. L’ion cérium Ce** réagit avec H02
en premier lieu puis avec la ferroine (Eq 5 et Eq 6). Le passage de la coloration de la solution du

rouge au bleu pale indique le point de virage. ,

2C0e*t + Hy 0, 0 203+ 0,4+ 2HT K5

2+ I+
[Fe((0— Phen)),| +Ce** & [Fe((0— Pren)),| + €e®* g6
Rouge bleu pale

4.4.4 Dosage des oxydants totaux par titrage volumétriqgue aux iodures :

Au cours de la réaction d’électro-oxydation, plusieurs oxydants peuvent étre générés dans la
solution d’eau électrolysée et ce dépendamment de sa composition. Par exemple, a 'anode |l
peut y avoir génération d'ozone, de chlore, des ions persulfates S20s*, du radical super-oxyde
(02°), etc. Parallélement, il y a production de peroxyde d’hydrogéne a la cathode. Le titrage
consiste a ajouter 1 mg d'iodure de potassium (KI) (CAS#7681-11-0 ; Fischer) a 50 mL de la
solution a doser. En présence d’oxydants, les ions iodures vont se transformer en iode (Eq 7)
donnant une coloration jaune. L’ajout de quelques gouttes d’'amidon (CAS#9005-25-8 ; Fisher)
change la couleur de la solution en bleu foncé. Le dosage se fait par ajout d’'une solution de
thiosulfate de sodium (Na=SQOs; CAS# 7772-98-7 ; Fischer) a 0,1M qui réagit avec les iodes (Eq
8) jusqu’a détection d’'un point de virage de la solution vers du bleu péle ou incolore.

217+ 5,05 & I, + 2505 Eq7
Iz+25;0% & 217+ 5,02 g8
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4.45 Dosage de lacaféine, du parabéne et des perchlorates :

Les concentrations initiales et résiduelles de la caféine dans I'eau synthétique de piscine ont été
déterminées par spectrométrie ultraviolet-visible (Cary50 MPR, Varian, Canada) a une longueur
d'onde de 274 nm dans une cellule optique en quartz de 1 cm. Ces concentrations ont été
évaluées en utilisant une courbe de calibration (absorbance vs concentrations connues de CAF)
(Figure 10).

2 -
1.8 1 v =0.0951x
1.6 4 R =0.9952
1.4
5
Q12 -
0]
£ 1
2
008 4
E
0.6
0.4
0.2
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Concentration en cafféine [mg/L]

Figure 10 : Courbe étalon de la caféine (absorbance vs concentrations de CAF) a la longueur d’onde de 274
nm

Afin d’analyser les concentrations traces de l'ordre du ppb, la chromatographie liquide combinée
a la spectrométrie de masse LC-MS-MS (Finnigan Surveyor LC Pump Plus et Autosampler Plus-
TSQ Quantum Access Mass Spectrometer) a été utilisée. La colonne était une BetaBasic-
18100 mm x 2.1 mm x 3 pm avec deux phases : 1) eau avec 0,1% d’acide formique et 2)

acétonitrile. La limite de détection de la caféine était de 0,5 ppb.

Les concentrations initiales et résiduelles de parabéne dans I'eau synthétique de piscine ont été
aussi déterminées par spectrométrie ultraviolet-visible (Cary50 MPR, Varian, Canada) a une
longueur d’'onde de 254 nm dans une cellule optique en quartz de 1 cm. Ces concentrations ont
été évaluées en utilisant une courbe de calibration (absorbance vs concentrations connues de
CAF) (Figure 11).
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Figure 11: Courbe étalon du BuPa (absorbance vs concentrations de BuPa) a la longueur d’onde de 254 nm

Les perchlorates ont été analysés par LC/MS/MS (Finnigan Surveyor LC Pump Plus et
Autosampler Plus- TSQ Quantum Access Mass Spectrometer) sur une colonne Dionex lonPac

AG 16, 50 mm x 2 mm (chauffée & 30°C). La limite de détection était de 0,5 ug/L.
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5 RESULTATSET DISCUSSIONS

5.1 Voltampérométrie

Il a été prouvé que la nature du matériau de I'anode influence fortement a la fois la sélectivité et
l'efficacité d’'un procédé électrolytique (Martinez-Huitle & Brillas, 2009). Dans cette optique, une
étude volt-ampérométrique linéaire a été réalisée pour comparer quatre anodes différentes :
BDD, Ti/Pt, Ti/lrO2 et MMO. L’expérience s’est déroulée a température ambiante a 500 rpm et a
une vitesse de balayage de 2 mV/s dans S1 (NaCl (0,06 g/l) et NH4ACI (0,0525 g/l)). 5 a 7
balayages ont été faits pour chaque électrode et le dernier balayage pour chacune a été retenu.
La Figure 12 représente les résultats de cette expérience.

La difféerence dans les pics des potentiels d'oxydation de la molécule d’eau sur chaque courbe
peut étre attribuée a la nature et la structure de I'électrode. L’évolution de I'oxygéne était
comparable pour le MMO et le Ti/lFO2 dans la solution S1, elle commence a un potentiel
d’environ 98 et 100 mV respectivement. Par ailleurs, le dégagement de I'oxygéne sur le BDD et
le Ti/Pt napparait que plus loin a des potentiels relativement élevés (210 et 201 mV
respectivement) pour que d’autres agents oxydants (par exemple : radicaux libres) peuvent avoir
lieu. Ces résultats suggérent que la formation de I'oxygéne est plus facile sur le MMO et le
Ti/lrO2 en comparaison avec le BDD et le Ti/Pt. Comme mentionné précédemment, l'utilisation
des anodes qui se caractérisent par une forte surtension en oxygéne serait nécessaire pour
l'oxydation des polluants qui peuvent se trouver dans une eau. En se basant sur cette
supposition, la meilleure anode semble étre le BDD, suivi par le Ti/Pt. Ces résultats confirment
ce qui a été rapporté par (Jardak et al., 2016). Par ailleurs, le BDD et Ti/Pt ont été retenues

comme meilleures anodes.



Densité du courant (maA/cm?2)

0 100 200 300 400 500 600 FOO 800 P00 1000

Potentiel vs Ag/AgCl{en mV)

Figure 12: FEude de la wolt-ampérométrie pour différentes anodes dans la solution S; (NHsCl + NaCl)
(BDD, MMO*, Ti/lrO2, Ti/Pt).
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5.2 Effet de la cathode: concentration d’ H2O2 générée par titrage
volumeétrique au cérium.

Le peroxyde d’hydrogéne se génére a la surface de la cathode. Le processus commence a
lanode ou il y a oxydation de la molécule d’eau en oxygéne (Eq 9), puis & la cathode 'oxygéne

est réduit pour donner le peroxyde d’hydrogéne (Eq 10).

2H,0 & O0,+4H +2e” Eqo

ﬂz+2H++2€_HHzDZ B:]lO

Le but primaire de cette étude était d’identifier la cathode qui permettait de produire la
concentration de peroxyde d’hydrogéne la plus importante, dans les mémes conditions
expérimentales. Trois cathodes ont été testées lors de cette expérience : le feutre de carbone, le
carbone vitreux et le titane, combinées a une anode en Ti/Pt. La solution utilisée était S1 (pour
éviter la consommation du peroxyde d’hydrogéne par la matiére organique), lintensité de

courant était fixée a 0,5 A avec un temps d’électrolyse de 2 heures.

La Figure 13 montre I'évolution de la production d'H202 (en mmol/L) au fil des deux heures
d’électro-oxydation. La concentration en H:0O: augmentait avec le temps pour les trois
électrodes mais, plus notablement dans le cas du feutre de carbone. Elle est passée de 0,06
mmol/L & 0,23 mmol/L aprées 20 et 100 min de traitement, respectivement. Des résultats
semblables ont été reportés par (Drogui et al., 2001). La texture spongieuse et poreuse du FC
pourrait étre a la base de l'augmentation de la surface de contact de la cathode. Cela

permettrait une meilleure production de H202 (Ozcan et al., 2008a).

La concentration du peroxyde d’hydrogene s’est stabilisée aprés 60 min d’électrolyse sous
forme d'un palier pour le carbone vitreux et le titane. Ces résultats sont conformes a ceux

reportés dans la littérature (Drogui et al., 2001a; Ozcan et al., 2008b).
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Figure 13: Effet du type de cathode sur la production de H:O2 dans la solution Si (Cathode: Carbonne
vitreux, feutre de carbone, Titane; Anode: Ti/Pt; I=0,5A; S1, t=120min)
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5.3 Effet de lintensité du courant sur la production d’H>0>

Lintensité du courant appliquée est un paramétre clé dans le procédé d’électro-oxydation. Dans
cette optique et afin de déterminer son effet sur la génération du peroxyde d’hydrogéne sur le
FC spongieux, des intensités de courant variant entre 0,2 et 2 A ont été appliguées pour la
solution S2. Les résultats sont présentés sur la Figure 14. La quantité de peroxyde d’hydrogéene
produite était proportionnelle a l'intensité du courant appliquée et deux parties distinctes ont été
remarquées sur les courbes. La premiere indique une augmentation linéaire de la concentration
d’Hz20: au fil des premiéres 20 min, et la deuxiéme est sous forme d’'un palier de valeurs plus au
moins stables. Ainsi, de 0,2 A & 0,8 A, la concentration en H202 augmentait avec 'augmentation
de lintensité de courant. Alors qu’'une baisse importante du peroxyde d’hydrogéne a été
constatée a des intensités plus élevées que 0,8 A. Ces résultats confirment les travaux d'Ozcan
et al. (Ozcan et al., 2008) qui ont reporté une baisse de la concentration d’'H20: a des intensités
de courant supérieures a 100 mA. Cette baisse peut étre expliquée par le fait qu'a des potentiels
supérieurs a 9,7 V, la réduction de 'Oz en eau entre en compétition avec la réduction d’'Oz en
peroxyde d’hydrogéne (Badellino et al., 2006). La hausse de la température peut aussi jouer un

réle dans la décomposition de H20:2 (Badellino et al., 2006).
Lintensité du courant | = 0,8 A était donc lintensité optimale pour générer le maximum de

peroxyde d’hydrogéne a la surface du feutre du carbone dans une matrice d'eau de piscine

synthétique sans matiere organique S1.
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Figure 14 : Effet de D’intensité appliquée sur la production d’H>O> (Cathode: FC; Anode: Ti/Pt; t=120min ;
S1;1=0,2 -2 A)
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5.4 Effet de 'anode : dosage des oxydants totaux par titrage volumétrique aux
iodures.

Les oxydants générés par OEC dépendent de la composition de I'électrolyte. Il est possible de
générer, en plus des radicaux libres et des oxydants oxygénés (peroxyde, super oxyde, ozone,
etc.) d'autres agents réactifs comme mentionné dans les sections précédentes. Les ions
chlorures CI- présents dans la solution synthétique de piscine vont étre oxydés sur I'anode pour
dégager du Cl2 (Eq 11) qui & son tour s’oxyde en HCIO puis en CIO- (Eq 12 et Eq 13). La
dominance de chacune des deux espéces HCIO et CIO- dépend du pH (Guy Durliat, 1997).

200" Cl+ e Eg 11
Cl, + H,0 & HEIO+€I-+ HY B 12

2HCIQ = ClO0-+ HY Eq 13

Ces especes seront les agents actifs qui auront un réle dans la désinfection et la dégradation

des contaminants émergents présents dans 'eau de piscine.

Dans cette expérience nous avons comparé les performances de production d’'oxydants des
deux anodes choisies par volt-ampérométrie : BDD et Ti/Pt. Une intensité de courant de 0,8 A
(intensité optimale pour produire du peroxyde d’hydrogéne au niveau de la cathode) a été
appliquée dans S2 pendant deux heures. Les concentrations d’'oxydants totaux produits au fil du
temps ont été mesurées par titrage volumétrique aux iodures. La Figure 15 montre les résultats

de cette expérience.

Les concentrations des oxydants totaux produits généralement dans la solution avaient des
profils pareils pour les anodes. Le BDD a permis de générer un maximum d’oxydants arrivant a
8 mg/L en 30 min alors que le Ti/Pt permettait une génération de 7,7 mg/L aprés environ 60 min
d’électrolyse de S2 . Une baisse est survenue aprés 30 min et 60 min d’électrolyse pour le BDD
et le Ti/Pt respectivement (Figure 15).
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Figure 15: Effet de I’anode sur la production des oxydants totaux étudiés par titrage dans S2 (Anode: BDD,
Ti/Pt; Cathode: FC; I= 0,8A; t=120 min)
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5.5 Evaluation de |’ efficacité du procédé électrolytique : la désinfection
5.5.1 Dans I’eau de piscine synthétique S2

Les premiers tests de désinfection ont été effectués dans la cellule parallélépipédique avec un
volume de 2 L d’'eau synthétique de piscines S2. Le pH de cette solution était ajusté avant
chaque essai pour se conformer aux normes et afin de ne pas affecter les bactéries. Une
concentration de 10?2 UFC/100 mL des deux espéeces bactériennes a été ajoutée a S2 avant le
test de désinfection sans (test controle) et avec application de courant. Etant donné la texture du
feutre de carbone pouvant permettre I'adsorption des bactéries sur ses pores, un test contrble
sans intensité de courant a été effectué pour confirmer cette hypothése. La Figure 16 présente

les résultats de cet essai.

Aprés deux heures de recirculation de I'eau synthétique de piscine contaminée, 40% de la
concentration initiale des bactéries a été adsorbée sur le feutre de carbone. L’'adsorption sur ce
type de cathode est un atout supplémentaire pour désinfecter les eaux, car I'échange

d’électrons entre I'électrode et les bactéries serait potentiellement favorisé.

#E.Coli #P.aeruginosa

[UFC] x 102 UFC/M00 mL

Concentration initiale Concentration finale

Figure 16 : Contrdle de désinfection sans imposition de courant ; eau synthétique de piscine S2 contaminée;
Cathode: FC; Anode: BDD; temps: 2h; wlume : 2L
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Le Tableau 9 résume les résultats de désinfection qui comparent les deux anodes étudiées Ti/Pt
et BDD apres l'application du courant | = 0,8 A choisi dans la section précédente. L’électro-
génération d’oxydants a la surface des électrodes durant les deux heures d’électrolyse a permis
I'élimination de 2 logs d’E. coli et P. aeruginosa. Aucune différence n'a été remarquée entre la
performance du BDD et le Ti/Pt pour la désinfection d’eau de piscine synthétique peu chargée
en germes comprenant une concentration initiale de 102 UFC/100 mL. Ce procédé électrolytique

s’avere donc efficace pour le traitement des eaux synthétiques de piscines.

Tableau 9 : Résultats de désinfection d’eau synthétique de piscine chargée de 102 UFC/100mL d’E. coli et de
P. aeruginosa par OEC.

Concentration initiale en Concentration finale en bactéries
bactéries [102UFC/100 mL]
[102 UFC/100 mL] .
BDD Ti/Pt
E. coli 595+5 0+x1 0+x1
P. aeruginosa 320+1 0+1 0+1
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5.5.2 Dans de I'’eau de piscine réelle : cellule parallélépipédique

5.5.2.1 Effet de la concentration des bactéries

Dans cet essai des eaux de piscines réelles ont été utilisées. Apres échantillonnage des eaux
de piscines, une neutralisation du chlore a été faite par ajout du thiosulfate de sodium (0,1 M).
Un échantillon deau initialement contaminée par des concentrations variant entre
10? et 10° UFC/100 mL de cultures bactériennes d’E. coli et de P. aeruginosa a été prélevé au

début et a la fin (aprés 2 heures) de traitement.

Lintensité du courant | = 0,8 A supposée étre optimale pour la production de peroxyde
d’hydrogéne n’était pas suffisante (pour BDD et Ti/Pt) pour désinfecter des eaux de piscines
réelles contaminées par des concentrations supérieures a 102 UFC/100 mL pour les deux
espéces bactériennes et plus spécifiguement P. aeruginosa. Ainsi, une concentration de 136 *
22 UFC/100 mL de P. aeruginosa a persisté dans la solution d’eau de piscine réelle contenant
58,5x10* + 27 UFC/100mL aprés deux heures de traitement en présence du BDD. Une
augmentation de lintensité du courant a été nécessaire pour améliorer les performances de

désinfection du procédé électrolytique.

Le Tableau 10 présente les résultats de désinfection observés en utilisant le BDD et le Ti/Pt a
des intensités de courant supérieures a 0,8 A. L’augmentation de lintensité de 0,8 a 1,5 Aen
présence du BDD a conduit a une élimination presque totale des bactéries méme a 10 UFC/100
mL, tandis que le Ti/Pt ne parvenait pas a éliminer P. aeruginosa (66 + 2 UFC/100 mL
résiduelles) a cette intensité de courant. La résistance de P. aeruginosa au traitement comparée
a E. coli serait d0 a sa paroi cellulaire externe composée de polysaccharides qui la protége
contre l'effet direct du courant mais aussi contre la pénétration des oxydants a l'intérieur de la
cellule (Drees et al., 2003 ; Grobe et al., 2001). Une désinfection compléte a été atteinte a 1 = 3
A appliguée sur le Ti/Pt. (Schmalz et al., 2009) ont rapporté une amélioration de l'efficacité de
désinfection par électro-oxydation sur BDD des eaux useées traitées biologiquement. lls ont
mentionné que 'augmentation de la densité du courant était a la base de 'accélération de la

production d’oxydants électrochimiques responsables de la désinfection.
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Tableau 10 : Comparaison de D’efficacité de désinfection des eaux de piscines réelles contaminées en présence
des deux anodes : BDD et Ti/Pt; Cathode : FC; Temps de traitement : 2h; wlume : 2L; Co: concentration
initiale en bactéries; Cr concentration finale en bactéries.

10° UEC/100 m| 10" UEC/100 m 10° UEC/100 m

c, C; c, C. c, o

Anode: BDD, | = 1,5A

E. coli 46,5x10°+3 | 0 | 3,8x10"+4 0 1,4x10°+2 | 0+l

P. aeruginosa | 35x10°+2 | O | 2,8x10 11 0 0,26x10° +1 | 1#1

Anode: Ti/Pt, | = 1,5A

E. coli 3x10° + 3 0 |126x10'+20 | O |1,18x10°+30 | 1%1

P. aeruginosa | 21,4x10° +61 | 11 | 1,07x10" +10 | 66 £ 2 - -

Anode: Ti/Pt, | = 3A

E. coli 3,8x10 + 4 0 14x10°+2 | 1¥1

P. aeruginosa 2,8x104 +11

0 0,26x10° +1 | 1£1
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5.5.2.2 Effet du temps de traitement :

Comme lintensité du courant, le temps de traitement est un parametre essentiel qui doit étre
pris en considération lors d’'une électro-oxydation. Dans cette partie, le temps de traitement
necéssaire pour assurer une bonne désinfection électrochimique a été évalué. Une test de
comparaison entre la simple chloration a 'eau de javel a 2,20 mg/L et TEOC a été fait.

La désinfection électrochimique par l'intermédiare du BDD était plus rapide que celle par le Ti/Pt
comme présenté sur la Figure 17. L’élimination d’E. coli et de P. aeruginosa a été effectuée en
moins de 30 minutes en présence du BDD alors qu’elle a demandé le double de ce temps pour
le Ti/Pt. La différence entre la chloration et I'électro-oxydation est plus visible et accentuée
quand il s’agit de P. aeruginosa. En effet, le temps de contact entre le chlore actif est cette
bactérie est supérieur a 90 min pour achever une élimination quasi-totale du germe.

100
== Be= P geruginosa | Contrdle [C12] = 2,20 moil

g0
50 —— P aeruginosa : FC/BDD
70 —— P geruginosa; FCTIFt
B0
50
40
30

20

Concentration résiduelle de P. asurignosa [%]

ﬂ\
10 ~
~
0 * T3 »
0 30 60 90 120

Temps de traitement [min]
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Figure 17 : Influence du temps de traitement sur I’élimination de P. aeruginosa et E. coli (104
UFC/100mL) dans des eaux de piscines réelles; Cathode: FC; Anode: TiPt (I=3A) et BDD
(IF1,5A) ; wlume 2L

L’électro-génération simultanée de plusieurs oxydants (EORs et chlore actif) permet I'élimination
des bactéries en moins de temps comparée a la chloration ou le chlore est le seul désinfectant
actif dans la solution.

Pour comprendre la différence entre les performances des deux anodes BDD a | = 1,5A et Ti/Pt
a | = 3 Adans de I'eau de piscine réelle, un dosage des oxydants totaux a été réalisé. La Figure
18 présente les résultats de cette expérience.
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Figure 18 : Comparaison des concentrations en oxydants totaux générésawec le BDD a 1,5A etle Ti/Pt & 3A
dans une matrice d’eau de piscine réelle; (Cathode: FC; Temps: 2h; Volume: 2L)

La concentration en oxydants totaux (en g/L) générés a la surface du BDD est largement
supérieure a celle produite a la surface du Ti/Pt pendant les premiéres 40 minutes (0,07 versus
0,002 g/L en 40 minutes pour le BDD et Ti/Pt respectivement). Cette capacité des anodes de
BDD a produire plus d’'oxydants, comparativement a l'anode de Ti/Pt, est principalement
attribuée a leur forte activité et production ’EORs.

En effet, le BDD est connu pour son efficacité a générer in-situ a partir de I'eau plusieurs
oxydants grace a sa forte surtension en oxygene (Bensalah & Abdel-Wahab, 20183;
Martinez-Huitle & Brillas, 2008). Ces oxydants sont soit sous frome radicalaire (Jeong & Kim,
2006) ou soit sous formes de composés plus stables tels que le chlore et ses dérivés, 'ozone et
le peroxyde d’hydrogéne (Palmas et al, 2007).

Une baisse accentuée de cette concentration chez le BDD s’est produite aprés avoir atteint son
maximum, tandis que pour l'électrode Ti/Pt, cette production continue de croitre faiblement
(jusqu’a 0,01g/L aprés 2h de traitement). Les concentrations finales des oxydants totaux apres
deux heures d’électrolyse est d’environ 8 mg/L pour le Ti/Pt et 20 mg/L pour le BDD. Ces
concentrations résiduelles vont assurer un effet rémanent contre les proliférations bactériennes
probables.

Une formation d’'un sous-produit d’électro-chloration a été soupgonnée, et ce particulierement en

raison de l'importante formation de chlore actif. Effectivement plusieurs recherches ont lié cette
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baisse de concentration en chlore a la formation de perchlorates (Kapaka et al., 2010; Sanchez-
Carretero et al., 2011; Polcaro et al., 2008; Bergmann et al., 2009; Bergmann & Rollin, 2007).

L'ion perchlorate est formé d'un atome de chlore entouré d’'une rangée tétraédre d'atomes
d'oxygéne. C’est un élément chimiqgue monovalent, incolore et inodore (Bao & Gu, 2004). Il est
aussi non labile et inerte par rapport a 'échange d'oxygene avec de l'eau (G. Brown & Gu,
2006). Les sels de perchlorate sont tres solubles dans l'eau. Leur solubilité varie entre 15 et
2000 g/L (IP Team, 2005) selon le type de sels. lls ne sont pas volatiles a cause de leur faible
pression de vapeur, par conséquent le passage des perchlorates de I'état liquide a I'état gazeux
est impossible dans des conditions ambiantes (Hatzinger & Diebold, 2009). Le perchlorate est

un oxydant puissant mais trés peu réactif (Srinivasan & Viraraghavan, 2009).

Ces caractéristiques rendent le perchlorate tres stable et persistant dans I'environnement
(Srinivasan & Viraraghavan, 2009). En effet les perchlorates sont des contaminants émergents
et plus spécifiquement des perturbateurs endocriniens susceptibles d’altérer la fonction des
glandes thyroides (Greer et al., 2002; Wolff, 1998; Wyngaarden et al., 1952).

La formation des perchlorates (ClO2) sur le BDD se fait par lintermédiaire des radicaux
hydroxyles qui oxydent l'ion chlorure en différents composés oxy-chlorés selon les équations
suivantes (Eq 14, Eq 15, Eq 16 et Eq 17) :

CI"+O0H - €ClO” + Ht+ e~ Eql4
ClO-+0H = ClO;+ HT+ e K15
ClOZ;+OH = €ClO;+ HY+ e~ £ 16
CIO;+OH - ClO + HY+ e” gy 17

Pour mettre en évidence cette hypothése, une analyse des ions perchlorates a été effectuée par
LC-MS-MS. Puis les concentrations trouvées ont été comparées aux concentrations du chlore
libre mesurées le long de I'électrolyse des eaux de piscines réelles. Les résultats sont résumeés

dans la Figure 19.
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Figure 19 : Formation de perchlorate (ClO4°) au cours de I’électrolyse de 1’eau de piscine (BDD/FC; =1,5A)

La formation des perchlorates commence simultanément avec la formation du chlore actif puis
leur concentration augmente linéairement pour atteindre des valeurs trés élevées arrivant

jusqu’'a 0,34 g/L, au dépens du chlore actif qui commence a diminuer graduellement.

Ces résultats confirment plusieurs études récentes qui ont porté sur la formation des
perchlorates sur la surface des électrodes lors de I'électro-oxydation des eaux contenant du
chlore. Bergmann et Rollin ont mesuré une concentration de 120 mg/L de perchlorates générés
sur une électrode en BDD (cathode IrO2) a 200 mA. La solution électrolysée était une eau
potable contenant 41 mg/L de chlore a pH=7,9 (Bergmann & Rollin, 2007). Une autre étude par
le méme auteur (Bergmann et al., 2009) visant a comparer la production des perchlorates sur
différentes anodes (BDD, platine et MMO) a rapporté que le BDD présente un potentiel de
formation de perchlorates 1000 fois plus élevé que les deux autres anodes. La densité du
courant dans cette expérience a varié entre 50 et 500 Am~ et la matrice utilisée était de I'eau
potable désinfectée par électro-oxydation.

Le comportement du chlore lors de I'électrolyse (1,25 a 10,0 mA cm-2) d'une eau contenant des
ions chlorures sur des électrodes en BDD et DSA (dimensionally stable anodes) (RuO2 Ti) a été
aussi investigué par (Polcaro et al., 2008). lls ont observé que le taux de formation des
perchlorates sur le BDD était plus élevé que celle sur les DSA.
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Les mémes résultats ont été obtenus par (Sanchez-Carretero et al., 2011) qui ont rapporté que
100% de conversion du chlorure en perchlorates sur le BDD peut avoir lieu a des densités de

courant élevées et des conditions alcalines.

L’électrode de BDD conduit a la formation de perchlorate comme produit principal et final de
I'électrolyse a hautes densités de courant dans de I'eau contenant du chlore (Palmas et al.,
2007; Rajab et al., 2015 ; Hubler et al., 2014).

Par conséquent, comme cité dans les sections précédentes, les perchlorates, présentent un
inconvénient dans le cas du traitement des eaux de piscines par électro-oxydation. Etant donné
le manque de réglementation concernant ces composés jusqu’a présent (juste quelques
recommandations et limites de consommations dans les eaux potables (2 & 6 ppb (Tikkanen,
2006)) dans quelques états américains, une remédiation a ce probléme, telle qu’une adsorption
sur charbon actif en grain (CAG) est nécessaire afin d’éliminer ces composés. Ce sujet sera

traité dans la prochaine section.
5.5.2.3 Adsorption des perchlorates sur charbon actif en grain (CAG)

Le perchlorate est difficile a éliminer par lintermédiaire des technologies classiques de
traitement de I'eau (Logan et al., 2001). Cependant, il peut étre réduit de I'eau en utilisant des
technologies physiques, électrochimiques, biochimiques et biologiques de traitement des eaux.
Les méthodes les plus efficaces regroupent les résines échangeuses d’ions et 'adsorption sur
charbon actif. L'adsorption des perchlorates sur le CAG se base sur des mécanismes de
complexation de surface et des forces électrostatiques. Cela est grace a ses surfaces qui sont
caractérisées par la présence de groupes fonctionnels oxygénés qui permettent une meilleure
adhésion des perchlorates au CAG (Ye et al., 2012). Dans ce travail, une approche de
remediation par adsorption sur charbon actif, au probleme de perchlorates dans les eaux de
piscines désinfectées par électro-oxydation a été testée. Pour ce faire, 5 g de CAG a été ajouté
a un litre d'une eau de piscine synthétique S2 électrolysée contenant une concentration initiale
de 180 mg/L de perchlorates. Le choix de cette concentration a été basée sur I'étude de
(Mahmudov & Huang, 2010). Les résultats d’adsorption des perchlorates en fonction du temps

sont présentés sur la Figure 20.
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Figure 20 : Adsorption des perchlorates sur CAG (5 g/L) en fonction du temps ; concentration initiale 180
mg/L ; solution : S2 traitée par électro-oxydation

La concentration des perchlorates diminue graduellement et faiblement avec le temps. Elle
atteint une valeur d’environ 115 mg/L aprés 60 min d’agitation, puis se stabilise sous forme d’'un
palier. La légére augmentation des perchlorates dans I'eau aprés 100 min de contact avec le
CAG peut étre liée a un relargage. Ce phénomeéne revient probablement au fait que le CAG est
vierge (surface non modifi€). Ce type de charbon actif a démontré une faible efficacité par
rapport au CAG adapté avec des tensioactifs cationiques (Chen et al., 2005; Parette & Cannon,
2005).
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5.5.3 Dans de I’eau de piscines réelle : cellule cylindrique

Cet essai avait pour but de tester la capacité du procedé électrolytique proposé, a traiter des
volumes plus importants d’eau (50 et 100 L). Seul le BDD a été utilisé car il était plus efficace
gue le Ti/Pt comme discuté dans le paragraphe précédent. Le calcul des parametres opératoires
de cette unité a été fait en gardant fixe la densité du courant et la quantité d’électricité Q qui

s’exprime :

It
¥

Q=

Ou | : courant optimal en A; t: temps de traitement en h ; V: volume d’eau a traiter en L.

L'intensité de courant requise était de 3 A pour le BDD. Une concentration d’E. coli de 10*
UFC/100 mL a été utilisée pour ce test. Aprés application du courant, un échantillon est prélevé
chaque heure pour suivre la cinétique d’élimination des bactéries. Le temps de résidence de
leau qui passe a travers la cellule était de 2,4 min. La Figure 21 montre les résultats de

désinfection de 50 et 100L d’eau de piscines réelles.

—e—50L —m—100L

Conc. résiduelle d'E .coli en %

0.0 —& a
a 1 2 3 4

Temps [h]

Figure 21 : Influence du temps sur I’élimination de E. coli 10* UFC/100mL dans des eaux de piscine réelles;
deux cathode: FC ; deux anodes : BDD ; I=3A.

Le temps nécessaire pour désinfecter complétement I'eau a varié pour les 50 et 100 L. Une
heure seulement était suffisante pour éliminer toutes les bactéries dans les 100 L alors que les
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50 L ont demandé un temps de traitement de 3 heures. Ces résultats étaient treés surprenants
puisque les 100 L devraient étre traités en un laps de temps supérieur a 3 heures. Une des
explications possibles était I'influence du chlore actif sur le processus de désinfection. En effet,
I'évolution du chlore libre durant les heures de traitement était plus significative dans les 100 L
que dans les 50 L (1,01 et 0,28 mg/L durant la premiére heure de I'électrolyse pour les volumes
de 100 et 50L respectivement) (Figure 21). Par conséquent la diffusion du chlore dans la
solution (en plus des autres oxydants) en quantités plus importantes comparé au 50 L, a mené a
une désinfection plus rapide. Il faut noter aussi que le pH de la solution a 100 L était visiblement
moins variant (entre 7,3 et 7,7) (Figure 22) et celui de la solution a 50 L dépassait 8,8. La
premiére marge de pH favorise la dominance de l'acide hypochloreux (HCIO), alors qu'a pH
basique l'ion hypochlorite (ClIO") domine. Par ailleurs, il est important de rappeler que HCIO est
plus efficace que CIO". La réaction entre les bactéries et HCIO est plus rapide que celle entre les
bactéries et ClO-, ce qui pourrait expliquer le court temps de traitement dans les 100 L comparé
au 50 L.

L’effet de la dilution @ 100L pourrait étre a la base de la stabilité du pH qui avait une influence
sur la cinétique de désinfection mais aussi sur la formation des perchlorates. En effet la Figure
22 montre une diminution de la production de CIOs dans les 100 L par rapport a 50 L ou le pH
était alcalin. (Sanchez-Carretero et al., 2011) a rapporté qu’un pH alcalin favorise la formation
des perchlorates.

4 —— Chlore libre 50 L 0.09
4 —&— Chiore libre 100L
= 35 - 0.08
b Perchlorates 50L

S - 0.07
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c 25 (7]
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Figure 22 : Variation de la concentration du chlore libre et des perchlorates au cours du traitement des eaux
de piscines réelles contaminées par E. coli 104 UFC/100mL.
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Figure 23 : Variation du pH durant I'électrolyse des deux wlumes d'eau 50 et 100L. Anode: BDD; Cathode:
FC; 1=3A
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5.6 Evaluation de [lefficacité du procédé électrolytique : Dégradation des
contaminants émergents.

L'oxydation électrochimique de la caféine et du butyl-parabéne (BuPa) a été réalisée sur le
Ti/Pt. La dégradation de ces deux contaminants par électro-oxydation sur la surface du BDD a
été abordée auparavant (Indermuhle et al., 2013; Steter et al., 2014). L'utilisation du Ti/Pt au lieu
du BDD, avait donc pour raison d'évaluer les performances du Ti/Pt dans I'oxydation des
contaminants émergents en comparaison avec le BDD. En plus du chlore actif, plusieurs EORs
(OH’, Os, etc.) sont générés par électrolyse de I'eau en présence du Ti/Pt (Y. J. Jung et al.,
2007). La quantité et la qualité de ces oxydants dépendent de lintensité du courant appliquée et
le temps de I'électrolyse de 'eau (Jeong et al., 2009).

5.6.1 Effet de l'intensité du courant

100.00 B Caffeine 9340
92.06
90.00

BParaben 82.78
$0.00 7633

70.00
£0.00 55.34
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40.00 2505

% de dégradation de la caféine
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Figure 24 : Effet de ’intensité du courant sur ’abattement de la caféine (10 ppm) et le butyle-parabéne (10
ppm) aprés 2 h de traitement dans la solution synthétique d’eau de piscine S2.
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La Figure 24 montre l'effet de lintensité du courant sur la dégradation de la caféine et du
parabéne durant 2 heures d’électro-oxydation. Le graphique montre que l'oxydation des deux
contaminants est proportionnelle a lintensité du courant. En effet, le pourcentage de

dégradation croit suivant laugmentation de l'intensité du courant.
Caféine :

Plus de 76 % de la caféine a été éliminée a | = 0,5 A: la plus faible intensité de courant
appliquée. Tandis qua | = 3 A 93% de la caféine a été oxydé. Tel que mentionné
précédemment, la concentration des oxydants devient plus importante en augmentant l'intensité
du courant. Ces oxydants seraient responsables de 'oxydation de la caféine. Ce contaminant
est plus susceptible de réagir avec les EORs et plus précisément les radicaux libres (Dalméazio
et al., 2005), gu’avec le chlore (Radjenovic et al., 2011; Weng et al., 2014).

La dégradation de la CAF a suivi une cinétique de dégradation d’ordre 1 (Figure 25) définit

comme suit :

k: constante de vitesse de réaction d'ordre 1 ; €-as: Concentration de la caféine.

L'intégration de cette équation aux limites C=Co (concentration initiale de la caféine) at =0etC

=Cat=t, donne:

CEAF —

1
nﬁ'a

—kt

La constante k a été calculée par régression linéaire. Elle avait la valeur la plus élevée pour
lintensité de courant I= 3 A, et été estimée a 0,0237 min. Les autres intensités de courant ont
été caractérisées par les constantes suivantes : 0,0121 - 0,0137 — 0,0148 et 0,0198 min‘* pour
les intensités 0,5 — 0,8 — 1 et 2 A respectivement.
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Figure 25 : Cinétique de dégradation de la caféine a différentes intensités de courant (0,5-3A).

Ce procédé électrolytique s’avere donc efficace pour la dégradation de plus de 93% de la
caféine. Cependant, en comparaison avec Ti/Pt, le BDD peut éliminer la caféine a des
pourcentages en-dessous des limites de détection (HPLC-UV; 0,01 mg dm-®) (Indermuhle et al.,
2013). Les densités de courant dans cette expérience variaient entre 15 et 100 mA cm=2.
Comme déja mentionné dans les chapitres précédents, le BDD est reconnu comme étant
I'électrode la plus apte a produire des radicaux hydroxyles et d’autres espéces oxygénées et
chlorées (dans le cas ou l'eau contient du chlore) (Bensalah & Abdel-Wahab, 2013;

Martinez-Huitle & Brillas, 2008). Ces agents oxydants sont responsables de I'oxydation de la

caféine.

Le mécanisme d’'oxydation de la caféine par les radicaux hydroxyles a été expliqué par (Telo &
Vieira, 1997). lls ont rapporté que ces oxydants réagissent avec la caféine au niveau de la
liaison C8 et donne naissance a un sous-produit principal nommé l'acide 1,3,7-trimethylurique et
d’autre sous-produits comme le théophylline et I'acide 1,3-dimethylurique.

Parabéne :

La dégradation du parabéne était relativement moins rapide que celle de la caféine. La
constante de vitesse de réaction d'ordre 1 k pour le parabéne a | = 3 A est de 0,0159 min -1
alors que pour la caféine elle est de 0,0237 min. Le pourcentage d’élimination de ce composé
n’est devenu significativement comparable a celui de la caféine qu'a I= 2 A appliqguée (oxydation
de 76% de la concentration initiale du parabéne). Cette résistance du parabéne au traitement a

de faibles intensités de courant pourrait étre li€e a la structure chimique complexe de ce polluant
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par rapport a la caféine. Cette complexité serait causée par la présence de groupements
alkyles/benzyles dans le BuPa. 92% doxydation du BuPa a été atteint aprés 2 heures
d’électrolyse a 3 A sur le Ti/Pt.

5.6.2 Effet du temps de I’électrolyse
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Figure 26: Effet du temps de I'électrolyse sur I'oxydation de la caféine et du BuPa a I=3A dans une solution
d'eau de piscine synthétique.

L'effet du temps du traitement sur l'oxydation de la caféine et du BuPa a une intensité de
courant | = 3A a été étudié. Comme montré sur la Figure 26, aprés 100 minutes de traitement la
dégradation de la CAF et du BuPa devient quasi-constante aprés avoir dépassée 93 et 92 %. La
prolongation du temps de traitement n'avait pas beaucoup dinfluence sur I'amélioration de
loxydation des contaminants. La présence de sous-produits d’'oxydation des deux composés

chimiques peut étre a la base de cette stabilité de 'oxydation aprés deux heures de traitement.
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6 CONCLUSION

Le développement des procédés électrochimiques appliqgués au traitement des eaux usées a
recu un important intérét ces dernieres années. Ces technologies innovantes se basent sur la
génération in-situ de différentes especes oxygénées réactives (EORS) puissantes a partir de la
matrice d’eau a traiter et sans ajout de produits chimiques préalablement. En téte de ces EORs
se trouve les oxydants radicalaires les plus puissants : les radicaux libres (OH°). Ces agents
oxydants sont capables de dégrader la matiére organique ainsi que d’autres contaminants
émergents pouvant se trouver dans les eaux a traiter et qui sont difficilement éliminés par les
méthodes de traitement conventionnelles. Les eaux de piscines peuvent présenter des risques
pour la santé des baigneurs. Ce risque est lié a la prolifération des germes pathogenes et a
Faccumulation des contaminants émergents au fur et a mesure de l'utilisation des eaux de
piscines. L’électro-oxydation peut étre une bonne alternative a la chloration qui est efficace
contre plusieurs types de germes, mais peut causer la formation de dangereux sous-produits en
présence de la matiére organique. L’autre inconvénient de la chloration réside dans le fait que la
majeure partie des contaminants émergents peut échapper a la chloration contrairement a

l'oxydation électrochimique.

Pour ce faire, ce travail avait pour but de développer un procédé doxydation électrochimique
capable de désinfecter et de traiter les eaux de piscines et par la suite remplacer la chloration

classique.

La premiere partie de cette étude concernait la désinfection. Elle a été réalisée en utilisant des
eaux de piscines synthétiques et réelles contaminées par des germes pathogenes, dans une
petite cellule parallélépipédique de 1 L. Plusieurs parameétres ont été étudiés afin d’optimiser le
fonctionnement et I'efficacité du procédé comme par exemple le choix des électrodes, l'intensité
de courant optimale, la durée de traitement nécessaire pour un meilleur rendement et aussi la
concentration en germes pathogenes. Les résultats obtenus ont montré que la cellule est
capable d’éliminer plus de 108 UFC/100 mL pour une intensité de courant | = 1,5 A sur le BDD et
| = 3A sur le Ti/Pt. Le temps de traitement optimal pour éliminer les germes pathogénes était de
moins de 30 minutes pour le BDD et de 60 minutes pour le Ti/Pt. Cette difféerence de demande
d’énergie et de temps de traitement dans le cas des deux anodes est liée aux propriétés
oxydantes plus importantes en utilisant le BDD par rapport au Ti/Pt. Une concentration

d’oxydants totaux supérieure a 0,07 g/L a été enregistrée au bout de 40min en utilisant le BDD,
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alors que des concentrations inférieures a 0,01 g/L ont été mesurées au bout de 2 heures
d’électrolyse en utilisant le Ti/Pt. Par ailleurs, une diminution accentuée de la concentration des
oxydants totaux (de 0,07 a 40 min jusqua 0,01 g/L a 120 min) sur le BDD, a été observée
durant le traitement. Cette diminution était le résultat de la génération des perchlorates comme
sous-produits de 'OEC. Les concentrations des ClO=4 étaient estimées a 0,35 g/L. Ce composé
est un contaminant émergent potentiellement dangereux, mais il n'existe aucune loi qui interdit
ou limite sa dose dans les eaux de piscines. Pour remédier a cet inconvénient de traitement,
une adsorption des perchlorates sur charbon actif en grain a été suggérée. Les résultats
obtenus ont montré une faible élimination des ClOs durant les deux heures de réaction et aussi
le début d’'un relargage des perchlorates vers la fin de 'expérience. Ces résultats suggérent une

étude plus approfondie de cette méthode de remédiation contre les CIO .

Par ailleurs, lefficacité du procédé dOEC a été évaluée sur des volumes plus importants
d’eaux de piscines (50 et 100 L) contaminées par des germes pathogenes (10* UFC/100 mL).
Les essais ont été effectués a I'aide d’'une cellule cylindrique contenant deux BDD et deux FC.
Les résultats obtenus ont montré que I'évolution du chlore libre durant le traitement était plus
significative dans les 100 L que dans les 50 L. Par conséquent, la diffusion du chlore en
guantités plus importantes, a mené a une désinfection plus rapide dans les 100 L comparée au
50 L (1 heure pour 100 L et 2 heures pour 50 L).

La variation du pH dans la solution a 100L était moins importante (7,3 a 7,7) que celle mesurée
(7,3 a 8,8) dans les 50 L. Cette différence de pH influence la distribution de I'acide hypochloreux
(HCIO) et Tion hypochlorite (CIO"). Elle influence aussi la formation des perchlorates qui a

remarquablement diminuée dans les 100 L par rapport au 50 L.

La deuxieme partie de ce travail était basée sur le suivi de l'abattement des deux contaminants
émergents étudiés (la caféine et le parabéne). Ce procédé électrolytique s’avére efficace pour la
dégradation de plus de 93% de la caféine et 92% du butyl-parabéne (BuPa) durant 2 heures
d’électrolyse a | = 3 A sur le Ti/Pt.
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7 RECOMMANDATIONS

En somme, les recherches abordées dans ce travail suggérent que ce procédé électrochimique
de désinfection et de traitement des eaux de piscines peut étre trés prometteur et peut

facilement remplacer la chloration.

e Cependant, une étude technico-économique devrait étre réalisée pour pouvoir comparer
les deux techniques : chloration versus oxydation électrochimique (OEC).

e De plus, la formation des perchlorates durant I'électrolyse surle BDD esta contrdler, car
elle diminue la concentration du chlore actif dans la solution et peut potentiellement
présenter un risque vis-a-vis des baigneurs.
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