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INTRODUCTION 

Les études entreprises dans le cadre du programme Rejets Urbains en Mer 

de l'IFREMER montrent que les contaminations microbiologiques sont souvent un 

facteur très important dé pollution du milieu littoral non seulement au niveau 

des zones balnéaires mais surtout sur les zones conchylicoles, où des risques 

de transmission des maladies microbiennes existent par le biais de la 

consommation des coquillages. 

L'examen des études épidémiologiques portant sur les risques liés à la 

consommation des bivalves filtreurs révèle aussi que l'épuration des 

coquillages contaminés 9 par reparcage en eau propre, ou par passage en station 

d'épuration des coquillages, ne constituent pas toujours une garantie absolue 

notamment vis-à-vis des maladies d'origine virale. 

Par ailleurs, si l'on regarde du côté des sources de microorganismes 

pathogènes dans le milieu littoral, les rejets urbains apparaissent dans de 

nombreux cas comme prépondérants et les procédés classiques d'épuration en 

stations (physico-chimiques ou biologiques) sont reconnus pour ne réduire 

qu'environ d'un facteur 10 les concentrations en germes; il faut rappeler que 

les teneurs en coliformes fécaux sont de l'ordre de 107 UFC*jl00 ml dans un 

effluent urbain brut et que les normes de salubrité pour les zones 

conchylicoles sont de 3.102 UFCj100 ml. 

L'écart important entre ces deux niveaux (environ 5 log) fait que le 

passage des effluents bruts en station d'épuration classique et la dilution 

dans la zone littorale ne permettent pas toujours d'atteindre un niveau 

satisfaisant en germes fécaux sur les secteurs marins voués aux activités 

balnéaires ou conchylicoles. 

On est donc souvent contraint de réduire le nombre de germes émis en 

utilisant divers procédés de désinfection au niveau des stations d'épuration. 

* UFC = Unité Formant Colonie 
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Parmi les différents procédés utilisés, la chloration des effluents 

après épuration est une technique largement utilisée depuis de nombreuses 

années ; il est donc apparu important dans le cadre du programme Rejets 

Urbains en Mer de faire un bilan bibliographique sur ce procédé de 

désinfection en s'intéressant plus particulièrement aux aspects chimiques, 

microbiologiques et toxicologiques de la chloration. 
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1. INTRODUCTION 

La chloration des eaux usées, avant leur rejet en mer, a pour but 

d'abaisser leur niveau de contamination bactérienne et de préserver ainsi 

le milieu récepteur de germes pathogènes incompatibles avec certaines de 

ses utilisations : conchyliculture, activités balnéaires. La chloration des 

eaux usées ne s'est pas généralisée en Europe à la différence des 

Etats-Unis (White, 1976 ; Breisch et al., 1984). Cette pratique repose pour 

l'essentiel sur l'expérience acquise dans le domaine des eaux de boisson 

stérilisées par l'addition de chlore. 

Le pouvoir biocide du chlore est lié à son pouvoir oxydant élevé 

qui lui confère également une grande réactivité vis-à-vis des composés 

dissous. D'un point de vue chimique, la chloration des eaux usées se 

présente comme un ensemble de réactions concurrentes contribuant à 

consommer le chlore et à entraîner la formation de composés indésirés par 

combinaison avec certains des constituants des effluents traités. Si la 

désinfection est préconisée, il ne faudrait pas que le traitement de 

chloration utilisé à cette fin remplace une pollution microbienne par une 

contamination chimique. 

Pour évaluer l'efficacité d'un tel traitement, et en estimer les 

nuisances, il est nécessaire de rappeler les grandes lignes de la chimie du 

chlore dans l'eau. C'est ce qui est proposé dans la première partie de cet 

exposé. La suite de cette présentation développe les mécanismes 

réactionnels du chlore dans le cas des eaux usées où les concentrations 

élevées en azote ammoniacal et en matière organique sont des paramètres 

prépondérants sur la réactivité du chlore. Pour conclure, on présentera une 

tentative de bilan réactionnel qui permet, en fonction des caractéristiques 

des principaux produits formés et de celles du milieu marin, de souligner 

la nature chimique des risques pour le milieu marin, produits par la 

chloration. 
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2. LES BASES CHIMIQUES DE LA CHLORATION 

2.1. Chimie du chlore libre 

Elle correspond aux réactions suivantes avec l'eau 

(1) Chloration à partir du chlore gazeux 

Cl
2 

(gaz) ----... Cl2 (dissous) 

+ H
2

0 4 HOCl + H + + Cl 

(2) Chloration à partir de l'hypochlorite de sodium (eau de Javel) 

----..-.. HOCl + Na + + OH 

(3) Dissociation de l'acide hypochloreux 

HOCl 44--------· OCI - + H + 

K = 
(H + ) (OCl - ) 

(HOCl) 

Utilisé sous la forme gazeuse, le chlore se dissous dans l'eau et 

s'hydrolyse pour donner l'acide hypochloreux (1). Le chlore peut également 

être introduit dans l'eau sous forme d'hypochlorite de sodium (2) qui donne 

également l'acide hypochloreux (HOCl). Cet acide faible se dissocie (3). 

Les forme dissociées (hypochlorite OCI -) e t non dis soc i é es (H 0 Cl) 

constituent le chlore actif libre. Ce sont les formes toxiques et 

désinfectantes du chlore. La forme non ionisée HOCI, prédominante aux 

conditions de pH inférieures à 7,5, est la plus active (fig. 1). 

Généralement les concentrations en chlore s'expriment en milligramme par 

litre ou en micromoles par litre selon l'équivalence: 

1 mg/l = 14 ~mol/l. 
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Distribution de la forme non ionisée de l'acide hypochloreux en 
fonction du pH. 

2.2. Le chlore combiné 

, , 
En presence d'ammoniac*, le chlore donne lieu a la formation de 

chloramines selon les réactions rapides (4-6) : 

(NH
4 

+ ) 

K B = ----------- = 1,8 10
9 

(NH
3

) (H + 

* Dans l'eau les formes de l'azote ammoniacal comprennent l'ammoniac NH3 e t 
l'ammonium NH4 + , espèce prédominante. Dan~ l!s réactions de formatio~ 
des chloramines, l'ammoniac (NH

3
) est l'entite reagissante. Par commodite '" , , + 

d' ecri ture, nous designerons les ~ifferentes formes NH3 et NH 4 par 
l' ammon~ac sachant qu'en vertu de l' equilibre K B ces deux formes sont 
concernees par la formation des chloramines. 
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Les chloramines, moins oxydantes que le chlore, conservent une 

activité désinfectante : elles constituent le chlore actif combiné. On 

appelle chlore actif total la somme du chlore actif libre (HOCI, OCI -) et 

du chlore actif combiné. 

Le degré de substitution des chloramines formées dépend 

essentiellement du pH et des concentrations initiales en chlore et en 

ammoniac. 

La formation des chloramines par action du chlore avec l'azote 

ammoniacal et les composés organiques azotés constituent la particularité 

des réactions de la chloration des eaux usées. Pour cette raison, leur 

étude sera abordée de façon plus détaillée. 

2.3. La demande immédiate en chlore 

La présence dans l'eau de composés réducteurs entraîne une 

consommation très rapide des oxydants: c'est la demande immédiate en 

chlore .. 

Au cours de ces réactions, il y a transformation du chlore libre 

en chlorure se traduisant par une perte du pouvoir désinfectant. Les 

composés réducteurs qui mobilisent ce pouvoir oxydant peuvent être des 
, , (" 2+ 2+ 2- . composes mineraux cat~on~ques Fe ,Mn ,anioniques HS S , 

CN - , N0
2 

- ••• ) ou des molécules organiques. On ne connaît pas toujours 

de façon très précise l'importance de cette demande immédiate en chlore. 

Dans le cas des eaux usées, elle peut atteindre plusieurs dizaines de mg/l 

et de plus varie considérablement lorsqu'il s'agit d'une eau résiduaire 

n'ayant pas subi au préalable de processus d'oxydation (effluent primaire 

ou physico-chimique), (Anonyme, 1982). 

L'oxydation des bromures en brome libre se range dans cette 

catégorie de réactions 

Br 
'-HOCI 

+ , 
I_OCI -

I-HOBr 
---..... ~ 1 + Cl 

I_OBr -

Elle est caractéristique de la chloration de l'eau de mer. Cette réaction 

est instantanée (Wong et Davidson, 1977 ; Fiquet, 1978 ; Péron et 

Courtot-Coupez, 1978, 1980). La chloration de l'eau de mer équivaut donc à 
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un trai tement par le brome ; le brome libre obtenu évoluant ensui te de 

manière analogue au chlore, formant des bromamines et des dérivés organo­

bromés. 

Dans le cas des eaux usées, cette réaction est insignifiante 

hormis dans le cas de stations de villes littorales où des eaux 

d'infiltration d'origine marine peuvent parvenir au réseau 

d'assainissement. Dans le cas du rejet d'effluents chlorés au milieu marin, 

il y a lieu de tenir compte de tels réactions, les oxydants résiduels 

pouvant induire la formation de dérivés bromés. 

2.4. La ~ormation des dérivés organochlorés 

Les composés organiques présents dans les eaux mobilisent une 

fraction importante des oxydants. Outre cette contribution à la demande 

immédiate en oxydants, ils peuvent donner lieu à la formation de sous 

produits stables. Jolley et Carpenter (1981) ont rappelé les principales 

pOSSibilités réactionnelles du chlore libre avec les composés organiques 

(tableau 1). 

Tableau l 

Réactions du chlore avec les composés organiques .• 

Oxydation : RCHO + HOCI --------.~ R-COOH + H + + Cl 

Addition: RCH = CHR' + HOCI ----•• RC(OH)C(Cl)R' 

Substitution 

Liaison N-Cl 

Liaison C-Cl 

RNH2 + HOCI 

RCOCH3 + 3HOCI 

• RNHCl + H20 

• RCOOH + HCC13 + 2H20 

La formation de tels produits indésirés a souvent été évoquée dans 

le cas des eaux de boisson (Rook, 1976 ; Cabridenc, 1976 ; Drapeau, 1976 ; 

Symons et al., 1975) ou celui de l'eau de mer (Helz et Hsu, 1978 ; Abarnou, 

1979). De tels composés ont également été signalés dans les eaux usées 

(Bella'r, 1974 ; Jolley, 1975). Généralement, l'incorporation d'atomes 

d'halogènes dans une molécule organique se traduit par une augmentation des 

risques en termes de toxicité, de bioaccumulation ou de persistance. Cet 
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aspect de la chloration constitue donc une préoccupation pour la qualité du 

milieu récepteur d'effluents chlorés qu'il faudra réexaminer dans le cas 

des eaux usées. 

2.5. La courbe du point de rupture 

La courbe du point de rupture ("break pOint") illustre l'ensemble 

des réactions du chlore dans l'eau. Elle représente (fig. 2) la 

concentration en chlore résiduel (chlore actif total) mesurée après un 

temps fixé en fonction de la concentration en chlore libre initialement 

introduit dans l'eau. 

Chlore résiduel 

Chlore ajouté 

Figure 2 : COUrb~ du point de rupture. 
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Dans cette figure, la première bissectrice correspondrait à une 

eau parfaitement pure, à demande en chlore nulle, pour laquelle tout le 

chlore introduit est mesuré. D'une façon générale, les courbes du point de 

rupture présentent l'allure caractéristique suivante (fig. 2) : 

- En (1), on ne mesure pas de chlore résiduel 

immédiate en chlore de l'eau qui mobilise le chlore ajouté. 

c'est la demande 

- En (2), c'est le domaine de formation des chloramines pour 

lesquelles la monochloramine prédomine. La concentration en chlore résiduel 

(chlore combiné) augmente jusqu'à un maximum correspondant au rapport 

R = cliN égal à un. 

- En (3), l'ajout de chlore à la solution contenant des 

chloramines provoque leur oxydation et leur disparition avec élimination de 

l'ammonium en azote et nitrate et réduction du chlore oxydant en chlorure 

inactif ; durant cette phase, la dose de chlore ajoutée augmente alors que 

la concentration en chlore résiduel actif diminue jusqu'au point de rupture 

qui se produit pour R = 1,5. 

- En (4), au-delà du point de rupture, le chlore introduit se 

retrouve sous forme de chlore libre. 

Ces courbes sont caractéristiques de l'eau étudiée parce qu'elles 

visualisent des données pratiques importantes comme la demande immédiate en 

chlore et le point de rupture. A titre indicatif, de telles courbes 

correspondant à des eaux de nature très différente sont présentées 

(fig. 3 A) accompagnées des courbes de disparition dans le temps du chlore 

résiduel (fig. 3 B). Dans le cas d'une eau pauvre en ammonium et à faible 

demande en chlore (courbe 1), on observe une disparition rapide du chlore 

résiduel. En présence d'ammoniac, la courbe de chloration (3 A, 2) présente 

l'allure caractéristique avec un point de rupture et celle de disparition 

du chlore résiduel au cours du temps (fig. 3 B, 2) montre que les 

chloramines sont plus stables que le chlore libre. 



Chlore résIduel 

Co 

Figure 3 
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® Co (chlore ajouté au temps t = 0) ® 

2 
2 

------------------------------------temps 

A - Concentration en chlore résiduel en fonction du chlore 
ajouté. 

B - Disparition du chlore résiduel en fonction du temps. 

Dans la pratique, les courbes de chloration mettent ep évidence la 

dose de chlore à utiliser. En effet, l'efficacité de la désinfection étant 

supérieure avec les oxydants libres, il faut dépasser le point de rupture 

pour satisfaire ces conditions mais on se trouve alors dans les conditions 

où la formation des dérivés organochlorés est maximale. Arber et al. (1984) 

comparent, selon des critères bactériologiques et des critères chimiques, 

les effets de la chloration d'eaux usées pratiquées à des taux croissants 

de chlore correspondant à diverses positions sur la courbe du point de 

rupture. Les meilleurs résultats en désinfection sont obtenus en présence 

de chlore libre, situation où la formation de dérivés organochlorés, tels 

que les triha~ométhanes, est également maximale. Dans une étude consacrée 

aux aspects chimiques de la chloration de l'eau de mer, nous avons montré 

que l'on pouvait réaliser des courbes similaires de chloration et les 

utiliser pour déterminer la demande en oxydants de l'eau de mer et estimer 

la production de produits organo-bromés comme le bromoforme (Abarnou, 

1981) • 
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2.6. La disparition du chlore dans l'eau 

La disparition des oxydants produits par la chloration dépend de 

la nature des oxydants et de la demande en chlore du milieu. 

La disparition du chlore libre dans l'eau est très rapide, 

d'autant plus rapide que la demande en oxydant est élevée. En présence 

d'ammoniac, il y a formation de monochloramine qui est plus stable que le 

chlore libre. Cet effet de l'ammoniac sur le maintien d'un pouvoir oxydant 

dans l'eau est utilisé dans les stations de traitement des eaux de boisson. 

L'addition de composés ammoniacaux est pratiquée pour former la mono­

chloramine et conserver ainsi plus longtemps une activité bactéricide dans 

le réseau de distribution de l'eau traitée. 

Selon Hostgaard-J ensen et al. (1977), " la disparition du chlore 

résiduel est décrite en prenant en compte deux réactions parallèles; la 

premi ère instantanée, la deuxième du second ordre par rapport au chlore". 

Haas et Karra (1984) proposent un modèle cinétique de la disparition du 

chlore dans le cas des eaux usées~ Leur modèle est établi dans l'hypothèse 

Figure 4 

o 1 

1 
1 
2 

x =0,1 

x =0,4 

1 

3 
heures 

Disparition du chlore résiduel en fonction du temps (Baas et 
Karra, 1984). 
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de deux réactions en parallèle chacune du premier ordre. La loi de vitesse 

s ' écr i t alors : C = x Co exp. (- k1 t) + (1 - x) Co exp. (- k2 t), dan s 

laquelle x, fonction de la qualité des eaux usées, est la fraction du 

chlore ajouté qui disparaît très rapidement au cours de la première étape 

selon la constante de vitesse k1 • La seconde étap e a une cons tan te de 

vitesse k
2 

compatible avec la vitesse de disparition des chloramines. Les 

mesures fournissent les estimations de ces paramètres : x entre 0,1 et 0,4, 
-1 -1 k1 = 1 mn et k2 = 0,003 mn (fig. 4). 

2.7. Réactions principales de la chloration des eaux. Comparaison de cas 

typiques 

La chloration de l'eau entraîne une succession de réactions 

compétitives dont l'importance relative dépend des caractéristiques du 

milieu tels que pH, concentrations en ammonium et en matière organique. 

De façon très simplifiée, il est possible de limiter ces 

mécanismes réactionnels complexes à deux classes de réactions principales : 

- la formation des chloramines, 

- la formation de dérivés organochlorés. 

De façon très sChématique, les mécanismes réactionnels de la 

chloration de l'eau de boisson et d'un effluent urbain se présentent de la 

façon suivante (tableau II). 

Dans le cas d'une eau pauvre en ammoniac, la forme active du 

chlore est le chlore libre. Ce chlore libre est rapidement consommé par les 

composés réducteurs présents (demande immédiate en chlore) et la matière 

organique donnant lieu à la formation de dérivés organochlorés comme le 

chloroforme. C'est le cas de l'eau potable où le chlore injecté favorise la 

formation de trihalométhanes si les composés organiques précurseurs n'ont 

pas été suffisamment éliminés par un traitement préalable. 
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Tableau II : 

Mécanismes simp1i~iés de la chloration des eaux. 

- Chloration d'une eau pauvre en ammoni~ 
(exemple l'eau de boisson ou eau usee parfaitement nitrifiée) 

HCIO -1 + NH3 • NH2Cl (monochloramine) 
1 

CIO 1 + C • C* • R-Cl 
(composés (organochlorés) 
oxydés) 

- Chloration d'une eau chargée en ammonium et en matière organique 
(exemple les eaux usées) 

HClO -1 + NH3 • NH2Cl (monochloramine) 
1 

CIO _1 + C • C* • R-Cl 
(composés (organochlorés) 
oxydés) 

A l'opposé, la présence d'ammoniac en concentrations élevées (cas 

des eaux usées) entraîne rapidement la formation de monochloramine au 

détriment de celle des composés organochlorés. Moins oxydant que le chlore 

libre, la monochloramine présentera toutefois des effets toxiques en raison 

d'une plus grande persistance dans le milieu. 

Cette classification schématique divise les réactions de la 

chloration entre d'une part les réactions entre molécules minérales (NH
3

, 

Br - ••• ) et d'autre part celles avec les composés organiques. Les 

processus appartenant au premier de ces groupes sont généralement plus 

rapides, concernent un nombre limité de réactions et les concentrations des 

produits finaux se situent au niveau du mi1ligram.e par litre. Les 

réactions avec les composés organiques, plus diversifiées, sont des 

réactions plus lentes d'oxydation et de chloration et les concentrations 

des produits obtenus dépassent rarement la dizaine de microgrammes par 

litre. 
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3. CARACTERISTIQUES DES EFFLUENTS URBAINS ET PRATIQUE DE LA CHLORATION 

La chloration des eaux usées, milieu particulièrement chargé en 

matière organique et en composés azotés, entraîne la formation de 

chloramines sans pour autant exclure celles de dérivés organochlorés. Dans 

un mécanisme réactionnel aussi complexe que celui mis en jeu lors de la 

chloration, ce sont les caractéristiques du milieu qui déterminent des 

voies réactionnelles préférentielles. Ce bref chapitre a pour objet de 

préciser les ordres de grandeur des paramètres influant de la chloration 

mesurée dans les eaux usées. Une fois connus les mécanismes, les conditions 

de la chloration (temps de contact et taux de chlore) permettent 

l'évaluation des concentrations des produits formés. 

3.1. Composition des effluents urbains 

Les caractéristiques des eaux usées domestiques suivent des 

variations quantitatives en relation avec celles des activités humaines. 

Cela peut se manifester par des pointes de pollutions matinales, ou par des 

flux plus importants en période estivale dans le cas de stations de 

traitement des eaux résiduaires de cités touristiques. 

Aminot et al. (1986) ont présenté les caractéristiques chimiques 

des eaux résiduaires permettant de situer les ordres de grandeur des 

concentrations des principaux paramètres déterminants pour les réactions de 

la chloration (tableau III). La chloration se place généralement en fin 

d'une filière de traitement dont l'effet porte essentiellement sur 

l'abattement en matières en suspension et en matière organique. Du point de 

vue de la chloration cela signifie que, à taux de chlore égal, l'efficacité 

de la désinfection sera supérieure sur un effluent bien épuré, possédant 

une moindre demande en chlore. Notons également les fortes concentrations 

en ammoniac dans les divers effluents bruts ou épurés qui ont une incidence 

importante sur les réactions de la chloration. Les principales 

caractéristiques physico-chimiques mesurées de façon détaillée dans les 

effluents urbains de Morlaix et Toulon sont rassemblées dans le tableau IV 

(Aminot et al., 1986 ; Aminot et al., 1989). Il apparaît que les 

concentrations varient sur une large gamme (min. - max.), que le traitement 

réduit de façon. importante les concentrations des différents composés 

exceptées celles de l'ammoniac, et que les matières organiques (DBOS' DCO, 

azote organique, carbone organique) sont logiquement mieux éliminées par le 

traitement biologique que par le traitement physico-chimique. 



Tableau III 

Caractéristiques physico-chimiques des eaux résiduaires (Aminot et al. p 1986) • 

MES (mg/l) 

pH 

COT (mg/l) 

DCO (mg/l O
2

) 

DB05 (mg/l O
2

) 

Azote organique 
(~mol/l N) 

maxi. 

1 200 

290 

1 000 

400 

35 
(2 500) 

Eau brute 
non traitée 

moy. 

720 

160 

500 

220 

15 
(1 070) 

.. -------T--------~ 

mini. 

350 

80 

250 

110 

8 
(570) 

Eaux usées 
Traitement secondaire 

(6 000 éq. hab.) 

brut 

395 

7,2 

880 

450 

35,1 
(2 507) 

, , 
epure 

4 

7,5 

100 

6 

7,5 
(536) 

Traitement secondaire 
Brest 

(80 000 éq. hab.) 
Epuré 

maxi. moy. mini. 

44 25 11 

7,8 7,4 6,6 

128 86 59 

40 19 7 

Ammoniac 50 25 12 37,4 4,7 45,5 32 19,8 
(~mol/l N-NH3 ) (3 570) (1 786) (860) (2 670) (396) (3 250) (2 286) (1 414) 

f\) 
'-l 



Tableau IV : 

Caractéristiques des eaux usées à Toulon et Morlaix (IFREMER. DERO/EL). 

1 
TOUlON-EST* MORlAIX** 1 

24-25/06/1985 21-22/04/1986 1 
1 
1 

Entr~e Sortie Entr~e Sortie 1 
1 ---1-------1 

1 1 
mini. moy. 1 maxi. 1 mini. 1 moy. maxi. mini. moy. maxi. mini. moy. maxi. 1 

1 1 
1 1 

MES (mg Il) 50 240 400 30 1 60 100 17 162 275 6 9 12 1 
1 1 

COD (mg/l) 8,2 1 39,4 1 84 27 1 44,9 64 4 35 61 5 6 8 1 
1 1 

COP (mg/1) 1 28 1 96 1 178 1 14 1 28 35 5 63 108 3 4 7 1 
1 L 

OCO (mg/l O
2

) 1 100 1 500 1 800 1 100 1 300 400 30 400 840 20 30 40 1 
1 1 1 1 1 1 

1\) 
00 

080
5 

(mg/l O
2

) 1 1 1 1 1 9 170 355 3 4 6 1 
1 1 1 1 1 1 

Azote total (~mol/l) 1 1 360 1 2 930 1 6 180 1 2 240 1 2 970 4 860 730 2 620 5 000 1 114 1 320 1 470 1 
1 1 

Azote organique (~mol/l) 300 980 1 2 200 370 1 610 705 150 1 415 3 530 50 60 65 1 

N-NH + i 1 910 i 3 960 i 1 860 
1 1 

990 1 2 355 4 060 240 930 1 750 990 1 220 1 370 1 4 
1 1 1 1 1 

1 N-N03 1 1 25 1 60 1 1 1 3 5 190 264 355 10 37 70 1 
1 1 1 1 1 1 1 N-N0

2 
- 6,4 1 14 1 29 1 0,8 1 1,2 1,6 8 14 27 3 5 9 1 

1 1 1 1 1 1 
1 8actério. (log CF***/100 ml) 6,9 1 1 7,8 1 7 1 7,4 4,5 7 4,9 5,4 1 
1 1 1 1 1 1 

* Toulon-est: traitement physico-chimique, 61 000 éq. hab. (Aminot et al., 1986). 
** Morlaix: traitement biologique (Aminot et al., en préparation). 
*** CF : coli formes fécaux. ------
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3.2. La pratique de la chloration 

Le taux de chlore et le temps de contact sont des paramètres 

déterminants de la concentration des produits formés. Le plus souvent, le 

chlore est ajouté de façon à mesurer, au bout d'un temps de contact 

suffisant (de l'ordre de 30 min à 1 h), un résiduel de chlore (1 à 2 mg/l) 

garantissant la désinfection. Le taux de chlore injecté doit donc 

satisfaire la demande immédiate en chlore qu'on ne connaît pas toujours de 

façon précise et qui, dans la pratique, est sujette à des variations liées 

aux caractéristiques et au débit des effluents. Pour cela, l'ajout de 

chlore est souvent asservi au dosage du chlore résiduel mesuré en aval. Une 

régulation des débits peut aussi être assurée par la mise en place de 

bassin-tampon. 

Les taux de chlore pratiqués se situent entre 4 et 15 mg/l et 

conduisent à des concentrations résiduelles de quelques milligrammes par 

litre (chlore combiné). 

, , 
Les essais conduits a la station de traitement des eaux usees de 

La Tremblade (Agence de Bassin, 1980), (5 000 éq. hab., 16 000 éq. hab. en 

été) ont permis de vérifier que, selon le degré d'épuration atteint, des 

taux de chlore entre 3 et 10 mg/l permettaient d'atteindre les objectifs de 

la désinfection à des niveaux de présence en coliformes fécaux inférieurs à 
103 dans 100 ml (tableau V). Dans ces conditions, la teneur en mono­

chloramine dans l'effluent traité reste inférieure à 5 mg/le 

Tableau V : 

Doses de chlore appliquées selon le degré d'épuration 
pour satisfaire les objectifs de la désinfection 

(coliformes fécaux, temps de contact: 30 min). 

Doses de chlore (mg/l) 

Nature de l'effluent 
pour 

< 103 CF/100 ml 
pour 

< 102 CF/100 ml 

Effluent floculé-décanté 10 13 - 15 

Effluent épuré-nitrifié 3 - 4 6 - 8 
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4. REACTIONS DU CHLORE AVEC LES COMPOSES AZOTES 

CHLORAMINES ORGANIQUES 

LA MONOCHLORAMINE ET LES 

Les eaux usées sont caractérisées par des teneurs élevées en 

ammoniac et en azote organique parmi lesquels les composés aminés. Lors de 

la chloration, ces composés donnent très rapidement lieu à la formation de 

chloramines. Selon Isaac et Morris (1980), "virtuellement tout le chlore 

actif déchargé dans un effluent non nitrifié est sous la forme de chlore 

combiné" compte tenu de l'importance de l'ammoniac et des autres formes 

réduites de l'azote dans les eaux usées. 

L'incidence de la formation de chloramines apparaît à plus d'un 

titre en raison de la réactivité de ces composés inférieure à celle du 

chlore libre. D'un point de vue pratique, cela peut se traduire par une 

modification de l'efficacité de la désinfection, un changement des 

mécanismes réactionnels vis-à-vis des composés dissous et des effets 

toxiques différents. 

4.1. Formation de la monochloramine 

, 
En presence d'ammoniac, l'acide hypochloreux forme le chlore 

combiné constitué de chloramines. 

HOCI 

+ il ----.. ~ NH2 Cl + H20 
(monochloramine) 

OCI 

+ HOCI --------+~ NHC12 (dichloramine) 

+ HOCI ~ NC1
3 (trichloramine) 

La nature des chloramines formées (mono, di ou trichloramine) 

dépend essentiellement du pH et du rapport R des concentrations initiales 

du chlore à l'ammoniac (R = rapport molaire Cl/N-NH
3

). 
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Soulard (1982) a étudié les équilibres halogènes (chlore, brome), 

ammoniac, eau. En ce qui concerne la chloration des eaux usées, on en 

déduit les renseignements suivants : 

- Le pH intervient sur la distribution des différentes 

chloramines : une augmentation du pH favorise la formation des chloramines 

les moins chlorées. Dans les conditions du traitement (pH entre 6,5 et 8, 

R inférieur à 1), la di- et la monochloramine coexistent, cette dernière 

devenant prédominante aux pH élevés (pH> 8). 

- Le diagramme de prédominance, établi pour différentes valeurs du 

rapport R, montre que, pour R inférieur à un, la monochloramine est la 

principale espèce formée. De manière plus détaillée, aux pH concernés, lors 

de chloration à 100 ~mol (7 mg/l chlore libre), la monochloramine prédomine 

lorsque les concentrations en ammoniac dépassent 80 ~mol/l. 

- Ces mêmes diagrammes montrent que le chlore libre ne peut pas 

exister dans les eaux usées chlorées. Il faudrait pour cela que la 

concentration en azote ammoniacal soit inférieure à 15 ~mol/l 

(0,2 mg/l N-NH
4 

+ ) dans le cas d'une chloration à 100 ~mol/l. Cette 

situation est très improbable dans le cas des traitements des eaux usées 

sauf dans le cas d'effluents parfaitement nitrifiés. 

- Aux concentrations en ammoniac intermédiaires 15-80 ~mol/l, les 

mono et dichloramines sont présentent dans l'effluent urbain. 

Les considérations de cinétiques chimiques renforcent ces 

résultats établissant la prédominance de la monochloramine. Morris et Isaac 

(1983) ont réévalué les données cinétiques sur la formation des 

chloramines. Pour la monochloramine, elle suit une cinétique du second 

ordre (ordre 1 par rapport à chacun des réactants) : 

avec k 1f = 6,6 108 exp.(- 1 510/T) d'après Morris et Isaac 
, 0 6-1 constante de vitesse.a 10 C, k 1f = 3,18 10 (mol/l) s 

(1983). Cette 
-1 montre 

qu'en excès d'ammoniac la formation de monochloramine est très rapide. 
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La monochloramine formée peut s'hydrolyser en redonnant l'acide 

hypochloreux : 

Cette variation est lente. De ce point de vue, la monochloramine est la 

plus stable des ch1oramines. 

La considération des équilibres chimiques et de la cinétique de 

formation des ch10ramines confirme la prédominance de la monochloramine sur 

les autres formes du chlore combiné. Dans les eaux usées, chargées en 

ammoniac (N-NH
3 

: 1 000-4 000 ~mol/l), la chloration à des taux de chlore 

variant entre 5 et 25 mg/l (70-350 ~mol/l) conduirait majoritairement à la 

formation de monochloramine. 

4.2. Devenir de la monochloramine en milieu marin 

La monochloramine constitue la principale forme du chlore oxydant, 

rejetée dans le milieu naturel avec les rejets chlorés, et représente la 

principale cause d'effets toxiques dont la ,~ravité dépend de sa persistence 

dans l'environnement aquatique. 

Yamamoto et al. (1988) ont proposé un modèle cinétique décrivant 

la disparition des ch10ramines en eau douce conduisant à des durées de 

demi-vie de la monoch1oramine très élevées (t = 400 heures). 

Dans l'eau de mer, la persistence de la monochloramine ne paraît 

pas si élevée. On a, au laboratoire, étudié la cinétique de la disparition 

de la monochloramine dans l'eau de mer observant des durées de demi-vie de 

l'ordre de quinze heures, indépendamment de la concentration en ammoniac 

(Abarnou, 1979). 

Ces ordres de grandeurs s'accordent relativement bien avec ceux 

calculés à partir du modèle de Trofe et al. (1980) montrant que la 

disparition de la monoch1oramine suit une cinétique de la forme: 

d (NH
2
Cl)/dt = k (NH

2
Cl) (Br - ) (H + ). 
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Connaissant la constante de vitesse k, les auteurs en déduisent une 

relation permettant la détermination de la durée de demi-vie en fonction du 

pH et de la concentration en bromure. La concentration en bromure étant 

directement liée à la salinité, on obtient une relation simple permettant 

d'estimer la persistance de la monochloramine dans une eau estuarienne: 

t 1/2 

avec k = 2,8 + 0,3 106 mol -2 

on obtient : 

3 10 -6 

log 2 

= -----------------------
3 600 k (H + ) (Br - ) 

-1 à 25 Oc et (Br - = 0,8 10 -3 s 

t 1/2 = soit log t 1/2 
(H + ) (S) 

= pH - log (S) - 5,52 

dans laquelle t 1/2 est la durée de demi-vie en heures. 

S/35, 

Pour des valeurs très faibles de la salinité (S), on obtient une 

grande persistance de la monochloramine compatible avec les travaux de 

Yamamoto (S = 0,3 ; pH = 7,7 ; on a t 1/2 = 500 heures). Les variations de 

la durée de demi-vie sont représentées dans le cas d'une eau estuarienne 

(fig. 5). Pour des salinités supérieures a 5, elle se situe entre 10 et 

25 heures (calculs effectués à partir des valeurs de salinité et de pH 

obtenues dans l'estuaire de l'Elorn ; Aminot, comm. pers.). Ces durées de 

demi-vie de la monochloramine sont compatibles avec celles calculées à 
partir du modèle cinétique proposé par Haas et Karra, 1984 (voir 2.6). 

Cette étude confirme que, dans l'eau de mer, la disparition de la 

monochloramine est nettement plus rapide que dans l'eau douce. Selon 

Trofe et al. (1980), une des raisons possibles serait la formation 

d'haloamines mixtes NHBrCl par lente oxydation des bromures après hydrolyse 

de la monochloramine. Les haloamines mixtes devraient avoir, dans l'eau, 

une stabilité intermédiaire entre celle des chloramines et celle des 

bromamines qui elles se dégradent rapidement. 

4.3. Les réactions au voisinage du point de rupture 

Le point de rupture, mis en évidence dans les courbes de 

chloration, correspond à la destruction des chloramines. Il s'agit de 

réactions de type redox se produisant pour des valeurs du rapport molaire 
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cliN de 1,5-1,7 en accord avec la stoechiométrie de la réaction globale: 

NH
4 

+ + 3/2 HOCI • 1/2 N2 + 3/2 H20 + 5/2 H + + 3/2 Cl 

Les mécanismes détaillés de la réaction sont complexes et ils se traduisent 

par l'élimination du chlore oxydant et de l'ammoniac (Saunier, 1976). 

Toutefois, dans la pratique de la chloration des eaux usées, ces réactions 

au point de rupture ont une portée limitée. En effet, compte tenu des 

concentrations très élevées en ammoniac dans les eaux usées 

(NH
3 

+ NH
4 

> 1 mmol/l), il faudrait des taux de chlore très élevés pour que 

ces phénomènes se produisent (> 100 mg/l de chlore). 

4.4. Formation des chloramines organiques 

La formation des chloramines organiques aurait tout aussi bien pu 

être étudiée dans le chapitre consacré aux réactions du chlore avec les 

composés organiques. Elle est le fait de l'action de composés possédant la 

fonction amine (amines primaires R-NH2 ou secondaires R-NH-R') de structure 

tout à fait comparable à l'ammoniac donnant lieu au même type de réaction: 

formation de chlore combiné, phénomène du point de rupture, rapidité des 

réactions. Leur étude se place aussi tout naturellement à la suite de celle 

de la formation de la monochloramine. 

, , 
Selon Aminot et al. (1986), dans l'effluent epure de Toulon, les 

concentrations en azote organique varient entre 215 et 585 ~mol/l dans la 

phase dissoute. Les amines primaires totales dissoutes y représentent une 

fraction comprise entre 19 et 36 %, soit de l'ordre de 50 à 200 ~mol/l. 

Parmi celles-ci, les acides aminés constituent une part estimée à près de 

50 %. Ces ordres de grandeur sont comparables à ceux cités par Isaac et 

Morris (1980) qui situent entre 150 et 350 ~mol/l les concentrations en 

azote organique et 15 à 50 ~mol/l celles des acides aminés libres totaux 

dans les eaux usées après traitement secondaire. Pour ce qui concerne les 

concentrations individuelles en principaux acides aminés, Le Cloirec-Renaud 

(1984) estime leur concentration entre 2,5 et 40 ~mol/l. 

La formation des chloramines organiques est une réaction très 

rapide (Isaac et Morris, 1983). Selon Wolfe et OIson (1985), la formation 

des chloramines organiques est nettement plus rapide que celle de la 

monochloramine (tableau VI). 
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Tableau VI : 

Formation des chloramines organiques. 
Vitesse de formation relative des chloramines organiques 

par rapport à la monochloramine 
(Wolfe et OIson, 1985). 

Nature des composés azotés organiques K * rel 

Amines 

Méthylamine CH3-NH2 60 

Diméthylamine (CH3 )2NH 54 

Diéthylamine (C2H5)2NH2 23 

Acides aminés 

Glycine H-CH(NH2 )-COOH 22 

Alanine CH3-CH(NH2)-COOH 19 

Leucine (CH3)2CH-CH2-CH(NH2)-COOH 14 

Sérine CH2 (OH)-CH(NH2 )-COOH 6,7 

Peptides 

Glycylglycylglycine 2,3 

* K rel = K R-NHCI / K NH Cl ' constante de vitesse de 

réaction relative K ~-NHCI ' chloration de l'amine 

organique chloration de l'ammoniac. 

Compte tenu des concentrations en acides aminés et de la cinétique 

des réactions, la chloration des eaux usées entraîne la formation de 

chloramines organiques. 

Isaac et Morris (1983) ont établi un modèle mathématique prenant 

en compte la formation des chloramines en présence d'ammoniac et d'acides 

aminés. Son application au cas de la chloration des eaux usées conduit aux 

conclusions suivantes : 

- Lors de la chloration (HOCI = 54 ~mol/l # 4 mg/l) d'un effluent 

contenant de l'ammoniac (NH3 = 1 070 ~mol/l) et des amines organiques 

(50-270 ~mol/l) conduit à la formation de monochlorarnine et de chlorarnines 

organiques. 
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- La distribution de ces différentes chloramines est peu affectée 

par les conditions de pH et de température (pH = 6-8 et T = 0-25 oC). 

- La proportion de chloramine organique augmente lorsque la 

concentration en amines augmente (fig. 6). 

- La nature des acides aminés influe sur la distribution du chlore 

combiné entre monochloramine et chloramines organiques (voir tableau VI). 

Figure 6 

Concentrc:rt1on en amines orgcniques : 

50 IJ M 110 IJ M 

80.5 

67 

17.5 

l ~HLORAMlNE ORGANIQUE 

~MONOCHLORAMlNE 

29 

210 IJ Ni 

52 

Distribution des chloramines selon la concentration en amines 
organiques (chloration à 50 ~mol/I [3,6 mg/I], temps de 
contact = 100 s, pH = 6, T = 25 ·C, N-NH3 = 1 070 ~ol/I). 

Selon Isaac et Morris (1980), la formation des chloramines se 

fait, soit par transfert du chlore actif de la monochloramine aux amines 

organiques selon (1) 

NH2Cl + RNH2 ----... ~. R-NHCl + NH3 , 

... 
soit apres hydrolyse de la monochloramine et formation de chloramines 

organiques selon (2) : 

NH2Cl + H20 --------.~ HOCI + NH3 , 

HOCl + R-NH2 ~-R-NHCl + H20. 
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En présence de concentrations éleyées en ammoniac (effluents 

urbains), les réactions se font par transfert direct selon (1). Les temps 

de demi-réactions (monochlôramine ---> chloramine organique) varient entre 

0,5 et 3,5 heures. Dans le cas de faibles concentrations en ammoniac 

(10 -5 mol), c'est le mécanisme (2) qui est favorisé. Dans ce cas, les 

réactions sont plus lentes, de l'ordre de 12 heures. 

4.5. Conclusions relatives au chlore combiné (cbloramines) 

La formation de monochloramine et de chloramines organiques 

constitue la caractéristique essentielle de la chloration des eaux usées. 

En effet, compte tenu des concentrations élevées en ammoniac et en azote 

organique et du caractère quasi instantané de ces réactions, tout le chlore 

introduit dans l'effluent se trouve rapidement sous forme de chlore 

combiné. La monochloramine constitue vraisemblablement la part principale 

des oxydants combinés mais les chloramines organiques sont également 

importantes selon les calculs de cinétique chimique. 

Dans les conditions d'un effluent urbain, la chloration correspond 

à un traitement de désinfection par la monochloramine avec des conséquences 

sur l'efficacité désinfectante, sur le devenir de ce chlore combiné et sur 

la toxicité associée aux rejets chlorés. 

D'un point de vue chimique, il faudra préciser l'incidence de la 

formation de chloramines dans les réactions avec les composés organiques 

dissous. 

L'aspect microbiologique de la chloration des eaux usées, présenté 

séparément (chap. 2), confirme l'action désinfectante d'un tel traitement. 

En dépit d'un pouvoir germicide inférieur à celui du chlore libre, l'action 

désinfectante de la chloration est dans presque la totalité des cas due à 
la formation de monochloramine. 

, 
, 

Les effets biologiques de la chloration sont exposes au 
3 eme chapitre. La plupart des auteurs ne précisent pas les différentes 

formes du chlore, libre ou combiné, responsables de ces effets. La toxicité 

des rejets urbains est principalement le fait de la monochloramine, composé 

connu pour avoir une toxicité du même ordre que celle du chlore libre mais 

qui de plus persiste dans le milieu. 
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5. REACTIONS DU CHLORE AVEC LA MATIERE ORGANIQUE 

5.1. Position du problème 

Dès le début des années 70, la mise en évidence de la formation de 

dérivés organochlorés stables dans les eaux de boisson stérilisées par le 

chlore a préoccupé scientifiques et hygiénistes (Kleopfer et Fairless, 

1972 Rook, 1974 ; Symons et al., 1975 ; Cabridenc, 1976 ; Drapeau, 1976). 

Dans les eaux usées de telles réactions se produisent également (Glaze et 

Henderson, 1975 ; Jolley, 1975 ; Franco et al., 1986). 

Dans des conditions de "superchloration", au cours desquelles 

l'effluent urbain est traité par 1 000 à 4 000 mg/l de chlore, Glaze et 

Henderson ont vérifié la formation de composés organochlorés dans les eaux 

usées parmi lesquels des trihalométhanes, des chloroalcanes, des cétones 

polychlorés, des hydrocarbures aromatiques chlorés, des chlorophénols 

(tableau VII). Dans le cas d'effluents urbains épurés, traités de façon 

beaucoup moins severe (2,5-6 mg/l de Chlore), Jolley (1975, 1977) a pu 

identifier près d'une cinquantaine de composés à des concentrations de 

l'ordre du microgramme par litre. Parmi ceux-ci, il a trouvé des 

chlorophénols, des dérivés chlorés d'acides aromatiques, des bases puriques 

et pyrimidiques chlorées (tableau VIII). 

Ces deux exemples confirment la formation de dérivés organo­

chlorés, y compris lors de chlorations à des taux de chlore peu élevés en 

présence de concentrations élevées en ammonium, conditions qui sont celles 

rencontrées lors de la chloration des eaux usées. La diversité de ces 

produits et leur faible niveau de présence peuvent donner une idée de la 

difficulté de leur détermination. 

Ces produits chlorés identifiés en fin du traitement ne 

constituent qu'un aspect de la chloration de la matière organique. Il y a 

lieu de se préoccuper des réactions d'oxydation consommatrices de chlore 

qui ne conduisent pas forcément à la production de dérivés stables 
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Tableau VII : 

Composés organochlorés identifiés 
dans des effluents urbains superchlorés 

(Glaze et Henderson, 1975). 

Composés 

Chloroforme 
Dibromochlorométhane 

Concentration 
(llg/l) 

Dichlorobutane 27 
3-chloro-2-méthylbut-1-ène 285 
Chlorocyclohexane 20 
Chloroalkyl acétate 
O-dichlorobenzène 10 
Tétrachloroacétone 11 
P-dichlorobenzène 10 
Chloroéthylbenzène 21 
Pentachloroacétone 30 
Hexachloroacétone 30 
Trichlorobenzène 
Dichloroéthyl benzène 20 
Chlorocumène 
N-méthyl-trichloroaniline 10 
Dichlorotoluène 
Trichlorophénol 
ChI oro- -méthyl benzyl alcool 
Dichlorométhoxytoluène 32 
Trichlorométhylstyrène 10 
Trichloroéthyl benzène 12 
Dichloro- -méthyl benzyl alcool 10 
Dichloro-bis(éthoxy)benzène 30 
Trichloro-N-méthylanisole 
Trichloro- -méthyl benzyl alcool 25 
Tétrachlorophénol 30 
Trichlorocumène 
Tétrachloroéthylstyrène 
Trichlorodiméthoxybenzène 
Tétrachlorométhoxytoluène 40 
Dérivé de dichloroaniline 13 
Dérivé de 
Dérivé de 
Dérivé de 
Dérivé de 

dichloroaromatique 
dichloroacétate 
trichlorophthalate 
tétrachlorophthalate 

15 
20 
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Tableau VIII 

composés organoehlorés identifiés 
dans un effluent urbain épuré, traité à 3,2 mg/l 

(N-NH3 = 11 mg/l, temps de contact: 45 min). 

Composé 

Nucléoside : 

5-chlorouridine 

Purine : 

8-chlorocaféine 
6-chloro-2-aminopurine 
8-chloroxanthine 

Pyrimidine : 

5-chlorouracil 

Acide aromatique 

Concentration 
(~g/l) 

1,7 

1,7 
0,9 
1,5 

4 

Acide 2-chlorobenzoïque 0,3 
Acide 3-chlorobenzoïque 0,6 
Acide 4-chlorobenzoïque 1,1 
Acide 3-chloro-4-hydroxybenzoïque 1,3 
Acide 4-chloromandélique 1,1 
Acide 4-chlorophénylacétique 0,4 
Acide 5-chlorosalicylique 0,2 

Phénol : 

4-chloro-3-méthylphénol 
2-chlorophénol 
3-chlorophénol 
4-chlorophénol 

1,5 
1,7 
0,5 
0,7 
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identifiables. En effet, la chloration de molécules organiques P peut 

schématiquement se représenter comme suit: 

Cl +I 
\-HOCI 

chlore oxydant 1 
..,..NH

2
Cl C2al\ 

p* 
(dérivé oxydé) 

P'CI 

+ Cl 
(chlorure) 

(dérivé organochloré) 

L'oxydation de la matière organique par le chlore libre ou combiné 

selon (1) se traduit par une perte du pouvoir oxydant. Selon (2) (réactions 

de substitution, d'addition ••• ), il y a production de dérivés chlorés, soit 

directement (2a), soit par action sur les produits d'oxydation (2b). Ces 

réactions consomment le chlore actif au détriment de la désinfection. Du 

point de vue des effets biologiques, il peut y avoir production de dérivés 

toxiques, intermédiaires réactionnels ou produits finaux. 

De façon plus précise, nous examinerons les questions suivantes 

, 
- Quelle est l'action des composes organiques sur la disparition 

du chlore ? 

- Quels sont les principaux mécanismes réactionnels et la nature 

des produits formés? 

Quelle est l'incidence de l'ammoniac et donc de la mono­

chloramine sur ces réactions ? 

5.2. Contribution de la matière organique à la demande en chlore 

Les réactions de la chloration des composés organiques se 

traduisent par une redistribution des formes oxydantes du chlore, instables 

par nature, en formes stables, à l'état de chlorure, ou combiné à la 

matière organique. La diversité des produits formés ne permet pas de faire 



43 

un bila~ du chlore associé aux composés organiqu~s et seule l'utilisation 

d'analyseur du chlore organique total pourrait contribuer à établir un tel 

bilan (Glaze et al., 1978). 

Jolley (1977, 1978) a contourné cette difficulté en utilisant le 

chlore radioactif dans des expériences de chloration. L'extrait obtenu à 
partir d'un échantillon de l'effluent ainsi traité est analysé par 

chromatographie liquide et détection par mesure de la radioactivité. Jolley 

a observé que la quasi totalité de cette radioactivité est associée à l'ion 

chlorure. Cela signifie que les dérivés organochlorés séparés par 

chromatographie ne contiennent ensemble qU'une très faible proportion du 

chlore initialement injecté au cours du traitement. La fraction associée 

aux composés organochlorés ne représente qu'environ 1 % du chlore utilisé 

(entre 0,5 et 3 % selon les différentes expérimentations). 

On peut en conclure que l'aspect le plus important de la 

chloration de la matière organique concerne les réactions d'oxydation avec 

élimination du chlore actif en chlorure non actif. Par contre, la 

concentration totale en chlore liée à la matière organique restera toujours 

faible en regard du chlore initialement ajouté. Dans la pratique, des 

chlorations d'eaux usées de l'ordre de 5 à 10 mg/l (70-150 ~mol/l) 

devraient au maximum conduire à 1 ~mol éqUivalent de chlore organique, soit 

de l'ordre de 100 à 200 ~g/l en composés organochlorés. 

L'équipe animée par Helz (Helz et al., 1978 ; Helz et al., 1980 ; 

Helz et al., 1983 ; Dotson et Helz, 1985) s'est intéressée à la capacité de 

la matière organique à mobiliser le chlore actif. Dans le cas d'eaux de 

rivière, contenant nettement moins de carbone organique que les eaux usées 

(270-650 ~mol/l C organique), ils ont observé que: 

- La matière organique contribue de façon importante, par son 

oxydation, à la demande en chlore de l'eau comme en témoigne les courbes de 

disparition du chlore avant et après élimination des composés organiques 

(fig. 7). 

- La disparition du chlore s'accompagne de production de dioxyde 

de carbone (fig. 8). 

- Ces phénomènes apparaissent dès l'addition du chlore mais se 

poursuivent très longtemps. 
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, 
- Cette production de CO

2 
est proportionnelle au chlore consomme. 

Une fois la demande immédiate en chlore satisfaite, il y a formation de 

0,27 mole de CO
2 

par mole de chlore consommée (Dotson et Helz, 1985). 

Dans de telles conditions (eaux de rivière), l'oxydation de la 

matière organique correspondrait à près de 50 % de la consommation en 

chlore. 

5.3. Participation de la matière organique à la demande en chlore dans le 

cas des eaux usées 

Compte tenu de la charge très élevée en matière organique dans les 

eaux usées, la demande en chlore sera nettement plus importante. En 

admettant une même consommation de chlore que celle mesurée par Dotson et 

Helz, la matière organique dégradable des eaux usées consommerait 

l'équivalent d'environ 1 320 mg/l de chlore (selon Aminot et al., 1986 

60 mg/l de carbone dégradable, soit 60/12 mmol/l sont équivalentes à 
60/12 x 1/0,27 mmol/l de chlore). La matière organique dans les eaux usées 

représente donc une demande en chlore potentielle bien supérieure à celle 

qui est satisfaite dans la pratique. C'est la présence de monochloramine, 

moins oxydante que le chlore libre qui explique cette différence. 

Jensen et al. (1985) ont comparé la réactivité du chlore libre et 

de la monochloramine vis-à-vis de composés représentatifs de la matière 

organique des eaux naturelles: le résorcinol (1,3 dihydroxybenzène) et 

l'acide fulvique. 

Pour des temps de contact de l'ordre de l'heure, la demande en 

chlore causée par un composé très réactif comme le résorcinol est deux fois 

plus importante avec le chlore que celle avec la monochloramine. Pour des 

temps de contact prolongés jusqu'à 24 heures, la demande en chlore due à la 

présence d'acide fulvique est quatre fois plus faible avec la 

monochloramine (tableau IX). 
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Tableau IX : 

Demande en chlore en mole de chlore par mole de carbone 
de composés organiques en présence de chlore libre ou combiné 

(Jensen et al., 1985). 

Précurseur Oxydant 

Chlore 

Résorcinol 

Monochloramine 

Chlore 

Acide fulvique 

Monochloramine 

Demande 

1,10 
(40 min) 

0,57 :!:. 0,18 
(1 h) 

l,10:!:. 0,15 
(24 h) 

0,27 + 0,17 
(24-h) 

0,06 + 0,17 
(24-h) 

... ... 

Conditions 

pH 7 
CliC := 1,93 

pH 9 
CliC = 2 

pH 8,9 
CliC = 2 

pH 9 
clic = 2 

En admettant dans les eaux usees la presence de 60 mg de carbone 

organique tout aussi réactif que l'acide fulvique, on trouverait une 

demande en çhlore sous forme de monochloramine équivalente à 20 mgll, ordre 

de grandeur compatible avec les taux de chlore utilisés 
,. 

(60/12 x 1/0,06 mmol/l). On trouve ainsi une demande en chlore en presence 

de chloramine du même ordre de grandeur que celle effectivement observée 

dans la pratique. 

En conclusion, il apparaît que 

la matière organique consommera pour son oxydation une part 

importante du chlore, 

... 
- cette demande en chlore est moindre si l'on est en presence de 

monochlor~ine plutôt que de chlore libre, 

l'élimination de la matière organique dans l'effluent par un 

traitement préalable augmente l'efficacité de la chloration. 
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5.4. Nature des produits formés et mécanismes réactionnels 

Le chlore qui n'a pas été utilisé dans des réactions d'oxydation 

peut se combiner à la matière organique pour donner des dérivés organo­

chlorés. On désigne par composés précurseurs, ou plus simplement 

précurseurs, tout composé organique donnant lieu à la formation de tels 

dérivés au cours des réactions de chloration. 

Dans les eaux usées, ces composés sont très divers 
, 

composes 

phénoliques, acides aminés, cétones ••• Par ailleurs, les mécanismes 

réactionnels, souvent complexes, ont été le plus souvent étudiés dans des 

conditions expérimentales éloignées de celles remontrées au cours de la 

chloration des eaux usées: taux de chlore élevé, composés précurseurs 

isolés, absence d'ammoniac. Dans cet exposé sur la chloration des composés 

organiques, nous nous limiterons à quelques réactions types parmi les plus 

fréquemment rencontrées. 

5.4.1. Formation des trihalométhanes 

Les trihalométhanes sont des composés volatils de structure 

identique à celle du chloroforme (CHC13). Les composés de ce type les plus 

fréquemment identifiés dans les eaux sont, après le chloroforme, le 

dichlorobromométhane (CHBrC12), le dibromochlorométhane (CHClBr
2

) et le 

bromoforme (CHBr3). La présence de trihalométhanes dans les eaux de boisson 

du fait de la chloration et le caractère cancérigène reconnu du chloroforme 

(lARC, 1980) ont motivé de nombreuses études. Les trihalométhanes sont les 

composés les plus fréquemment identifiés dans les eaux chlorées et ceux 

pour lesquels les concentrations sont les plus élevées. Toutefois, dans les 

eaux usées, les niveaux de présence restent bien inférieurs à ceux mesurés 

dans les eaux de boisson (tableau X). 

La réaction haloforme a lieu avec des composés précurseurs 

possédant ou susceptibles de donner lors de la chloration (après oxydation) 

des groupements carbonylés ( C=O). Ce sont par exemple les cétones 

méthylées, les composés du type pOlyhydroxybenzènes, structures très 

représentées dans les composés naturels tels que les acides humiques 

abondants dans les eaux de surface (Dore et al., 1979 ; De La~t, 1981 ; 

De Laat et al., 1982). 
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Tableau X : 

Concentrations en ~g/l en chloroforme et bromoforme 
dans les eaux usées. 

1 
Type et origine Concentration Références 1 

du prélèvement (~g/l) 1 
1 
1 

Eau potable (CHCl3 ) 1 
1 

135 EPA (1974) 1 

La Nouvelle Orléans (cité par Drapeau, 1975) 1 
1 

< 300 Fressonet et al. (1983) 1 
1 
1 

Eau de mer (CHBr3) 1 
1 

12 - 50 Helz et Hsu (1978) 1 

Chloration 1 mg/l 1 
12 - 45 Abarnou (1979) 1 

(moy. 25) 1 
1 

Chloration 0,8 mg/l 16 Franco et al. (1987) i 
1 

Eaux usées 
1 
1 
1 

Effluent brut 9,3 1 

Effluent épuré 
1 

7,1 Bellar et al. (1974) 1 

Effluent épuré chloré 
1 

12,1 1 
1 

La Tremblade 5 - 15 Anonyme (1980) 1 
(chloration 2-10 mg/l) < 30 1 

1 
Dinard 5 Saunier (1980) 1 
(chloration 13,5 mg/l) 1 

1 
Le Touquet 

5 Franco et al. (1987) 1 
(chloration 10 mg/l) 1 

1 



49 

La réactivité des différents précurseurs de trihalométhanes est 

très variable. A titre indicatif, avec l'acétone composé connu pour donner 

facilement du chloroforme par action du chlore, le rendement maximum à 
, dt ' , 

pH 10 n'est que de 3 a 4 % (R = 100 % si une mole de compose precurseur 

donne une mole de trihalométhanes). Avec des composés comme le résorcinol, 

des rendements bien supérieurs (80 %) sont obtenus dans les conditions de 

pH comparables à celle du traitement (pH = 7-8). 

La présence de composés précurseurs très réactifs dans les eaux 

usées est confirmée par le fait que, après chloration, les concentrations 

en chloroforme sont faibles mais ne sont pas nulles. En effet, compte tenu 

des concentrations élevées en ammoniac, on s~ trouve généralement en 

présence de monochloramine. Le pouvoir oxydant de la monochloramine est 

bien inférieur à celui du chlore libre, capable lui de produire 

d'importantes quantités d'haloformes, éventuellement après oxydation de la 

matière organique en composés réactifs. Dans les eaux usées (pH = 7,9, 

N-NH3 = 40,5 mg/l), chlorées à 10 mg/l, Dore et al. (1979) ont mesuré, 

après des temps de contact de 2 h 30, du chloroforme en concentration égale 

à 62 ~g/l. Le suivi de la production en haloformes, selon la position du 

taux de chlore sur la courbe de chloration, confirme la production de 

trihalométhanes non nulle mais limitée en présence de chlore combiné 

(Arber et al., 1985). 

Le caractère limité de la formation des haloformes en présence de 

chloramine peut constituer un argument en faveur de l'utilisation de la 

monochloramine au lieu du chlore dans le traitement des eaux potables. 

Signalons que, dans certains cas, un tel traitement est capable de produire 

du iodoforme, autre composé haloforme produit par l'oxydation de iodure en 

iode libre par la monochloramine (Hansson et al., 1987). 

5.4.2. Chloration des composés phénoliques 

Naturellement abondants dans les eaux de surface en tant que 

constituants élémentaires de la matière végétale, les composés de structure 

phénolique participent de façon significative à la consommation du chlore 

au cours du traitement. Les produits finaux des réactions sont, soit des 

haloformes connus dans le cas du résorcinol, soit des chlorophénols 

(De Laat, 1981). 
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La présence de chlorophénols dans les eaux chlorées constitue une 

préoccupation dans le cas des effluents de papeterie où une étape du 

procédé de blanchiment met en oeuvre un traitement de chloration 

(Xie, 1984). Dans les eaux usées, Jolley (1978) a identifié des 

chlorophénols à des concentrations de l'ordre du microgramme par litre. 

Larson et Rockwell (1979) ont étudié la production de chloroforme 

et de chlorophénols au cours de la chloration. Les composés précurseurs 

étudiés sont des acides aromatiques substitués comparables aux constituants 

naturels des acides humiques comme l'acide p-hydroxybenzoïque. On peut 

avoir le schéma réactionnel suivant (Larson et Rockwell, 1979) : 

COOH COOH CO OH 

==-+HOCI-" -+HOCI-" 

CI 

OH OH OH 
Il 1 Il 

+HOCI +HOCI +HOCI 
- C02 -C

n
02 - c o2 

" U , , , 
CI CI CI 

1 1 1 

-+HOCI-.. -+HOCI-.. 

CI 
OH OH OH 

Il Y a d'une part chloration et d'autre part élimination du groupement 

carboxylique (-COOH) avec production de CO2 et de chlorophénols. Selon 

Larson-_ et Rockwell (1979), ces réactions sont rapides dans les conditions 

du traitement des eaux usées. 

Jensen et al. (1985) ont mentionné des travaux comparant l'action 

du chlore libre et de la monochloramine sur le phénol. Si avec le chlore 

libre, les réactions d'oxydation et de substitution sont favorisées, elles 

conduisent au chloroforme. Au contraire, en présence de monochloramine, ce 

sont les réactions de substitution conduisant au chlorophénol (Carlson et 

Lin, 1985). 
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5.4.3. Chloration des hydrocarbures polyaromatiques 

Les hydrocarbures polyaromatiques proviennent de différentes 

sources dans les eaux usées: rejets d'huiles usagées, retombées 

atmosphériques de produits de combustion, lessivage des routes. Dans les 

effluents urbains de Toulon, les concentrations en HPA, exprimées en 

équivalent chrysène, se situent au niveau de quelques microgrammes par 

litre (Marchand, 1988). 

Compte tenu du caractère toxique de bon nombre de constituants de 

ce groupe, il est particulièrement intéressant de connaître l'incidence 

d'un traitement de chloration sur ces composés. 

La plupart des travaux réalisés dans des conditions expérimentales 

éloignées de la pratique de la désinfection permettent cependant de tirer 

les quelques conclusions suivantes : 

- Il Y a formation de dérivés polyaromatiques chlorés. La 

chloration (100 mg/l ; 1-10 h) de la fraction aromatique d'un fuel montre 

que certains hydrocarbures (triméthylbenzènes) sont très réactifs, 

Reinhard et al. (1976)= 

- Dans des conditions comparables à celles de la désinfection des 

eaux usées, les rendements de ces réactions sont très faibles, Reinhard 

et al. (1980). 

- La chloration des HPA en solutions aqueuses conduit à la 

formation de dérivés chlorosubstitués et oxydés (Oyler et al., 1978 ; 

Alben, 1980 ; Liukkonen et al., 1981 ; Oyler et al., 1983). Ces réactions 

sont lentes (quelques heures à quelques jours même dans des conditions de 

concentrations élevées). 

- Le traitement des HPA par des agents autres que le chlore 

entraîne également la formation de dérivés oxydés ou substitués. Avec la 

monochloramine, les réactions sont beaucoup plus lentes (Lin et Carlson, 

1984) • 
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Signalons également les travaux relatifs à la chloration du 

biphényle démontrant la possible formation de monochlorobiphényles 

(Gaffney, 1977 ; Snider et Alley, 1980). 

L'ensemble de ces travaux confirme la possibilité de formation de 

dérivés chlorés ou oxydés des hydrocarbures aromatiques au cours de la 

chloration, mais aussi le caractère très limité de ces réactions : faibles 

concentrations, temps de contact prolongés. Ces réactions sont encore plus 

réduites dans le cas de la chloration des eaux usées: le chlore combiné 

est moins réactif que le chlore libre et de nombreux composés organiques 

autres que les hydrocarbures aromatiques consomment plus rapidement le 

chlore. La diversité des produits formés, par leur nature chimique et la 

multiplicité des isomères, est un autre facteur contribuant à réduire les 

risques pour la santé ou la qualité du milieu. 

La complexité des réactions de chloration des hydrocarbures 

aromatiques est illustrée par les travaux réalisés au Japon sur la 

possibilité de formation de chlorure de cyanogène (Kanno et al., 1982 ; 

Kanno et Ohya, 1984 ; Ohya et Kanno, 1985). Ce composé (CNCl) se formerait 
, 

par action de la monochloramine sur un compose aromatique par ouverture du 

noyau lors de la chloration. Parmi les précurseurs de chlorure de 
, 

cyanogene, ces auteurs citent: les hydrûcarbures arûmatiques simples 

(benzène, toluène, naphtalène ••• ), les phénols, les anilines, les acides 

aminés aromatiques, les constituants des acides humiques. Dans des 

conditions de chloration comparables à celles pratiquées (pH 7-8, 

chlore 20 mg/l), les concentrations en chlorure de cyanogène pourraient 

atteindre 5 à 30 ~g/l. 

5.4.4. Autres dérivés organochlorés produits au cours de la chloration des 
, 

eaux usees 

, 
Divers composes produits au cours de la chloration des eaux n'ont 

pas été étudiés de façon aussi détaillée que les trihalométhanes ou les 

hydrocarbures aromatiques. 

, 
La presence, au niveau du microgramme par litre, de chloropicrine 

(CC13 N02 ) dans les eaux de boisson chlorées a été signalée par plusieurs 

auteurs (Duguet et al., 1985 ; Thibaud et al., 1987 ; Hoigne et Bader, 

1988). Ce composé de structure très comparable à celle du chloroforme se 
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, , 
forme au cours de la chloration en presence de nitrite. Les composes 

précurseurs de chloropicrine sont également ceux qui donnent les trihalo-

méthanes: hydroxyphénols notamment (Thibaud et al., 1987). Ces 

nitrophénols sont des produits réactionnels intermédiaires. Les conditions 

de la chloration des eaux usées sont propices à la formation de chloro­

picrine bien que c~ composé n'est pas été identifié dans les effluents 

urbains. La présence de ce composé toxique, utilisé comme gaz de combat, 

doit être évitée dans les eaux de boisson. 

, , 
Plusieurs auteurs se sont preoccupes de la formation de dihalo-

acétonitriles au cours de la chloration des eaux (Bieber et Trehy, 1983 ; 

Oliver, 1983 ; Trehy et al., 1986). Ces composés (dichloacétonitrile, 

dibromoacétonitrie) ont été mesurés en concentration de l'ordre de quelques 

microgrammes par litre dans l'eau de boisson traitée par le chlore. 

Certains acides aminés et certains constituants des acides humiques donnent 

lieu à la production d'haloacétonitriles. L'exemple de la chloration de la 

tyrosine montre que des acides aminés produisent des trihalométhanes, du 

chloral et des dichloroacétonitriles. Vraisemblablement, de telles 

réactions sont possibles dans le cas des eaux usées. 

Les acides aminés apparaissent ainsi comme des composés très 

réactifs vis-à-vis du chlore pouvant former, outre ces composés, des 

N-chloramines organiques (N-CI), (cf. chap. 3), et également des dérivés 

chlorés (C-CI), Burleson et al., 1978. D'autres composés de grande 

importance biologique comme les bases puriques et pyrimidiques peuvent 

donner lieu à la formation de dérivés chlorés. Jolley (1975) a mesuré, dans 

les eaux usées, des concentrations en chlorouracil de 4 ~g/l. Gould et al. 

(1984) ont précisé la cinétique de telles réactions. 

Terminons cet exposé des réactions de chloration avec les composés 

organiques par le travail de Reinhard et al. (1982). Ces auteurs ont mis en 

évidence la formation par chloration des eaux de dérivés bromés de composés 

du groupe des alkylphénolpolyéthoxycarbonylés. Les composés de ce type sont 

abondants dans les effluents urbains (détergents) et peuvent laisser 

supposer la formation de tels composés au cours de la désinfection. 
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5.4.5. Caractéristiques générales des réactions du chlore avec la matière 

organique. Evaluation des risques 

L'identification de sous-produits stables et potentiellement 

toxiques dans les eaux chlorées est suffisamment bien établie pour 

constituer un argument contre une généralisation de la chloration. Dans le 

cas des eaux usées, il nous paraît important de souligner les quelques 

points suivants : 

- La part du chlore organique reste très faible. L'ensemble des 

dérivés organochlorés produits lors de la chloration des eaux usées ne 

représente qu'une part infime, de l'ordre de 1 à 3 % du chlore ajouté 

initialement. La quasi totalité du chlore oxydant est en effet transformée 

en chlorure, forme non toxique, lors de l'oxydation de la matière 

organique. 

Les sous-produits organiques sont très nombreux. Dans les eaux 

usées, la matière organique n'est pas un facteur limitant de la formation 

de dérivés chlorés ou oxydés. Les composés précurseurs de telles réactions, 

d'origine naturelle ou non, sont abondants dans les eaux usées et 

appartiennent à des familles chimiques diverses. Dans ces conditions, les 

produits susceptibles de se former seront très nombreux. Le chlore 

organique total, qui ne représente qu'une faible part du chlore oxydant 

initialement ajouté, se retrouve redistribué entre de nombreux composés 

différents par leur nature chimique, leur degré de substitution et même 

éventuellement leur configuration structurale (isomérie possible). Il en 

est de même pour les dérivés d'oxydation. Dans ces conditions, les 

concentrations en composés individuels ne dépassent que très rarement les 

quelques microgrammes par litre. 

La dualité des mécanismes réactionnels caractérise les réactions 

du chlore avec la matière organique. vis-à-vis de la matière organique, le 

chlore est un agent d'oxydation et un agent de chloration, le plus souvent 

par des réactions de substitution. Cette dualité du mécanisme d'action du 

chlore apparaît de façon globale : les réactions d'oxydation sont 

majoritaires. Elle apparaît également de façon plus précise dans certains 

mécanismes réactionnels comme celui de la production des haloformes. L~ 

présence de chloroforme peut en effet résulter de la chloration de composés 

précurseurs très réactifs. Mais, le plus souvent, elle résulte de 
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l'oxydation de composés organiques en dérivés eux-mêmes réactifs avec le 

chlore. D'une manière générale, les réactions d'oxydation contribuent à la 

dégradation de la matière organique et à consommer le chlore actif. Bien au 

contraire, la formation de chlore organique augmente le caractère 

hydrophobe et persistant de la molécule. 

- La monochloramine est l'entité réactive. La formation quasi 

instantanée de chlore combiné lors de la chloration des eaux usées est un 

élément qui réduit la formation de dérivés organochlorés et oxydés. La 

présence de trihalométhanes dans les effluents épurés chlorés illustre le 

caractère très réactif de certains précurseurs. La formation de mono­

chloramine, moins oxydante que le chlore libre, constitue un facteur 

limitant la formation de dérivés stables. En d'autres termes, on pourrait 

penser à une action de la monochloramine favorisant la formation de dérivés 

substitués (chlorophénols). Cependant, avec la monochloramine, les 

réactions sont plus lentes qu'avec le chlore libre. 

- Les trihalométhanes sont les composés organochlorés 

prépondérants parmi les sous-produits de la chloration. Ces composés, 

analogues au chloroforme, résultent de la réaction du chlore avec des 

précurseurs très réactifs, notamment les constituants dégradés de la 
.... "", , 

matière vegetale. Leurs concentrations peuvent j dans les eaux usees, 

atteindre la dizaine de microgrammes par litre. Comme, de plus, ces 

composés sont aisément analysables, ils peuvent constituer des indicateurs 

de la réactivité chimique du chlore vis-à-vis des composés organiques. Une 

faible production de trihalométhanes dans les eaux usées signifierait un 

très faible risque de formation d'autres composés organiques stables. 

Le devenir de ces contaminants néoformés lors de la chloration est 

une préoccupation commune à celle liée à la présence de polluants 

organiques à l'état de traces dans le milieu aquatique. Généralement, ce 

problème est abordé sous l'angle de la distribution de ces composés dans 

l'environnement selon les critères classiques de volatilité, de 

sédimentation, de bioaccumulation. Parmi ces dérivés, les composés volatils 

constituent une part importante du chlore organique. L'évaluation détaillée 

du comportement des dérivés de la chloration relève d'une étude 

systématique, composé par composé, qui dépasse de loin nos préoccupations 

qui concernent l'évaluation des risques liés à la chloration des eaux 
, 

usees. 
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De ce point de vue, les réactions du chlore avec la matière 

organique se présentent comme un ensemble de transformations chimiques 

entraînant une modification relativement faible de la composition de 

l'effluent urbain. Ces transformations produisent au maximum quelques 

centaines de microgrammes par litre de composés divers s'ajoutant à une 

charge en matière organique très élevée. 

6. CONCLUSION 

La chloration des eaux usées met en jeu un ensemble de mécanismes 

réactionnels compétitifs complexes. Compte tenu de la grande diversité des 

produits susceptibles de se former et de la variabilité des 

caractéristiques du milieu, il est impossible de dresser avec exactitude un 

bilan complet des espèces chlorées induites par la chloration. Une approche 

pragmatique consiste à hiérarchiser les réactions en fonction de leur 

importance (concentrations en produits formés) ou de leur signification 

pour l'environnement. C'est cette optique qui a été choisie et on 

s'intéresse essentiellement au devenir des oxydants produits par la 

chloration puisque ce sont ces composés qui sont les formes biologiquement 

actives, tant du point de vue de la désinfection que de celui des effets 

sur le milieu récepteur d'effluents urbains chlorés. 

Pour tenter d'établir un tel bilan, nous nous plaçons en premier 

lieu au niveau de la station de traitement des eaux usées. C'est la charge 

en matière organique, et plus encore celle en azote ammoniacal et en azote 

organique, qui définit la nature des produits formés et leurs 

concentrations. Nous sommes conduits à considérer deux cas de figures: le 

premier correspond au cas le plus fréquent d'effluents urbains non 

nitrifiés (NH3 » N03 - ), le second représente celui d'effluents nitrifiés 

(NH3 faible) peu probable dans la pratique. 

Ce premier bilan permet d'établir des ordres de grandeur des 

produits formés et rejetés vers le milieu récepteur. La réactivité des 

espèces oxydantes en milieu marin dépend de la présence de bromures et donc 

de la salinité. La monochloramine et les autres constituants chlorés 

évoluent selon des lois de vitesse qui leur sont propres. 
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Dans le cas des effluents non nitrifiés, le schéma très simplifié 

se présente de la façon suivante : 

- La monochloramine (NH2CI) se forme rapidement et représente la 

part la plus importante du chlore oxydant. 

- Les chloramines organiques constituent une autre fraction 

importante du chlore. Elles ne présentent qu'un intérêt faible pour la 

désinfection. Elles évoluent lentement en donnant des chlorures. 

- Les chlorures, stade final de l'évolution du chlore (forme non 

toxique), proviennent des transformations des formes précédentes: 

décomposition, action sur la matière organique. 

- Les organochlorés, composés rémanents, ne représentent qu'une 

très faible part du chlore initial surtout en présence de monochloramine 

(# 100-200 ~g/l) répartie entre de très nombreux composés (trihalométhanes, 

chlorophénols, haloacétonitriles ••• ). 

- Après rejet en mer, la monochloramine, relativement persistante, 

peut par hydrolyse donner de l!acide hypochloreux et par conséquent des 

dérivés bromés (bromamines, bromoforme) et des chlorures. 

- Les formes stables comme les dérivés organohalogénés évoluent 

selon leurs caractéristiques physicochimiques (volatilité, adsorption ••• ). 

Le tableau XI présente, pour les principales espèces chlorées, les ordres 

de grandeur des concentrations au cours du temps. 

Dans ce tableau, il s'agit bien entendu d'ordres de grandeur qu'il 

faudrait pouvoir vérifier par des analyses détaillées et spécifiques des 

principales espèces produites par la chloration. La monochloramine, 

principale espèce oxydante et toxique dans le rejet, évolue relativement 

moins vite en milieu estuarien qu'en milieu marin. La vitesse de 

disparition des chloramines organiques est mal connue. A terme (24 heures), 

la quasi totalité des produits formés ont évolué vers les chlorures non 

toxiques (fig. 9). 
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Tableau XI : 

Evolution des dérivés produits par la chloration. 
Cas d'un effluent non nitrifié chloré à 100 ~ol/l (7 mg/l chlore). 

On ne prend pas en compte la dilution. 

Temps Chloramine 
Chioralllines Chlorure 

Organo-
organiques chlorés 

NH
2

CI R-NHCI Cl R-Cl 

C = Chloration 

C + 1 min 80 20 
STATION 

C + 5 min 55 - 70 Il 5 - 10 

C + 60 min 45 - 60 Il 20 - 35 1 

Mer Estuaire 

R :1& Rejet 

R + 1 h 41 - 55 43 - 57 

MILIEU R + 5 h 30 - 40 36 - 48 disparition 

R + 10 h 20 - 27 28 - 38 
lente 

R + 24 h 6 - 9 15 - 20 # 80 < 1 

Le cas d'un effluent totalement nitrifié correspond plus à une 

hypothèse théorique qu'à la réalité. L'acide hypochloreux, qui est alors 

majoritaire par rapport à la monochloramine, disparaît très rapidement en 

raison de la demande en chlore (matière organique). Les chloramines formées 

en faibles quantités disparaissent sous forme de chlorures par des 

réactions au breakpoint. Les organochlorés sont formés en quantité plus 

importante que dans le cas d'un effluent non nitrifié. L'ensemble de ces 

réactions se traduit par une disparition rapide du chlore libre au 

détriment de la désinfection. 

Dans le cas où du chlore libre serait encore présent dans 

l'effluent chloré, il serait rapidement consommé lors du rejet par une 

nouvelle demande en chlore apportée par l'eau de mer avec formation d'acide 

hypobromeux et de dérivés bromés. 
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Mais rappelons que, d'une façon générale, la chloration des eaux 

usées entraîne la formation de monochloramine qui est l'espèce 

désinfectante et toxique pour les organismes vivant dans le milieu 

récepteur. 
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1. INTRODUCTION 

Les maladies d'origine hydrique sont transmises par divers organismes 

pathogènes bactéries, virus, levures, champignons, protozoaires et 

helminthes - qui peuvent être apportés à l'environnement aquatique par les 

effluents urbains. 

Le tableau 1 établit une liste non exhaustive de divers organismes 

pathogènes susceptibles d'être véhiculés par les eaux de surface, et donne 

pour chacun d'eux, les manifestations cliniques auquelles en théorie ils 

peuvent conduire (Ormerod et al., 1982 ; David et al., 1980). 

L' habi tat des microorganismes ci tés est généralement l'intestin de 

l'homme ou des animaux à sang chaud. Cependant des germes d'origine autre que 

fécale (urinaire, cutanée ... ) peuvent être responsables d'infections diverses 

leptospiroses, affections cutanées ou cutanéo-muqueuses moins graves 

(otites, rhino-pharingites, conjonctivites, vaginites, etc.) dues à des agents 

divers tels ques les staphylocoques, les Pseudomonas,les mycobactéries et les 

champignons. Ces maladies sont fréquemment observées sur les plages situées 

à proximité de points de rejets ou dans les piscines utilisant des eaux plus 

ou moins bien traitées. 

Les germes véhiculés dans les eaux usées domestiques, se trouvent à des 

concentrations élevées en station d'épuration; de plus la contamination des 

eaux sera amplifiée si une partie des effluents bruts "by-pass" la station 

d'épuration sans être traités. 

En dehors de la station d'épuration, après rejet dans le milieu 

naturel, le mode de contamination peut être très variable ; il est, par 

exemple, différent en zone littorale pour le consommateur de mollusques 

filtreurs ou le baigneur. Dans le premier cas, le risque sanitaire viendra 

d'une contamination par voie orale ; dans le second cas, le risque de 

contamination par voie cutanée ou transcutanée sera prédominant. 
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TABLEAU 1 - AGENTS PATHOGENES TRANSMIS PAR LES EAUX 

ORGANISMES 

BACTERIES 

Bactéries Gram négatif 

Enterobacteriaceae 

Escherichia coli 
entéropathogène 

Klebsiella spp. 

Shigella spp. 

Yersinia spp. 

Salmonella typhi et parathyphi 

Salmonella typhimurium 

Vibrionaceae 

Aeromonas 

Vibrio cholerae 

Vibrio non agglutinables 

Vibrio alginolyticus 

Vibrio parahaemolyticus 
(milieu marin) 

Spirillaceae 

Campylobacter jejuni et coli 

Pseudomonodaceae 

Pseudomonas aeruginosa 

MANIFESTATION CLINIQUE 

Gas troentéri tes 

Infections des voies 
respiratoires et urinaires 

Dysenterie bacillaire 

Entérite, erythème noueux, 
septicémie, polyarthrite aigüe 

Typhoïde et parathyphoïde 

Gastroentérite 

Salmonellose 

Diarrhée, abcès, pneumonie, 
septicemie 

Choléra 

Gastroentérite 

Infection O.R.L. 

Gastroentérite 

Gastroentérite 

Infection des yeux et des 
oreilles, gas troentéri te , 
syndrome urinaire 



ORGANISMES 

Bactéries gram positif 

Bacillaceae 

Bacillus anthracis 

Clostridium botulinum 

Clostridium per!ringens 

Lactobacillaceae 

Listeria spp. 

Micrococcaceae 

Staphylococcus aureus 

Streptococcaceae 

Streptococcus spp. 

Autres bactéries 

Spirochetaceae 

Leptospira spp. 

Mycobactéries 

Mycobacteria spp~ 

Entérovirus 

- Pol~ovirus 

- Coxsachievirus A et B 
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MANIFESTATION CLINIQUE 

Anthrax, charbon 

Botulisme 

Gangrène gazeuse, septicémie, 
entérite 

Méningite, encephalite, 
septicemie, endocardite, 
abcès 

Infection cutanée ou 
viscérale, septicémie, 
entérocolite 

Infections rhinopharyngée et 
cutanéo-muqueuse. septicémie. 1 

endocardite, infection 
urinaire. 

Insuffisance rénale, 
leptospirose 

Granulome de la peau, abcès, 
troubles pulmonaires, 
tuberculose. 

Polyomyelite 

Nausée, méningite, fièvre 



ORGANISMES 

- Echovirus 

Adenovirus 

Reovirus 

Rotavirus 

Virus Hépatite A 

Virus Norwalk 

CHAMPIGNONS 

Candida albicans 

PROTOZOAIRES 

Balantidium coli 

Entamoeba histolytica 

Giardia spp. 

Hartmanella et Naegleria spp. 

HELMINTHES 

Nematodes 

Oxyuris, Trichuris, Ascaris 
Ancylostoma, Necator, 
Strongyloïdes 

Cestodes 

Taenia spp. 

Trematodes 

Schistosoma spp. 
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MANIFESTATION CLINIQUE 

Méningite, fièvre, entérite 
(hépatite) 

Fièvre, infections 
respiratoires et occulaires 

Infection respiratoire, 
diarrhée, hépatite 

Gastroentérite infantile 

Hépatite aiguë ou chronique 

Gas troentéri te 

Affection cutanée 

Diarrhée, nausée 

Dysenterie amibienne 

Gastroentérite 

Méningo-encephalite 

Ascaridose, anem1e, diarrhée, 
Anémie, duodenite 

Taeniasie, cysticercose 

Bilharziose 
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Enfin, parmi les risques sanitaires, il faut signaler la présence, 

de germes résistants aux antibiotiques dans les eaux usées (Sturtevant et aL. , 

1971 ; Fontaine et Hoadley, 1976 ; Amstrong et aL., 1982) ; par ailleurs la 

prédominance de souches multi-résistantes a été rapportée (Cooke, 1976 ; 

Grabow et aL., 1976). Fontaine et Hoadley (1976) ont montré que 43 % des 

souches isolées dt effluents bruts étaient mul tirésistantes et que 39 % étaient 

capables de transférer cette résistance à E. coLi ou à SaLmoneLLa choLerae­

suis (Bell et al., 1980 ; 1983). Mach et Grims (1982) ont évalué le taux de 

coliformes résistants aux antibiotiques (présence de facteurs de résistance 

situés sur des éléments extrachromosomiques appelés plasmides ou facteurs R) 

à 2 - 5 % dans un effluent primaire. Bell et aL. (1983) avaient noté de très 

grandes variations dans les nombres de souches multirésistantes et de souches 

capables de transférer cette résistance selon le type de traitement que subit 

l'effluent. 

Le transfert de facteurs de résistance a été observé in situ à l'aide 

de chambre à diffusion par Althern et Kasweck (1982) d'une part, et Mach et 

Grims (1982) d'autre part. Les fréquences de transfert observées in situ sont 

généralement plus faibles que les fréquences observées dans des conditions 

optima de laboratoire mais restent de l'ordre de 10-5 dans un effluent 

primaire {Mach et Grims, î982}. 

Ainsi des entérobactéries seront capables de transférer leur facteur 

de résistance aux antibiotiques, à des bactéries pathogènes comme E. coLi, des 

Salmonelles ou des Shigelles. Cette résistance acquise par les bactéries 

succeptibles d'être ingérées pourra par la suite poser des problèmes 

thérapeutiques. 

Tous les microorganismes cités dans le tableau 1 ne présentent pas, 

dans la réalité, les mêmes facteurs de risques sanitaires pour les raisons 

suivantes : 

- La présence de certains germes pathogènes est plus ou moins probable 

selon la région considérée ; par exemple la probabilité de la présence du 

Vibrio choLerae, agent du choléra, est faible dans nos régions en dehors des 

périodes d'épidémie, 
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- la population locale peut être protégée par un vaccin (cas de la 

polyomyélite), 

- la concentration de certains microorganismes peut être importante 

mais néanmoins insuffisante pour que la Dose Minimale Infectante (DMI) soit 

atteinte. 

La DMI peut se définir comme la quantité minimale de germes pathogènes 

devant contaminer un organisme humain pour que les troubles correspondants 

apparaissent. Elle est difficile à déterminer car elle dépend de beaucoup de 

facteurs, entre autre, l'état de résistance du sujet contaminé, et elle varie 

selon les germes. 

Néanmoins, la DMI a été estimée à 102 pour les microorganismes les plus 

actifs (virus, kystes de protozoaires ... ) et de l'ordre de 104 à 107 pour 

les entérobactéries pathogènes ou les vibrions (Vial, 1979). Dans ces 

conditions la dilution des rejets dans le milieu récepteur est un facteur de 

diminution des risques sanitaires t alors que l'accumulation des germes par les 

mollusques filtreurs contribuera à les faire augmenter. 

Devant cet ensemble de risques, la désinfection des effluents a depuis 

longtemps été recommandée et nous allons examiner au travers de la 

bibliographie quels sont les effets de la chloration (principal moyen de 

désinfection actuellement utilisé) sur les microorganismes provenant des eaux 

usées. Auparavant, il apparait utile de faire un rappel sur les notions de 

germes indicateurs de contamination fécale et sur les techniques de 

dénombrements spécifiques aux eaux usées. 
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2. NOTION D'INDICATEURS 

2.1. Introduction 

Nous avons répertorié dans le tableau 1 les organismes susceptibles 

d'être rencontrés dans les eaux usées. Il est clair, à la vue de la variété 

des organismes cités, qu'il est hors de question de les rechercher un par un 

pour mettre en évidence une éventuelle contamination. De plus, les pathogènes 

peuvent être présents occasionnellement, en petit nombre et leur mise en 

évidence par les laboratoires est longue, difficile et coûteuse. ct est 

pourquoi, les hygiénistes ont cherché à mettre au point un système permettant 

de simplifier leurs études tout en gardant un certain degré de sécurité. Ils 

ont proposé la notion de germes indicateurs. 

On désigne sous le nom de germes indicateurs, des germes présents en 

nombre important, faciles à dénombrer et dont la présence ou le comportement 

donne des renseignements utiles sur le risque de présence ou le comportement 

éventuel des pathogènes. On distingue deux catégories d'indicateurs: 

- les indicateurs de pollution, 

- les indicateurs d'efficacité de traitement. 

2.2. Les indicateurs de pollution 

Les indicateurs de pollution sont utilisés pour apprécier l'état 

sanitaire d'une eau naturelle ou usée non désinfectée. 

Du fait que la majorité des maladies d'origine hydrique est due à la 

contamination fécale des eaux, on utilise des indicateurs de pollution fécale 

qui entrent dans la composition normale de la flore intestinale et qui sont 

véhiculés dans les eaux usées. 

Partant de l'observation qu'un coliforme est 50 000 fois plus 

fréquemment rencontré dans un effluent qu'un bactériophage et 100 fois plus 

fréquemment rencontré qu'un entérovirus, un certain nombre de chercheurs ont 

proposé la systématisation de la recherche des coliformes en tant que germes 

tests de contamination fécale (GTCF). 
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Les germes tests les plus souvent utilisés sont les coliformes fécaux. 

Les streptocoques fécaux qui témoignent davantage d'une contamination 

d'origine animale sont aussi utilisés. 

Ces indicateurs fécaux ne témoignent que d'une pollution fécale et ne 

donnent donc pas d'indications certaines sur le risque provenant des micro­

organismes d'origine non fécale (champignons, dermatophytes, bactéries 

pyogènes ... ) (Vial, 1979). 

L'emploi des germes tests de contamination fécale comme indicateurs de 

pollution permettra d'estimer l'importance de la ttfécalisation" des eaux et 

donc le risque de présence de germes fécaux pathogènes d'origine humaine ou 

animale {Vial, 1979}. 

2.3. Les indicateurs d'efficacité de traitement 

A la suite d'un traitement périodique ou épisodique d'une eau usée, on 

doit vérifier que celui-ci a réussi à assainir l'eau traitée. Etant donnée 

la difficulté qu'il y a là encore à rechercher les germes pathogènes eux­

mêmes. on utilisera des indicateurs d'efficacité de traitement; ce nouveau 

concept a cependant une signification différente de celui d'indicateur de 

pollution. 

Un germe indicateur d'efficacité de traitement doit en effet se 

comporter vis-à-vis d'un procédé de traitement donné, de la même façon que le 

pathogène que l'on veut éliminer. Dans le système "pathogène - indicateur -

traitement" proposé par Vial (1979), on ne peut se permettre de modifier l'un 

des 3 facteurs sans une nouvelle vérification expérimentale de l'efficacité 

du traitement; le fait qu'un traitement précis agisse avec le même rendement 

sur tel indicateur ou sur tel pathogène (appartenant généralement au même 

groupe taxonomique), ne veut pas dire qu'il agira de la même façon sur un 

autre pathogène. 

On ne peut par exemple extr~poler les résultats du système 

Germe pathogène 

Salmonella 
(Enterobacteriaceae) 

Germe test indicateur 
Coliformes 
(Enterobacteriaceae) 

Traitement 

Chloration 
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à dtautres germes pathogènes tels que des virus, des parasites ou même des 

bactéries ayant une autre appartenance taxonomique (Vial, 1983). 

Les germes indicateurs dtefficicité de traitement les plus souvent 

utilisés sont les coliformes fécaux. Il faudra néanmoins se souvenir qutil ne 

pourront pas témoigner de 1 t efficacité du traitement sur les virus· (par 

exemple Hépatite A) ; il pourront cependant renseigner sur la constance du 

fonctionnement, ou a contrario du dis fonctionnement , dtun procédé de 

désinfection. 

Dtautres microorganismes ont été proposés comme germes indicateurs 

dtefficacité de traitement: 

- Les coli formes totaux 

Ils sont moins spécifiques de la flore intestinale mais ils présentent 

une résistance aux agents désinfectants plus grande que les coliformes fécaux. 

- Les streptocoques fécaux 

Ils ne sont pas uniquement dt origine humaine mais ils sont plus 

résistants aQX traitements que les coliformes fécaux. Ils sont retenus par 

certains spécialistes pour plusieurs raisons niveau peu variable dans les 

eaux usées, stabilité pendant le traitement classique, faible décroissance 

biologique spontanée, résistance relative à la chloration (Miescier et 

Cabelli , 1982). 

- Les levures et les mycobactéries 

Leur utilisation comme indicateur a été proposée car ce sont des micro­

organismes plus résistants au chlore que les coliformes fécaux ( Simard, 

1971 ; Sürücü et Haas, 1976 ; Haas et Engelbrecht, 1980). 

- Les Clostridiums 

Bisson et Cabelli (1980) proposent dtutiliser Clostridium per!ringens 

qui peut produire des formes sporulées plus résistantes que les coliformes. 

- Les bactériophages 

L t utilisation des bactériophages comme indicateur dt efficaci té de 

traitement vis à vis des virus a été suggérée. 
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Les coliphages font preuve d'une plus forte résistance aux agents 

chimiques que les coliformes (OMS, 1979 ; El Abagy, 1988). Cependant, on ne 

peut pas affirmer que les bactériophages sont des "indicateurs sécuritaires" 

de l' efficaci té de trai temen t sur les virus. (Agence de Bassin Rhône­

Méditerranée-Corse, 1982 ; Sobsey, 1988). 

Pour qu'un germe soit un bon indicateur d'éfficacité de traitement, il 

devrait en fait présenter un certain nombre àe propriétés, et en 

particulier : 

- être présent en plus grand nombre que les pathogènes, 

- être plus résistant à la désinfection que les pathogènes, 

- ne pas augmenter en nombre après la désinfection, 

- ne pas être inhibé par la présence d'autres germes, 

- être facile à dénombrer, 

- ne pas être lui-même pathogène. 

Bien peu de germes sont capables de satisfaire l'ensemble de ces 

cri tères et on devra en particulier se souvenir que les coliformes sont 

considérés comme plus sensibles au chlore que certains pathogènes (virus, 

mycobactéries, protozoaires) et que leur nombre peut être sous estimé lorsque, 

après un stress, ils seront sous une forme viable mais non cultivable. 

2.4. Conclusion 

Malgré les limites que présentent actuellement les indicateurs, 

l'emploi des germes tests de contamination fécale se révèle très utile pour 

les hygiénistes chargés de contrôler les niveaux de contamination 

microbiologique et a permis dans de nombreux cas d'améliorer la qualité des 

eaux. 

Il faut cependant rappeler que des germes indicateurs de pollution des 

eaux, comme les coliformes fécaux, ne témoigneront que de la "fécalisation" 

des eaux, en omettant les germes d'origine non fécale; ils pourront cependant 

nous alerter sur le risque de présence des germes fécaux réellement pathogènes 

d'origine humaine ou animale comme les entérovirus. 
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Les germes témoins de contamination fécale (coliformes totaux, 

coliformes fécaux), utilisés pour juger de l' efficaci té d'un traitement 

d'épuration, devront être employés avec beaucoup de prudence car il semble que 

des microorganismes pathogènes tels que les mycobactéries, les virus 

entériques, les kystes de protozoaires ou les oeufs d'helminthes soient plus 

résistants aux traitements désinfectants que les coliformes eux-mêmes ; ces 

derniers pourront néanmoins témoigner de la constance du fonctionnement du 

traitement désinfectant mais les rendements d'élimination obtenus avec les 

indicateurs ne pourront que très rarement être extrapolés à l'ensemble des 

microorganismes pathogènes. 
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3. TECHNIQUES DE DENOMBREMENT 

3.1. Généralités sur les techniques de dénombrement des bactéries 

Le but des analyses d'eaux usées est la mise en évidence et le 

dénombrement des microorganismes témoins d'une pollution. Il existe depuis 

longtemps, de nombreuses techniques de dénombrement des germes témoins de 

contamination fécale, mais leur normalisation est difficile. Le principe de 

base des analyses bactériologiques consiste en l'ensemencement de milieux 

nutritifs par une quantité d'eau à analyser. Notons au passage que, de part 

leur conception, la majorité de ces techniques ne peuvent donc mettre en 

évidence que des germes cultivables. Certaines améliorations apportées aux 

techniques de base tendent à dénombrer aussi des germes revivifiables selon 

la définition de Roszak et Colwell (1987) (germes viables mais non 

cultivables). 

On distingue les techniques de dénombrement en milieu liquide encore 

appelées techniques du nombre le plus probable (NPP) , des techniques de 

dénombrement en milieu solide • 

• La détermination du NPP est une méthode statistique qui permet, après 

répartition de l'eau à analyser à différentes dilutions dans des milieux de 

culture liquides, de déterminer le nombre de tubes dans lequel il y a eu 

croissance bactérienne. Par confrontation avec des tables statistiques, on 

peut établir le nombre le plus probable de bactéries qui se trouvaient dans 

le tube initial. 

. Parmi les techniques de dénombremen t en milieux solides, on 

distingue : 

- la filtration sur membranes : cette technique consiste à filtrer une 

quanti té déterminée d'eau sur des membranes. La plus grande partie des 

bactéries est retenue sur ces filtres qui, déposés à la surface d'un milieu 

de culture liquide ou solide, se recouvrent de colonies qu'il est facile de 

dénombrer (Brisous et Denis, 1980). 
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- l'ensemencement direct sur des milieux solides: des volumes de 0,1 

à 0,5 ml d'eau à expertiser sont directement étalés à la surface de milieux 

solides. Les colonies se développent en surface et peuvent être comptées. 

- L'incorporation à des géloses nutritives: elle consiste à mélanger 

dans une boîte de Pétri la prise d'eau à étudier et un milieu de culture 

gélosé non opaque fondu. Après refroidissement 1 les germes sont maintenus 

répartis à l'intérieur de la gélose. Ils donnent naissance à des colonies qui 

sont comptées (Vial, 1977). 

- La filtration et le comptage direct des germes 

La mise en évidence directe des bactéries retenues sur les filtres a 

été proposée depuis longtemps. L'opérateur filtre une quantité déterminée 

d'eau (5-10 ml) sur la membrane et après colora tion, fai t un examen au 

microscope. 

On peut aussi utliser la microscopie électronique pour compter les 

bactéries et mettre en évidence par exemple l'attachement des corps bactériens 

sur les particules (Brisou et Denis, 1980). 

3.2. Discussion sur les techniques de dénombrement des bactéries 

Le choix entre les différentes techniques se fait en fonction de leurs 

particularités, de la nature de l'échantillon, et du but de l'analyse. La 

figure 1 tirée d'un travail d'Evans et al (1981) souligne l'importance du 

choix d'une technique; en effet, selon que l'on utilise la filtration sur 

membrane ou une technique de fermentation en tubes, le nombre d'échantillons 

dans lequel on mettra en évidence des coliformes totaux peut varier de 1 à 2. 

De plus, ces auteurs ont établi que chaque technique sélectionne une espèce 

différente de coliformes Citrobacter Ireundii par la technique de 

filtration, E. coli et Klebsiella par la technique de fermentation en tube 

(Evans et al., 1982). 

Les manipulations de laboratoire peuvent aussi elles-mêmes provoquer 

un stress supplémentaire (dilution, choc thermique) (Mc. Feters et al., 1982). 
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Figure 1 : Nombre d'échantillons positifs pour le dénombrement 
des coliformes totaux en fonction de chaque technique. 
(D'après Evans et al., 1981). 
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Le tableau 2 résume les principaux arguments qui permettent de choisir 

une technique de dénombrement en fonction d'un besoin. Par exemple, si le 

volume de l ' échan tillon es t important, la technique de fil tra tion sur membrane 

est indiquée. Toutefois, il faudra tenir compte de la turbidité de l'eau et 

du type de membrane. Par contre, la technique en milieu liquide est plus 

favorable au dénombrement des bactéries stressées (Rose et al. 1975). 

Dans le cas où les dénombrements sont effectués sur des échantillons 

chlorés, les bactéries auront subi un stress du ,à l'action de l'oxydant qui 

s'ajoute à l'action de différents ions présents dans l'eau à étudier (Mc. 

Feters et al., 1982 ; Camper et Mc Feters, 1979). Les bactéries présentes dans 

l'eau peuvent être encore vi vantes, plus ou moins altérées, ou mortes. 

Certaines de ces bactéries auront subi des lésions qui pourront être réparées 

au cours du temps (Stuart et al. 1977, Camper et Mc Feters, 1979). Ceci 

implique que la technique utilisée puisse dénombrer non seulement les 

bactéries cultivables mais aussi les bactéries stressées tten survie tt , c'est­

à-dire les bactéries non directement dénombrables sur milieu sélectif 

(Bissonnette et al. 1975) mais capables de reviviscence. 

Âfin de dénombrer le maximum de germes après chloration, des techniques 

de plus en plus sophistiquées ont été mises au point : 

- Bissonnette et al (1977) préconisent l'emploi d'une phase de 

revivification qui consiste à ensemencer un milieu non sélectif avec l'eau à 

étudier, préalablement à l'utilisation dt un milieu sélectif. De la même 

manière, Green et al (1977) proposent une phase de revivification de 5 heures 

à 35 0 

C avant l'incubation à 44 0 C. 

- Des milieux permettant un temps de revivification ont aussi été mis 

au point. Par exemple, Rose et al. (1975) proposent l'emploi d'une double 

couche comprenant un milieu de culture non sélectif. 

- A l'heure actuelle, des milieux à base de tergitol sont beaucoup 

utilisés, car cette substance favorise le développement des germes altérés par 

la chloration (Le Chevalier et al., 1983; Freir et Hartman, 1987). 
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En conclusion, il apparait clairement que le groupe des coliformes 

fécaux ne sera pas dénombré de la même manière suivant les techniques et les 

milieux utilisés. Du fait que les coliformes sont souvent utilisés en temps 

qu'indicateurs de pollution, l'existence de résultats différents suivant les 

méthodes fait que la présence des germes pathogènes n'est pas détectée dans 

chaque cas avec le même degré de fiabilité : ceci revient à dire que selon la 

technique de dénombrement utilisée. le risque de ne pas suspecter la présence 

d'un groupe de micro-organismes pathogènes est plus ou moins important. Peut­

on alors attribuer une signification sanitaire aux résultats ? Come et al. 

(1981) soulignent que l'on risque de se trouver dans certains cas dans une 

situation de fausse sécurité. 

Toutefois, les avis sont partagés sur cette question : Hugues et al. 

(1983) estiment que les fluctuations d'échantillonnage sont supérieures aux 

erreurs imputables aux techniques de dénombrement et qu'il est préférable 

d'augmenter la fréquence d'échantillonnage plutôt que de répéter des mesures 

sur un même échantillon. Pour sa part, Vial (1979) pense que la différence 

entre les méthodes est faible et qu'il est inutile d'avoir recours à des 

techniques sophistiquées. 

Il semble néanmoins que les méthodes de numération devront être 

choisies en fonction de leur spécificité par rapport aux objectifs que l'on 

se donne, et en tentant d'optimiser le couple avantage - inconvénient de 

chacune d'elles. Par exemple la numération de germes indicateurs, réalisée sur 

des effluents désinfectés, à l'aide de milieux de cultures classiques, 

pourrait entrainer une sous-estimation du "risque pathogène" si des méthodes 

de revivification comme celles qui ont été décrites, ne sont pas utilisées. 

3.3. Dénombrement des virus 

3.3.1. Introduction 

La numération des virus dans les eaux usées n'est pas encore un examen 

de routine et elle n'est effectuée que lors de poussées épidémiques virales 

ou pour des recherches spécifiques. 
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Il existe différentes méthodes pour rechercher et dénombrer les virus 

et l'utilisation d'une méthode unique ne peut être envisagée pour tous les 

types de virus ; ceux qui seront isolés dépendront donc, dans une certaine 

mesure, des techniques utilisés (O.M.S., 1979). 

3.3.2. Développement des techniques 

La recherche des virus se fait en trois étapes 

- prélèvement d'un échantillon représentatif, 

- concentration des virus à partir de l'échantillon, étape qui peut 

être facultative, 

- identification et numération. 

Cet te recherche 

critères : 

diffère de celle 

- petite taille des particules virales, 

des bactéries par plusieurs 

concentrations plus variables des virus dans les eaux usées, selon 

les saisons et le type de contamination, 

- instabilité des virus. 

Prélèvement 

Le volume à prélever pour la recherche des virus est plus important que 

celui qui est nécessaire à la recherche des bactéries : il varie de 20 à 1 000 

litres dans un effluent désinfecté car la charge virale est plus faible que 

la charge en bactéries. 

Concentration 

Une étape de concentration des virus est souvent nécessaire étant 

donnée la faiblesse du nombre de particules virales. 

Les différentes méthodes de concentration sont basées sur des étapes 

d'adsorption suivie d'élution, d'adsorption/précipitation suivie d'une 
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hydroextraction et d'ultracentrifugation, d'ultrafiltration et utilisation 

de filtres spécifiques. Comme dans le cas de la recherche des bactéries, les 

particules en suspension peuvent interférer avec les méthodes de 

concentration. 

Identification et numération 

En ce qui concerne les techniques de culture, d'identification et de 

numération on peut distinguer les méthodes suivantes 

- Mise en évidence d'un effet cytopathique après développement du virus 

sur des tapis cellulaires (différents types de cellules seront utilisées pour 

mettre en évidence différents virus), et comptage des plages de lyse des 

cellules. 

- Mise en évidence d'antigènes spécifiques (méthode ELISA 

réactions immunoenzymatiques). 

- Microscopie électronique. 

3.3.30 Discussion 

Les méthodes d'isolement et de numération des virus restent longues et 

compliquées, ce qui explique la difficulté de les utiliser en routine. Ces 

techniques devraient être améliorées car il n'y a pas toujours un lien entre 

la présence de germes test de contamination fécale et celle des virus dont la 

destinée et le comportement sont très différents (Brisou et Denis, 1980 ; 
Berg t 1978). 

L'utilisation des bactériophages de bactéries intestinales comme 

indicateurs de la présence des virus intestinaux a été proposée car la 

recherche des bactériophages est plus facile à mettre en oeuvre (Brisou et 

Denis, 1980 ; O.M.S., 1979 ; Sobsey, 1988). 

Par ailleurs de nombreux auteurs ont montré que les virus étaient 

fréquemment plus résistants au traitement de désinfection que les bactéries 

fécales. 
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Le problème de l'analyse virologique non seulement des eaux, mais aussi 

des coquillages, res te donc posé et il es t nécessaire de poursui vre des 

recherches méthodologiques sur la mise au point de techniques si possible plus 

simples de détection et de numération des virus, ainsi que sur la mise en 

place de nouveaux indicateurs de pollution virale. 

3.4$ Dénombrement des parasites 

Alors que pour les pays tropicaux, la transmission des maladies 

parasitaires constitue un des problèmes majeurs de santé publique, nos régions 

tempérées en sont relativement épargnées. Cependant le risque n'est pas nul, 

car de nombreuses parasitoses sont liés aux pollutions fécales et de façon 

plus générale au rejet des eaux usées. 

Les méthodes utilisées pour dénombrer des parasites dans les eaux usées 

sont semblables à celles employées en parasitologie courante ; on utilisera 

tout d'abord des méthodes de concentration pour ensuite rechercher les oeufs 

d'Helminthes, ou les kystes de Protozoaires au microscope. 

L'identification des orga...T1ismes est souvent difficile. et on peut avoir 

recours à une phase in vitro de développement (désenkystement, éclosion des 

oeufs) • 

La complexité des études parasitologiques des eaux usées explique que 

ces recherches ne sont pas réalisées en routine (Georges et al., 1983). 

4. EFFETS DU CHLORE SUR LES MICROORGANISMES 

4.1. Introduction 

La désinfection des eaux usées par le chlore intervient après les 

traitements mécaniques, chimiques ou biologiques d'épuration. Ce traitement 

n'est pas généralisé mais il est pratiqué dans certains cas où l t effluent peut 

avoir des conséquences directes ou indirectes sur la santé de l'homme (zones 

de conchyliculture ou de baignade, production d'eau potable à partir des eaux 

de surface). 
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La chloration est un des moyens les plus répandus et elle vise à 

achever ltépuration des effluents en inactivant un grand nombre de micro­

organismes saprophytes et pathogènes pour 1 t homme principalement, et à 

interrompre le cycle épidémiologique des maladies transmissibles par voie 

hydrique le plus en amont possible. 

Il ressort des études publiées, un certain nombre de points 

importants : 

- le traitement dit de désinfection ne peut tendre qutà éliminer une 

fraction, la plus large possible, des populations de pathogènes ; ct est 

pourquoi Block (1982) propose 1 temploi du terme ttsanitisation tt pour remplacer 

celui de désinfection. 

- Le niveau dt inactivation est très variable selon la qualité de 

lteffluent (charge en matière organique, en matières en suspension, le pH, la 

température) et le mode de traitement (géométrie du réacteur, temps de 

contact •.• ) . 

- La comparaison des résultats expérimentaux est difficile du fait de 

la variabilité des caractéristiques des eaux, des conditions expérimentales 

et des techniques de dénombrement. 

Par ailleurs, Wolfe et OIson (1984) mettent en garde contre le décalage 

qui existe entre les expériences faites au laboratoire sur la résistance dtun 

petit nombre de germes et la situation rencontrée dans une station 

dt épuration: germes dt origines diverses présentant des vitesses de croissance 

différentes, microorganismes de ltenvironnement généralement plus résistants 

à toute sorte dt agents chimiques que ceux cultivés en laboratoire. A 

ltinverse, Aieta et al. (1980) pensent qutil existe une bonne corrélation 

entre les études de laboratoire et les essais effectués en station 

d'épuration. 

C'est pourquoi, pour la clarté de ltexposé, nous distinguerons les 

études effectuées au laboratoire ou dans des conditions bien contrôlées de 

celles réalisées en vraie grandeur que nous traiterons dans le chapitre 5 à 

l'aide de quelques exemples. 
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Figure 2 Efficacité comparée du chlore ou de ces dérivés sur le virus 
poliomyélitique de type 1. 
(D'après Cronier et al., 1977). 
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D'autre part, les deux classes de composés chimiques mentionnés dans 

la première partie, oxydants libres et oxydants combinés, correspondent du 

point de vue de la désinfection à des efficacités différentes. Ceci apparait 

clairement sur des courbes du type de celles de Cronier et aL. {1977} {Fig. 

2}. C'est pourquoi, nous traiterons séparement : 

- d'une part, la désinfection par le chlore et les dérivés chlorés 

libres, 

- d'autre part, la désinfection par le chlore combiné. 

4.2. Désinfection par le chlore libre (Chlore gazeux, hypochlorite, acide 

Hypochloreux) 

Les observations rapportées dans les paragraphes qui sui ven t concernent 

essentiellement des expériences de laboratoire qui visent à déterminer 

l'influence de différents facteurs sur l'efficacité de la chloration. 

4.2.1. Influence de la dose appliquée et du temps de contact 

Pour apprécier le ni veau de désinfection en fonction de la dose 

initiale et du temps de contact, Vial et aL. {1980} ont réalisé au laboratoire 

des essais sur des échantillons d'eaux usées prélevées en sortie de station 

d'épuration biologique. Pour chaque dose et chaque temps de contact, ils ont 

mesuré le niveau de désinfection sur E. coLt en effectuant le calcul de 

l'expression log {Ni/No} dans laquelle No désigne la numération initiale et 

Ni la numération finale, mesurées sur membranes filtrantes. Certains de leurs 

résultats ont été traduits sous forme de courbes {fig. 3} où l'on constate que 

le temps de contact est un facteur important puisque l'on obtient pour E. coLi 

une désinfection identique pour 1,5 mg/l appliqué pendant 40 mn ou 5 mg/l 

pendant 10 mn. 

D'une manière similaire, Harake~ (1984) a étudié l'inactivation de 

différents virus en fonction des concentrations en chlore et du temps de 

contact. Certains des résultats obtenus sont schématisés sur la figure 4, et 

mettant en évidence un mode d'inactivation biphasique : la décroissance du 

nombre de particules infectantes est très rapide pendant les 5 premières 

minutes. Ensuite, on peut observer une phase de semi-plateau pendant laquelle 

presque aucune inactivation n'intervient. 
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Figure 4 : Effet de la concentration en chlore et du temps de contact sur la 
disparition des virus (d'après Harakeh, 1984). 
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Par ailleurs, ces résultats font apparai tre que la sensibilité au 

chlore est variable en fonction du type de virus considéré. 

Néanmoins on retrouve, comme pour les bactéries, la forte influence du 

couple temps de contact-concentration en chlore sur le rendement de la 

chloration. 

Ce concept a été généralisé par Collins et Selleck (1971) qui ont 

établi un modèle de la désinfection dans lequel intervient la dose de chlore 

et le temps de contact; ce modèle stexprime de la façon suivante 

~o = (~T)n 

dans lequel y = nombre de germes au temps T 

Yo = nombre de germes initiaux 

b et n = coefficients fonction du type de germes 

considérés et du degré dtépuration préalable 

R = Concentration en chlore résiduel 

T = Temps de contact. 

La difficulté dt application de ce modèle réside dans 1 t estimation 

correcte que Iton doit faire des coefficients n et b. (cf. partie 5)0 

4.2.20 Influence de la température et du pH 

4.2.2.1. Influence de la température 

Vial et al. (1980) ont comparé les taux de désinfection de germes 

témoins (E. coli et steptocoques fécaux) en fonction de la tèmpérature. Les 

résultats obtenus montrent (fig. 5) que pour un temps de contact de 10 mn, et 

quelque soit la dose de chlore (1 ou 5 mg/l) , ltaccroissement de température 

augmente la sensibilité des bactéries à la chloration ; E. coli apparait du 

reste plus sensible que les streptocoques fécaux. Harakeh (1984) a aussi 

montré que ltaccroissement de température favorisait l'inactivation du 

poliovirus 1. (Fig. 6). Sanderson (1958) avait déjà observé le rôle favorable 

de la température sur l'élimination des virus par le chlore. 
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Il apparait donc de façon assez générale (Safe Drinking Water Comittee, 

1980 ; Hoff, 1986) qu'un accroissement de la température augmente la 

sensibilité des divers microorganismes à la désinfection et en particulier à 

l'action du chlore libre. Seuls Berg et al. (1982) ont observé une résistance 

accrue de E. coli au dioxyde de chlore lorsque la température passe de 15 à 

37° C. 

4.2.2.2. Influence du pH 

La majorité des auteurs semble s'accorder sur le fait qu t une diminution 

du pH entraine une augmentation de la sensibilité des bactéries et des virus 

(Fig. 7) au chlore (Harakeh, 1984 ; Hoff, 1986). 

De même les kystes de protozoaires sont plus facilement inactivés à bas 

pH (Rubin et al., 1983 ; Hibler et al., 1987). 

Il semble en fai t que la plus grande sensibili té au chlore des 

microorganismes à bas pH résulte de la prédominance aux faibles pH de l'acide 

hypochloreux HOCI plus toxique par rapport à l'ion hypochlorite CIO-, qui lui 

domine aux pH élevés. 

Le calcul des formes du chlore libre en fonction du pH confirme cette 

hypothèse : 

pH 

4 7,2 9 

HOCI 100 % 71 % 4 % 

ClO- o % 29 % 96 % 
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4.2.3. Influence des matières en suspension et de la matière organique 

La turbidité des eaux usées est essentiellement causée par les matières 

en suspension t d'origine organique ou minérale. Du poin t de vue de la 

chloration, la présence de ces matières en suspension dans 1 t eau réduit 

l'efficacité du traitement de désinfection de deux manières possibles: 

- soit de façon physique en constituant pour les germes un support 

d'adsorption et d'agrégation, 

- soit de façon chimique par leur demande en chlore. 

4.2.3.1. Influence des processus d'agrégation et d'adsorption sur 

les matières en suspension 

Il convient ici de rappeler tout d'abord que les bactéries où les virus 

présents dans une eau usée sont en général agrégés et associés à des débris 

cellulaires ou à des matières fécales. 

Ridgway et ûlson (î982) ont montré (Fig. 8) par des Îiltrations 

différentielles que les agrégats bactériens (de taille supérieure à 2 pm) 

étaient plus résistants à la chloration que les bactéries libres (taille 

comprise entre 0,2 et 2 pm). 

Les processus d'association des microorganismes aux matières en 

suspension réduisent l'efficacité de la désinfection sans doute parce que les 

germes sont moins directement exposés à l'agent chimique désinfectant. 

Herson et al. (1987), et le Chevallier et al. (1988), constatent ainsi 

que l'attachement de certaines bactéries (Enterobacter cloacae et Klebsiella 

pneumoniae) à des supports inertes, peut augmenter de 150 fois leur résistance 

au chlore libre cette résistance serait due aux diverses propriétés 

protectrices du biofilm extracellulaire que constituent les bactéries sur leur 

support. 
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Harakeh (1984) a aussi observé que l'attachement du poliovirus 1 à des 

matières en suspension réduisait l'efficacité de la chloration (Fig. 9). De 

même, Berman et Hoff (1984) ont évalué qu'il fallait 3 fois plus de temps pour 

éliminer 99 % des rotavirus Simiens si ceux-ci ont la possibilité de 

s'adsorber sur des particules. Seuls, Boardman et Sproul (1977) n'ont pas noté 

de protection particulière conférée au bactériophage T7 par une adsorption sur 

le kaolin, l'oxyde d'aluminium ou le carbonate de calcium. 

Il semble donc que l'on puisse dire, en accord avec la grande majorité 

des résultats de la littérature, que les processus d'agrégation et 

d'adsorption des microorganismes sur le matériel particulaire entrainent une 

résistance accrue des germes à la chloration. 

4.2.3.2. Influence de la matière organique 

La matière organique totale, dissoute et particulaire, consomme une 

fraction importante du chlore libre au cours de son oxydation ; cela constitue 

une partie de ce que l'on appelle la demande en chlore de l'effluent. 

Cette demande en chlore est satisfaite au détriment de la désinfection. 

C'est ainsi que Le Chevallier et ai. (19ôl) constatent que lorsque la 

turbidi té d'une eau usée s' accroi t, sa demande en chlore augmente et les 

performances de la désinfection, à dose égale de chlore, diminuent (Fig. 10). 

En ce qui concerne les virus, Harakeh (1984) montré que la résistance 

du poliovirus 1 au chlore était accrue par l'addition de matière organique 

sous forme de peptone. 

Il apparai t donc que les matières en suspension, et la matière 

organique, limitent l'efficacité des processus de désinfection; cela devra 

être constamment gardé en mémoire lorsque l'on mettra en place une filière 

d'épuration des eaux usées car sinon l'on risque de ne pas atteindre les 

objectifs d'assainissement visés ; c'est ce qu'ont, par exemple, constaté 

White et aL. (1981) à la sortie d'une industrie agroalimentaire où il n'était 

plus possible d'atteindre l'abattement en coliformes fixé par les normes 

américaines, lorsque la charge en carbone' organique total de l'effluent était 

trop élevée. 
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4.2.4. Influence de l'état physiologique des microorganismes 

L'état physiologique des germes peut fortement influencer leur réaction 

à la chloration, et leur susceptibilité à être détectés et dénombrés. 

Des facteurs tels que leur origine, la préexposition à des 

désinfectants ou les processus de stress et de reviviscence auront une grande 

influence sur llefficacité réelle de la désinfection et sur son évaluation. 

4.2.4.1. Influence de l'origine des germes 

En 1972, Carson et al. avaient noté que les bactéries Pseudomonas 

aeruginosa provenant de milieux naturels étaient systématiquement plus 

résistantes à différents désinfectants que les souches qui avaient été 

cultivées pendant un grand nombre de générations au laboratoire. 

De même Aieta et al. (1980) ont comparé l'abattement obtenu avec le 

dioxyde de chlore sur deux types d'E. coli, dont l'un provenait directement 

d'un effluent secondaire et l'autre d'une culture pure obtenue à partir de 

l'effluent; la souche obtenue en culture pure est de façon évidente plus 

sensible à la désinfection que les populations autochtones et complexes de 

l'effluent. 

Les résultats de Berg et al. (1981) vont eux aussi dans le même 

sens; ces auteurs montrent en effet que des E. coli de laboratoire ou que des 

cultures à 37 0 

d'E. coli provenant d'un effluent, et se trouvant en phase 

exponentielle de croissance, sont moins résistantes au dioxyde de chlore que 

les coliformes fécaux de l'effluent lui-même (Fig. Il). 

Ces résultats qui montrent que les souches bactériennes de laboratoire 

sont généralement moins résistantes à la désinfection que les souches du 

milieu naturel, sont confirmés par les travaux de laboratoire de Harakeh et 

al. (1985) ces auteurs ont démontré, sur deux souches bactériennes 

(Klebsiella pneumoniae et Yersinia enterocolitica) cultivées en chemostat, que 

la résistance à la désinfection est d'autant plus grande que les conditions 

de culture se rapprochent de celles du milieu naturel (température, taux de 

croissance) • 
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4.2.4.2. Influence d'une pré-exposition au chlore 

La préexposition des germes aux désinfectants semble sélectionner des 

microorganismes plus résistants. Ceci a été montré par Leyval et al. (1984) 
qui ont procédé à des chlorations successives de E. coli; à l'issue de ces 

chlorations les germes survivants présentaient alors une résistance au chlore 

55 fois supérieure à celle des germes initiaux ; les cellules résistantes 

avaient développé une enveloppe muqueuse externe de polysaccharides. cause 

probable de cette résistante accrue au chlore. 

Ridgway et OIson (1982) ont aussi mis en évidence que les bactéries 

issues d'un réseau d'eau chlorée étaient plus résistantes au chlore que celles 

d'un réseau non chloré. 

Des phénomènes similaires ont été constatés sur les virus ; Bates et 

al. ( 1977) ont par exemple observé qu t une souche de poliovirus pouvai t devenir 

progressivement plus résistante au chlore à la suite de passages répétés dans 

des solutions de chlore à des concentrations sublétales. Shaffer et al. (1980) 
a aussi montré que les poliovirus isolés dans des réseaux dt eau chlorée 

étaient moins sensibles au chlore que les souches de laboratoire. Seuls, Haas 

et Morrison (1981) n'ont pas noté d'accroissement de la résistance diE. coîi 

à la suite de chlorations successives, sans doute, à cause d'un passage en 

milieu riche des souches après chaque chloration (Leyval et al., 1984). 

L'ensemble de ces résultats montre donc que des pré-expositions aux 

désinfectants peuvent sélectionner des germes plus résistants, dans la mesure 

où les survivants ont la possibilité de se développer. 

4.2.4.3. Processus de reviviscence 

Des phénomènes de repousse des coliformes dans un effluent après 

inactivation au chlore ont été initialement noté par Shuval et al. (1973) 
(Fig. 12). Par la suite Camper et Mc Feters (1979) ont observé que Eo coli et 

les coliformes pouvaient être rapidement lésés ou stressés par des 

concentrations en chlore supérieures ou égales à 0,5 mg/l ; mais ils ont aussi 

noté que ces lésions étaient en grande partie réversibles et que des bactéries 

stressées pouvaient être cultivées dans la mesure où l'on utilisait des 
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milieux de culture moins sélectifs et moins contraignants que les milieux 

standards; ce phénomène qu'ils ont observé en eau douce avec d'autres auteurs 

(Le Chevallier et al., 1982) a été appelé reviviscence. 

De plus ces auteurs ont montré que des bactéries entéropathogènes 

(Yersinia enterocolitica, Salmonella typhimurium, Shigella spp.) étaient moins 

sensibles au stress de la désinfection que les coliformes ; Singh et al. 

(1986) ont, de leur côté, mis en évidence que des souches enteropathogènes 

pouvaient, après chloration, connaître un processus de reviviscence et être 

capables d'avoir un pouvoir pathogène au niveau de l'animal (action pathogène 

observée après implantation dans des anses intestinales de lapin). 

Par contre le phénomène de reviviscence après désinfection ne semble 

pas avoir été décrit en mer, mais Roszak et Colwell (1987) ont observé, dans 

le milieu marin, l'existence de bactéries viables mais non-cultivables qui 

conservaient leur pouvoir pathogène. 

Ces résultats ont des conséquences importantes sur la détection des 

bactéries ~ans les eaux désinfectées, sur l'évaluation de l'efficacité de 

cette désinfection et sur la fiabilité des germes indicateurs et des milieux 

de cultures classiques pour estimer la présence de germes réellement 

pathogènes dans des eaux ayant subi une désinfection. 

4.2.5. Sensibilité comparée des différents microorganismes 

Les données permettant de comparer la sensibilité au chlore des 

différents microorganismes sont très nombreuses ; la synthèse réalisée par 

Sobsey (1988) montre que si E. coli, les coliformes fécaux, les salmonelles 

et les Shigelles sont sensibles au chlore libre (notamment à faible pH lorsque 

l'acide hypochloreux prédomine), les bactéries sporulées, les mycobactéries, 

les entérovirus et les kystes de protozoaires sont plus résistants au chlore. 

La résis tance de l'ensemble des germes s' accroi t aussi lorsqu'ils son t 

aggregés ou associés à des matières fécales ou des matières en suspension. 

Cursons et al. (1983) constatent de leur côté que la réduction du 

nombre d'amibes pathogènes nécessite des doses de chlore beaucoup plus 
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élevées que celles utilisées pour éliminer les germes témoins de 

contamination fécale. SUrUcU et Haas (1976) font la même constatation pour 

les levures. 

Par ailleurs, Grabow et al. (1983), et Aieta et al. (1980) ont montré 

que les virus de l'hépatite A et les poliovirus sont plus résistants au chlore 

libre que les coliformes fécaux (Fig. 13). 

Enfin Keswick et al. (1985) ont observé que le virus de Norwalk (qui 

peut provoquer des gastro-entérites après contamination de coquillages) est 

encore moins sensible au chlore que les poliovirus ou les rotavirus humains. 

L'ensemble de ces résultats montre que les entérovirus, les bactéries 

sporulées, les mycobactéries, les levures, les amibes et les kystes de 

protozoaires sont souvent plus résistants à la chloration que les bactéries 

sous forme végétative ; les coliformes totaux et les coliformes fécaux ne 

pourront donc être utilisés qu'avec beaucoup de prudence comme indicateurs de 

l'efficacité de la chloration. 

4.3. Désinfection par le chlore combiné (chloramines) 

Dans un effluent urbain riche en composés azotés il y aura lors de la 

chloration formation rapide de chloramines et en particulier de monochloramine 

par action du chlore sur l'ammoniac. 

La formation des chloramines et leur nature dépendra du rapport 

massique entre le chlore et l'azote ammoniacal présent (R = CI2/N - cf. Partie 

chimie) • 

Ward et al. (1984) ont étudié le rôle du pH, de la concentration en 

chloramine, et du rapport R sur l'efficacité de la désinfection; pour cela 

ils ont mesuré le temps nécessaire à l'inactivation d'une souche d'E. coli; 

leurs résultats sont rassemblés dans le tableau suivant : 
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Temps (min) nécessaire pour inactiver 99 % d'E. coli par les chloramines 

pH = 6 pH = 8 

Concentration en chloramine 1 3 5 1 3 5 
mg/l : 

R = Cl2/N 
2/1 8 4 2 46 21 10,5 
3/1 7 3 1,5 38 14 8 
4/1 6 3 1 30,5 12 6 
5/1 5 1,5 1 29 11,5 6 

(D'après Ward et al., 1984). 

Ces résultats montrent que 

- L'action désinfectante augmente avec la concentration en chloramine, 

- comme pour le chlore libre, l'action désinfectante de la chloramine 

diminue lorsque le pH augmente, 

~ pour- les basses valeurs du rapport R (où la monochloramine prédomine) 

l'action désinfectante est plus faible que pour les valeurs plus élevées de 

R où du chlore libre peut être présent. 

De façon générale t il apparai t aussi que la désinfection par la 

monochloramine est, comme pour le chlore libre, plus efficace à des 

températures élevées et lorsque les germes ne sont pas agrégés ou fixés à des 

matières en suspension. 

Par ailleurs Sobsey (1988) a comparé l'efficacité du chlore libre et 

des chloramines sur différents microorganismes ; quelques unes de ces données 

ont été rassemblées dans le tableau 3 ou figurent les valeurs du couple 

concentration - temps pour obtenir 99 % d'inactivation des mycroorganismes. 

Ces observations montrent que 

- Le chlore libre est plus efficace que les chloramines pour inactiver 

E. coli, 
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Tab. 3 Valeurs du couple Concentration x Temps {mg/l x min} pour 
inactiver 99 % des microorganismes {d'après Sobsey 1988} 

C x T 
MICROORGANISMES TO pH mg/1 x min REFERENCES 

CHLORE LIBRE 

Bactéries 
E. coli 23 la 0,15 - 0,6 Haas et al., 1986 

Eo coli 5 7 0,9 - 2,7 Berman et al. , 1988 

E. coli 4 - 2,5 Le Chevallier et al. , 
1984 

CHLORAMINE 

Bactéries 
E. coli 5 9 113 Scarpino, 1984 

E. coli 22 6 5 - 12 Ward et al. , 1984 

E. coli 22 8 29 - 60 ft ft 

cr _ ., ___ • _ ., ., _ 
.L .. _1_..1_ -.-..0:"/ ... - '"1'"1 0 1'"1 - 1 1 ft ft 

Il ..:>u. /,muru::: /, /,u. /'!:J!!rLLIILUL LU/IL u 

Salmonella typhimurium 20 6 8,5 Snead et al. , 1980 

Salmonella typhimurium 20 8 40 ft ft 

Mycobacterium !ortuitum 20 7 2 667 Engelbrecht et al., 
1977 

Mycobacterium !ortuitum 17 7 > 350 Pelletier et Dumoulin, 
1988 

Mycobacterium avium 17 7 > 3 000 ft ft 

Virus 
Polio 1 5 9 1 420 Scarpino, 1984 

Polio 1 25 7,5 345 Fujioka et al. , 1983 

Hépatite A 5 8 592 Sobsey et al., 1988 

Rotavirus dispersé 5 8 4 034 Berman et Hoff, 1984 

Rotavirus aggrégé 5 8 6 124 ft ft 

K~stes de protozaires 

Giardia muris 3 7 430 - 580 Meyer, 1982 

Giardia muris 5 - 15 7 - 9 600 - 1 400 Rubin, 1988 
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les kystes de protozoaires, les virus ou les mycobactéries sont 

beaucoup plus difficilement inactivés par les chloramines que les coliformes 

ou les salmonelles. 

Sobsey (1988) remarque enfin que les virus sont beaucoup plus 

résistants aux chloramines qu'au chlore libre et qu'il faut atteindre des 

valeurs du couple C x T de l'ordre de 100 à 1 000 pour avoir une désinfection 

efficace avec les chloramines. Avec le chlore libre, les valeurs de C x T 

efficace pour l'élimination des virus serait de l'ordre de la dizaine. 
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5. MECANISMES D'ACTION DU CHLORE SUR LES MICROORGANISMES 

On ne sait pas bien ce qui détermine le pouvoir désinfectant des 

oxydants en général, et en particulier, il n'existe pas de bonne corrélation 

entre le pouvoir oxydant du chlore et son pouvoir bactéricide ou virucide. Les 

mécanismes d'action ne sont pas clairement élucidés et il est vraisemblable 

que l'action d'un oxydant sur un microorganisme se produit à plusieurs niveaux 

du fai t même de la configura tion des germes. C ' es t pourquoi, nous allons 

commencer par rappeler très succinctement la structure des bactéries et des 

virus non enveloppés rencontrés dans les eaux usées~ 

5.1. Structures des microorganismes 

La figure 14 représente de façon très schématique la structure d'un 

coliforme et d'un virus non enveloppé. Nous voyons qu'en allant de l'extérieur 

à l'intérieur l'oxydant peut rentrer en contact avec les structures suivantes 

(Block, 1982) 

- Chez une bactérie coliforme 

• les exopolysaccharides, 

la paroi bactérienne composée entre autres de la N­

acétylglucosamine et de ï i acide muramique N acétylé, qui maintient 1; intégri té 

des bactéries, 

la membrane cytoplasmique formée d'une double couche de 

phospholipides et de protéines ; la membrane cytoplasmique est beaucoup plus 

fragile que la paroi. C'est aussi le siège de nombreux enzymes nécessaires à 

la respiration et au transfert d'énergie vers la cellule, 

. le matériel génétique qui est formé d'ADN chromosomique et parfois 

d'ADN plasmidique. 

Pour les virus non enveloppés, on peut succintement distinguer: 

• la capside formée de protéines de haut poids moléculaire, 

• le matériel génétique (ARN ou ADN). 
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Figure 14 Représentation schématique des principales structures 
d'une bactérie et d'un virus non enveloppé. 
(d'après Block, 1982)0 
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Figure 15 Représentation schématique de la paroi de E. coLi ou de S. Typhimurium, 
montrant les porines. 
(d'après Nikaido et Nakae, 1979). 
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5.2. Inactivation des bactéries 

Le chlore pénètre dans la cellule en passant par les porines de la 

paroi bactérienne (fig. 15), canaux à fonction non spécifique qui permettent 

aux petites molécules d'atteindre leurs sites d'action situés à l'intérieur 

de la cellule. Après pénétration du chlore, il y a lyse de la bactérie, c'est 

à dire éclatement de celle-ci et perte de matériel génétique ; toutefois, ce 

processus n'est pas forcément le mécanisme primaire d'inactivation de la 

bactérie. 

La lésion par les oxydants des acides nucléiques a été souvent 

rapportée, et Shih et Lederberg (1976) ont décrit l'apparition de cassures sur 

l'ADN après contact avec de la monochloramine. D'autre part, il a été montré 

que la faculté qu'a un fragment d'ADN de s'intégrer dans le génome d'une autre 

bactérie (processus de transformation génétique) était diminuée après 

chloration (Olivieri et al. 1980). Ceci est attribué au fait que le fragment 

d'ADN porte un grand nombre d'aberrations provoquées par l'action du chlore. 

On sait cependant, que la synthèse des protéines peut se poursuivre 

pendant deux ou trois générations en absence de synthèse de l'ADN. Ceci veut 

dire que même dans l'hypothèse ou il y a des altérations chromosomiques, la 

bactérie peut continuer à se diviser une ou deux fois (Haas & Engelbrecht, 

1980). Or l'expérience montre que dans tous les cas la diminution du nombre 

de bactéries après traitement au chlore est rapide, ce qui exclurait l'action 

sur l'ADN comme étant la cause primaire de la diminution de ce nombre. 

En fai t, c' es t la membrane cytoplasmique qui semble cons ti tuer la 

première cible sensible de la bactérie car c'est le siège de nombreux systèmes 

de transport actif et de production d'énergie. En 1977, Venkobachar et al. ont 

décrit des modifications de la barrière de perméabilité avec libération dans 

le milieu de protéines puis d'ADN après 15 minutes de contact. Camper et Mc 

Feters (1979) ont montré par des expériences d'incorporation de glucose et de 

protéines marquées au 14C, que les bactéries perdent leur faculté 

d'incorporation après 8 minutes de chloration. Ceci reflète le fait que les 

fonctions transmembranaires ont été touchées par le chlore avant qu'il n'y ait 

perte d'intégrité physique de la bactérie. La lésion des systèmes 
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transmembranaires , et donc des sys tèmes de transport, a pour conséquence 

l'arrêt de la synthèse des protéines, donc de la croissance des bactéries. 

Ceci est compatible avec les résultats expérimentaux, et avec le fait que les 

Mycobactéries, qui ont des membranes plus épaisses, soient plus résistantes 

aux désinfectants (Haas et Engelbrecht, 1980). 

En conclusion, et malgré des interprétations parfois contradictoires 

tirées d'expériences diverses, il apparait que dans les conditions usuelles 

d'utilisation du chlore c'est la barrière de perméabilité qui est atteinte en 

premier, ce qui entraine la lésion des systèmes de transport et de production 

d'énergie. Block (1982) énonce ainsi que tt la membrane cytoplasmique représente 

la cible sensible de la bactériett. 

5.3. Inactivation des virus 

L'inactivation des virus peut se faire à deux niveaux principaux qui 

sont la capside et le matériel génétique (ARN). Pour certains auteurs 

(Olivieri et al. t 1980 ; Alvarez et O'Brien, 1982 ; Black, 1982) les oxydants 

inactivent les virus par action sur les acides nucléiques qui seraient les 

sites les plus sensibles des particules virales. 

Pour d'autres auteurs (Tenno et al., 1980 ; Noss et al., 1981 ; Fujioka 

et al., 1981 ; Harakeh, 1984 Olivieri, 1984), l'action des oxydants aurait 

d'abord 

capside 

lieu au niveau des protéines et en particulier de celles de la 

cette altération de la capside inhiberait la capacité de fixation 

du virus sur la cellule hôte. Néanmoins dans ce cas, la majorité des auteurs 

constate que l'ARN viral peut conserver son pouvoir infectant. Ceci fait dire 

à Fujioka et al. (1981) que d'un point de vue sanitaire, un désinfectant qui 

détruit les acides nucléiques du virus est supérieur à celui qui n'aurait pas 

cette action. 

5.4. Conclusion 

Malgré un certain nombre d'études relatant des intéractions efficaces 

entre les oxydants libres ou combinés, et les acides nucléiques, la majorité 

des travaux fait apparaitre que c'est en premier lieu l'altération des 

fonctions membranaires qui entraine l'inactivation observée des bacteries. La 
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dégradation des acides nucléiques par les oxydants semble plus difficile mais 

c'est elle qui constituera l'inactivation réellement irréversible des 

microorganismes et notamment des virus. 

6. EXEMPLES DE CHLORATION EN VRAIE GRANDEUR 

6.1. Introduction 

L'examen de quelques résultats de désinfection par le chlore obtenus 

sur des stations d'épuration permettra de mieux préciser les possibilités et 

les contraintes de cette technique. 

L' efficaci té de la chloration en terme d'élimination des germes témoins 

de contamination fécale est souvent abordée à l'aide du modèle de Collins et 

Selleck {1971}, qui donne en fonction de la concentration en chlore résiduel 

et du temps de contact, le taux d'abattement des germes; ce modèle s'exprime 

de la façon suivante 

où Yo 
y 

b 

R 

T 

y 
Yo 

= 
= 

et 

Nombre de germes 

Nombre de germes 

n = Coefficients 

initiaux 

au temps T 

fonction du type 

degré d'épuration préalable. 

= Concentration en chlore résiduel 

= Temps de contact 

de germes considérés et du 

Ce modèle, établi à partir d'études pilotes, et vérifié sur plusieurs 

installations en vraie grandeur, a permis à Collins et Selleck {1971} de 

donner les valeurs suivantes des paramètres n et b : 
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Figure 16 : Elimination des coliformes totaux par chloration dans 
un effluent secondaire. 
(Dt après Collins et Selleck, 1971.). 



Type d'épuration 
préalable 

des effluents 

primaire 

secondaire après 
é uration p 
biologique 

germes témoins 

Coli formes totaux 
Coli formes fécaux 

Coli formes totaux 
Coli formes fécaux 
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Température 
en 
CO 

15 à 18° C 

1 7 à 18° c 

Valeurs 
des 

pH coefficients 

n b 

4 
7 à 7,3 3 2,8 

3,5 
7 à 7 2 • p ~ 1 g 

Si on porte en coordonnées logarithmiques, R.T. en abcisse et Y/Yo en 

ordonnée, on obtient une droite ; la valeur du coefficient b est donnée par 

l'abcisse â l'origine et celle de n, par la pente de la droite (Fig. 16). 

Connaissant par exemple le temps de contact et le taux d'abattement en 

germes désiré, le modèle permet théoriquement d'estimer la concentration en 

chlore résiduel à maintenir pour atteindre l'objectif visé. Il ne peut 

cependant pas donner la dose initiale de chlore à injecter pour laquelle il 

est nécessaire de connaître la relation dose injectée - dose résiduelle, qui 

varie selon les caractéristiques physico-chimiques de l'effluent (demande 

immédiate en chlore, charge en ammoniaque et en matières organiques) (Agence 

de Bassin Loire-Bretagne, 1982). 

6.2. Chloration d'un effluent primaire 

La station de Dinard (Ile et Vilaine) fournit l'exemple de la 

chloration d'un effluent urbain qui, après stockage dans un bassin tampon 

aéré, ne subit qu'un dégrillage et une décantation primaire; les résultats 

acquis au cours de l'année 1978 (Saunier Eau et Environnement, 1979) ont 

permis de vérifier la validité du modèle de Collins et Selleck et montrent que 

pour des doses de chlore de l'ordre de 12 mg/l et après un temps de contact 

d'une heure, il est possible d'obtenir un abattement de 4 â 5 uni tés 

logarithmiques sur les coliformes totaux. 

La poursuite des études en 1979 sur cet effluent a aussi montré que si 

l'effluent brut n'est pas suffisamment aéré, le chlore sera consommé par les 
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composés réducteurs contenus dans l'eau et des doses de chlore de 20 mg/l ne 

permettent plus d'obtenir des abattements suffisants en germes. De son côté, 

White (1976) a appliqué le modèle de Collins et Selleck au cas d'un effluent 

primaire et pour obtenir un abattement de 4 à 5 unités logarithmiques, des 

doses de 10 à 15 mg/l de chlore injecté sont nécessaires. White en conclut que 

la désinfection des effluents primaires est difficilement réalisable, et elle 

ne semble du reste plus être utilisée au USA. 

On peut donc remarquer que la chloration des effluents primaires donne 

des résultats très variables et au prix de doses de chlore souvent élevées. 

Le Conseil Supérieur d'Hygiène Publique de France (1987) a en 

particulier émis un avis défavorable à la chloration d'effluents urbains bruts 

ou sommairement traités avant leur rejet en mer, car il estime que : 

- en milieu marin, la disparition partielle ou totale des germes 

témoins de contamination fécale ne garantit pas celle des pathogènes dans la 

même proportion; en effet la relation germes témoins-germes pathogènes, déjà 

incertaine dans un effluent brut, devient sujette à caution pour un effluent 

brut ayant subi un traitement de désinfection. 

- si l'effluent est riche en matières organiques et en particules en 

suspension, l'action des désinfectants chimiques est incomplète et 

aléatoire ; en particulier le chlore introduit en grande quantité (~2 g par 

habitant et par jour) se combinera avec l'ammoniaque pour former des 

chloramines qui sont de médiocres virucides, alors que l'accent a été mis sur 

le rôle des virus, aussi bien dans la pathologie de la baignade que dans les 

affections gastrointestinales résultant de la consommation de coquillages 

pollués. 

6.3. Chloration d'un effluent secondaire 

L'étude de la désinfection des rejets de la station d'épuration de 

Montpellier a porté sur des effluents ayant subi un traitement biologique et 

une décantation secondaire (Fressonnet et al., 1983). 
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Les résultats montrent qu'un abattement de 3 unités Log. des coliformes 

totaux et fécaux. après 30 à 40 min de temps de contact. est obtenu pour une 

injection de 3.5 à 4,1 mg/l de chlore et le maintien de concentrations en 

chlore résiduel de 2 à 2.6 mg/l (ces valeurs sont légèrement plus faibles si 

l'effluent est au préalable filtré sur chamotte ou sur sable). 

L'application du modèle de Collins et Selleck a aussi permis de 

calculer que dans cette installation. il fallait doubler les doses et les 

résiduels de chlore si l'on passe d'un objectif de 3 unités log. à 4 unités 

log. d'abattement des germes témoins de contamination fécale. L'examen de 

l'inactivation des entérovirus a enfin montré que si l'on voulait avoir des 

taux d'abattement pour les entérovirus similaires à ceux des bactéries 

témoins. il fallait multiplier les concentrations en chlore par un facteur 

variant de 4 à 20. Concernant les différences d'abattement entre germes 

pathogènes et germes-témoins il faut citer les travaux de Simitzis et Le 

Flohic (1983) qui ont constaté que sur l'effluent de la station à boues 

activées de Brest. la chloration diminuait bien le nombre de coliformes 

fécaux, mais que l'abattement des amibes était pratiquement nul. 

Les études entreprises sur la station d'épuration de la Tremblade 

(Agence de Bassin Adour Garolule, 1980) ont permis de voir le rôle que joue le 

degré de trai temen t préalable de l' èffluent sur l' efficaci té de la 

chloration ; par exemple. pour atteindre l'objectif de moins de 1 000 

coliformes totaux dans 100 ml d'effluent. les doses de chlore à injecter en 

fonction du traitement préalable sont les suivantes 

Types de désinfectant 
Types de traitement 

préalable Hypochlorite de soude Chlore gazeux 
mg/l mg/l 

Ph~sico-chimigue 
(floculation-décantation) la la 

Biologigue : 

- Boues activées sans 
nitrification la 8 

- Boues activées avec 
nitrification 4 3 

(temps de contact = 30 min) 
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L'amélioration de la qualité physico-chimique de l'effluent par un 

trai tement préalable plus poussé facilite donc la désinfection de cet effluent 

et entraine une diminution des doses de chlore qui devront être injectées. 

Par ailleurs, au cours de ces expériences, le modèle de Collins et 

Selleck a été testé mais des variations trop importantes des coefficients ont 

été observées (n vari~~t de 1,5 à 4 et b de 0,6 à 5.4) pour que ce modèle 

puisse réellement servir à dimensionner l'installation de désinfection. 

6.4. Conclusions 

L'examen de ces quelques exemples de chlora tion dans des s ta tions 

d'épuration existantes permet de mettre en évidence les éléments suivants : 

- Plus la qualité initiale de l'eau à traiter est améliorée, meilleurs 

sont les résultats de la désinfection d'où l'intérêt des traitements poussés 

d'épuration en amont (Fressonnet et al., 1983). 

- Le mélange initial du chlore avec l'effluent doit être très 

rapide de ce point de vue, Collins et Selleck (1971) ont observé que 

l'élimination des coliformes est meilleure lorsqu'il y a injection du chlore 

dans une canalisation où l'effluent a un écoulement turbulent que lorsque l'on 

utilise un bassin de mélange avec agitation mécanique ; dans le premier cas 

il semble que l'inactivation des bactéries par le chlore libre (qui est plus 

germicide que le chlore combiné aux matières organiques ou à l'ammoniac) se 

réalise de façon plus efficace que dans le deuxième cas où l'on aurait une 

désinfection surtout par le chlore combiné. 

- L'installation de désinfection doit disposer d'un bassin permettant 

un temps de contact entre l'effluent et le chlore d'au moins 30 min en débit 

de pointe. 

Il est nécessaire de prévoir un dispositif de régulation de la 

quantité de chlore à injecter qui soit fonction à la fois du débit et de la 

qualité de l'effluent cet asservissement peut se faire soit par une 

régulation "amont-aval" (asservissement au débit amont entrant dans la station 
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et à la concentration en chlore résiduel mesurée à l'aval de la station) soit 

par mise en place d'un bassin tampon qui permettra de maintenir un débit 

constant et une qualité homogène de l'effluent (Agence de Bassin Loire­

Bretagne, 1982). 

- L'efficacité de la chloration évaluée par le taux d'abattement des 

germes témoins de contamination fécale (tels que les coliformes) ne garantit 

pas que l'on ait un abattement identique sur des germes pathogènes tels que 

des entérovirus, des mycobactéries ou des kystes de protozoaires (Sobsey, 

1988). 

7. CONCLUSIONS 

La désinfection par le chlore, utilisée de façon efficace pour le 

traitement des eaux potables, est aussi employée depuis bientôt un demi­

siècle, dans le traitement des eaux usées urbaines. 

L'analyse bibliographique réalisée sur ce sujet, concerne 

essentiellement l'action du chlore libre et du chlore combiné sur les 

microorganismes. 

L' efficaci té de la désinfection par le chlore libre (acide hypochloreux 

et ion hypochlorite) est fonction de plusieurs paramètres caractéristiques de 

l'effluent ; c'est ainsi que des valeurs basses du pH (qui favorisent la 

présence de l'acide hypochloreux plus germicide que l'ion hypochlorite) et des 

températures élevées seront plus favorables à l'élimination des germes. 

A l'inverse, l'action du désinfectant sera diminuée par l'agrégation 

des germes, par leur association à des matières en suspension et par leur 

préexposition éventuelle au chlore qui sélectionnera des germes résistants. 

Dans un effluent mal épuré, l'abondance en composés réducteurs et en 

matières organiques, mobilise une part importante du chlore au détriment de 

l'action sur les microorganismes; dans ces conditions des doses de chlore 

plus importantes seront nécessaires pour satisfaire les obj~ctifs de la 

désinfection. 
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Dans la majorité des cas où le chlore est utilisé en station 

d'épuration, la présence d'ammoniac dans les effluents fait que ce composé se 

combinera au chlore pour donner essentiellement de la monochloramine ; celle­

ci sera en fait le véritable agent désinfectant lors du processus de 

chloration. 

Comparé à l'action du chlore libre, la monochloramine, qui est 

chimiquement plus stable dans l'effluent que le chlore libre, a cependant un 

pouvoir germicide plus faible vis-à-vis des bactéries, et beaucoup plus faible 

vis à vis des virus. 

Comme dans le cas du chlore libre, l'action des chloramines sera aussi 

diminuée lorsque les germes seront agrégés ou associés à des matières en 

suspension et lorsque l'effluent sera riche en matières organiques. 

L'action des oxydants semble se faire en premier lieu sur les membranes 

des microorganismes mais l'inactivation réellement irréversible des germes ne 

sera obtenue que lorsque les acides nucléiques auront été touchés. 

Par ailleurs; il apparait que les germes pathogènes n'ont pas tous la 

même sensibilité aux chloramines ; les bactéries coliformes, les salmonelles 

et les shigelles seront les plus sensibles à l'action des chloramines ; par 

contre des germes pathogènes comme les virus d'origine entérique, les 

mycobactéries ou les kystes de protozoaires peuvent se révéler 10 à 100 fois 

plus résistants; il faudra donc augmenter d'autant les temps de contact ou 

les concentrations en chlore pour avoir la même efficacité au cours de la 

désinfection. 

Ceci doit conduire à une grande prudence lorsque l'on utilisera les 

bacteries coliformes comme indicateurs d' efficaci té d'un trai tement 

désinfectant; les taux d'abattement obtenus sur ces bactéries ne pourront 

être extrapolés aux virus ou aux parasites. Par ailleurs les méthodes de 

numérations des germes tests après un traitement désinfectant devraient, dans 

la mesure du possible, permettre de prendre en compte les bactéries viables, 

qui ayant subi un stress, seront plus difficilement cultivables sur les 

milieux clàssiquement utilisés. 
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1 - INTRODUCTION 

Le chore est largement utilisé depuis la seconde guerre mondiale 

pour la désinfection des rejets urbains et comme agent anti-salissure 

dans les centrales thermiques et nucléaires (Breisch et al. 1984). 

Le chlore présente l'intérêt d'être bon marché et simple 

d'utilisation; de plus son temps de contact est bref. Son pouvoir 

oxydant détruit les espèces visées mais touche également diverses 

espèces animales et végétales sensibles, reconnues pour leurs intérêts 

écologiques ou économiques. Celles-ci subissent ses effets toxiques soit 

dans la zone de rejet soit, dans le cas des centrales, lors de leur 

transit dans les canalisations. 

Ce document se propose de faire la synthèse des études portant 

sur les effets biologiques produits par la chloration sur les organismes 

aquatiques qu'ils soient dulçaquicoles ou marins. Il s'articule en 3 

parties, les 2 premières faisant référence à des expériences contrôlées 

en laboratoire la dernière à des travaux sur le terrain. 

Première partie 

Toxicité aiguë caractérisée par des temps de contact brefs et 

des doses appliquées élevées. 

Deuxième partie 

Toxicité sublétale mettant en évidence les effets toxiques au 

niveau physiologique, anatomique et biochimique. Les concentrations 

testées sont alors plus basses et les durées d'expositions plus grandes. 

Troisième partie 

Effets sur l'écosystème: Cette dernière partie prenant en 

compte les conséquences d'un rejet chloré sur l'ensemble des populations 

soumises à ses effets. 



Termes utilisés 
dans les tableaux 

de résultats 

TRC 

CIO 

CPO 

CPO (Br) 

TRO 

FC 

FRC 

RC 

Chloramine 

NH2Cl 

NaOCl 
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Signification anglaise 

Total residual chlorine 

Chlorine induced oxidants 

Signification française 

Chlore résiduel total 

Oxydants induits par la 
chloration 

Chlorine produced oxidants Oxydants produits par la 
chloration 

ft ft (Composés bromés) 

Total residual oxidants Oxydants résiduels totaux 

Free chlorine Chlore libre 

Free residual chlorine Chlore libre résiduel 

Residual chlorine Chlore résiduel 

Chloramine Chloramine 

Monochloramine Monochloramine 

Sodium hypochlorite Hypochlorite de sodium 

Tableau 1 Composés chimiques mesurés lors des expériences de toxicité aigu@ et 
subaigu@ 

ABREVIATION 

LC ou CL 

TL 

TLm 

E C 

SIGNIFICATION 

Concentration létale pour un pourcentage donné 
d'organismes (par exemple 10 %, 50 % ou 100 %) 
durant un temps d'action donné (2 h, 24 h, 
48 ht ou 96 h). Exemple LC50, 48 h. 

Concentration limite permettant la survie d'un 
certain pourcentage d'organismes durant un 
temps d'action donné (en anglais: Tolerance 
Limit) • 

Concentration limite moyenne. 

Concentration sublétale à laquelle un effet est 
observé sur un certain pourcentage d'organismes 
durant un temps d'action donné (exemple: 
EC50, 48 h) 

Tableau ibis Abréviations utilisées pour les tests de toxicité. 
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Tenant compte des réactions chimiques complexes détaillées dans 

le premier chapitre de ce document, nous présentons les résultats de 

toxicologie ou d'écotoxicologie en précisant les composés mesurés 

lorsque les auteurs les spécifiaient ; ils sont explicités dans le 

tableau 1 et regroupés s'ils correspondent, quelque soit leur 

dénomination, au même composé(s) chimique(s). 

Les paramètres physico-chimiques du milieu naturel ou 

expérimental agissent sur les réactions chimiques et modifient, 

notamment aux faibles concentrations, les équilibres donc la toxicité 

des oxydants résultant de la chloration de l'eau sur les espèces 

testées. Il est donc important dans toute analyse bibliographique de 

considérer l'ensemble des données expérimentales. 

La durée d'exposition est également un élément prépondérant en 

toxicologie. Les tests létaux sont effectués sur 24, 48, 72 ou 96 

heures, les tests sublétaux sont par contre menés sur plusieurs jours, 

semaines voir plusieurs mois. 

Ces différentes observations mettent en évidence la complexité 

d'analyse des résultats de toxicologie et la difficulté de les comparer 

entre eux (CLSO notamment). Tenant compte de ces éléments notre démarche 

consiste à relever en toxicité aiguë les concentrations les plus basses 

testées et à faire ressortir ainsi les espèces et les stades de 

développement sensibles, et en toxicité subaiguë de déterminer le ou les 

organe(s)-cible visé(s). Au travers de ces données expérimentales 

complétées par les résultats in situ, nous cherchons à souligner la 

toxicité des produits résultants d'une chloration et le risque encouru 

par l'écosystème. En conclusion, nous proposons quelques recommandations 

sur l'emploi du chlore. 
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1 CHLORE 1 
ESPECES STADE CRITERE 1-------------------------1 SO / 00 TG C AUTEURS 

1 Ig/l 1 Forie 1 
ROTIFERES 1 1 1 

1 1 + 1 ! 
Brachionus plicatUis adulte ILCSO, 4B hl 0,18 - 0,02 IChlore libre 20 Capuzzo 1919 

1 Il " 1 0,09 ~ 0,01 l " 25 
1 " 1 0,01 1 " 21,5 

1 " 1 0,02 IChloraline 20 

1 " 1 < 0,01 1 " 25 

1 1 1 
MOLLUSQUES 1 1 1 

1 1 
Hercenaria lercenaria larve ITLSO, 48 hl 0,001 TRC 18-20 19-28 Roberts et al. 1915 

larve ITLSO, 96 hl 0,001-0,006 TRC 18-28 19-28 Heldril et al. 1914 
1 1 

Hulinia lateralis larve, 48 h Roberts 1980 
tlbryon, 48 h CIO 15-23 Roberts et al. 1919 
IIbryon, 2 h CIO 15-23 Roberts et al. 1919 

larve, charniere droite Roosenburg et al. 1911 
larve, charnière droite Roo,senburg et al. 1971 1 
larve, pediveligere CPO 17-20 Roosenburg et al. 1911 1 
larve, pedi veligere CPO 17-20 Roosenburg et al. 1911 1 
larve, pediveligere CPO 11-20 Roosenbur9 et al. 1911 1 
larve, pediveligere CPO 17-20 Roosenburg et al. 1911 1 

1 
Haliotis cracherodii adulte LC100 Behrens and Larsson 1916 
(Oruau) 1 1 25 jours 1 1 

1 Crassostrea virginica 1 adulte ILCSO, 96 hl 0,026 TRC 20 19-28 Roberts and G1eeson 197B 1 
1 (hultre auricaine) adulte ITLI. 48 hl 0,005 TRC 14,2-16 Bdhnça and Bai le)' 1977 , 
1 lafvê, 7 jûüfi iLC50, 48 hi U,l" Fe 25 Goldl8n et al. i978 i 1 

1 larve, 7 jours ILCSO, 48 hl 0,01 Chloraline 25 '1 Goldl8n et al. 1979 1 
1 larve ILCSO 1 0,15 Chloraline 30-31 20 1 Capuzzo and Lawrence 19161 
1 larve ITLSO, 48 hl 0,005 TRC 18-20 17-28 1 Roberts et al. 1915 1 
1 larve ITLSO, 2 hl 0,15 TRC 18-20 17-28 1 Roberts et ala 1915 1 
1 larve ITL50, 24 hl 0,27 TRC 18-20 17-28 1 Roberts et al. 1915 1 
1 larve ITLSO, ,.8 hl 0,11 TRC 18-20 17-28 1 Roberts et al. 1915 1 
1 elbryon ILC50, ,.8 hl 0,021-0.0"6 CPO E 1 Roberts 1980 1 
1 elbi'yon ILCSO, 48 hl 0,220 CPO(Br) E 1 Roberts 1980 1 
1 larve IECSO, 48 hl 0,21 CPO(Br) 20 19-28 1 Roberts and Gleeson 1918 1 
1 larve IECSO, 48 hl 0,02 RC 20 19-20 1 Roberts and Gleeson 1918 1 
1 larve ILCSO 1 0,86 FC 30-31 20 1 Capuzzo and Lawrence 1916 
1 larve 7 jours ILCSO 1 0,12 FC 30-31 20 1 Capuzzo 1977 
1 larve ITLSO, 2,. hl 0,001-0,006 TRC 18-29 19-28 1 Htldril et al. 1974 
1 1 larve ITLSO, 48 hl 0,11 TRC 18-29 19-28 .1 Mtldril et al. 197,. 
1 1 juvenile IECSO, 96 hl 0,006 TRC 18-29 19-28 1 Mtldril et al. 1974 
1 1 larve charnière droite ILC69-91, 1 0,1 CPO 12-1" 1 Roosenburg et al. 1980 
1 1 172-96 h 1 1 
1 1 larve charnière droite 1 LC61-100 1 0,3 CPO 12-14 1 Roosenburg et al. 1980 
1 1 148-96 h 1 

HlU lus edulis adulte 100 ~ entre 0,2 Khalanski et Bordet 1979 
,1 1 IlOrtalitél et 1,0 Ig/l 1 

1 Hytilus galloprovincialis 1 adulte 1 IS à 135 1 1 
1 jo~rs 1 1 
1 1 1 

Tablea .. 2 : ToxicitÎ aiguë CRotiferes et loUusque.) 
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2 - TOXICITE AIGUË 

2.1. Rotifères (tableau 2) 

Une seule espèce est représentée, il s'agit de Brachionus 

plicatilis (Capuzzo, 1979). Pour des durées d'exposition identiques (48 

h), la chloramine apparait plus toxique « 0,01 mg/l) que le chlore 

libre (0,01 mg/l). La salinité joue un rôle non négligeable puisque pour 

les 2 espèces chimiques, elle en accroit la toxicité. 

2.2. Mollusques (tableau 2) 

D'une façon générale les expériences ont porté sur les jeunes 

stades (embryons et larves). 

Les adultes apparaissent très résistants à la chloration 

puisqu'il faut plusieurs dizaines de jours pour obtenir une mortalité 

totale chez Mytilus (Khalanski et Bordet, 1979) et Haliotis cracherodii 

(Behrens et Larsson, 1976) à des concentrations variant entre 0,2 et 

près de 30 mg/le La présence de valves ou d'une coquille leur permet de 

s'isoler du milieu extérieur. L'huître américaine Crassostrea virginica 
.. ~ _~ _ _ A _" _ _ , 

bien que disposant de la meme propriete anatomique, presente une 

sensibilité comparable et parfois supérieure aux stades larvaires ou 

embryonnaires des autres espèces de bivalves puisque la CL50 après 96 

heures d'exposition est de 0,026 mg/l (Roberts et Gleeson, 1978). De 

même les larves de cette espèce ont des limites de tolérance les plus 

basses * TL50 = 0,001 - 0,006 mg/l pour une durée d'exposition de 24 

heures (Meldrim et al. 1974). Les larves du clam européen Mercenaria 

mercenaria ont des limites de tolérance du même ordre mais pour des 

temps d'exposition supérieurs (Roberts et al., 1975 - Meldrim et al., 

1974) chez Mulinia mulinia on n'observe pas de différence de sensibilité 

entre larves et embryons (Roberts, 1980, Roberts et al., 1979). 

* TL50 limite de tolérance pour 50 % des organismes testés. 



146 

1 1 1 CHLORE 1 1 

1 ESPECES STADE 1 CRITERE 1---------------------------1 SO / 00 T
O 

C 1 AUTEURS 

1 1 1 IIg/l 1 forle 1 1 

1 1 1 1 1 1 

1 Daphnia ligna adulte ICLSO 30 lin 1 0,097 1 TRC 1 ° 21 1 Mattice et al. 1981 

1 1 60 ln 1 0,063 1 1 1 

1 1 1 1 1 1 

1 Ellinius lIodestus adulte 1 LC > 80 10 lin. 1 O,S 1 TRC 1 1 Waugh 1964 

1 Balane adulte ILC100, 10 lin. 1 2,0 1 TRC 1 1 Waugh 1964 

1 1 

1 
1 

1 
1 Mc Lean 1973 1 Balanus ilerovisus larve 1 LC80, 3 h après 2,S TRC 12-17 

1 Balane 10.08 h d'expo. 1 

1 1 1 1 1 1 

1 Acartia tonsa Copépode adulte ITLSO, 24 h 1 < O,OS 1 TRC 1 18-20 1 Roberts et al. 1975 

1 adulte ITLSO, 48 h i 0,05 i lRC i 18-20 1 Roberts et al. 1975 

1 illature et adulte ILCSO, 48 h 1 0,028- 0,175 1 CPO 1 10-12 IS 1 Hein1e et Beaven 1977 

1 adulte ICLSO, 48 h 1 0,82 ~ 0,02 Ichlore libre 1 10-15 1 Capuzzo 1979 

1 1 1 + 1 1 20-28 1 

1" 1 0,86 - 0,02 Ichlore libre 1 25 

1" 1 0,34 : 0,02 1 ch loral.ine 1 10 

1" 1 0,23 ~ 0,02 1 chloraaine 1 1S-20 

1" 1 0,32 : 0,02 1 chloraline 1 20-25-28 

Li anocalanus lacr urus adulte ICL50, 30 ln 1 l,S4 1 TRC 1 5 à la Latiler et al. 1975 

Copepode 1 1 1 1 
Cyclops bicuspidatus adulte ICL50, 30 ln 1 5,76 1 TRC 1 20 Lati ur et al. 1975 

~ Copepode 1 1 1 1 
1 1 1 1 

Pontogeneia sp. juvenile ILCSO, 96 h 1 0,687 1 TRO 1 28 14.8 Thatcher 1978 

Alphipode 1 1 1 1 
Anonyx sp. Alphipode adulte ILCSO 1 0,15 , TRO 1 28 14.8 Thatcher 1978 

Melita nitita Alphipode adulte 148 h après 3 h 1 2, S , TRC 1 12-17 Mc Lean 1973 

Id' exposi tion 1 2,S 1 TRC , 12-17 Mc Lean 1973 

adulte 196 h après 3 h 1 2,S 1 TRC 1 12-17 '1 Mc Lean 1973 

1 d' exposi Hon " 1 2,5 1 TRC 1 12-17 1 Mc Lean 1973 

GUlarus eseudolilnaeus adulte ICLSO, 96 h 1 0,22 1 chloraline 1 , Artur et al 1971 

Alllphipode IDose sans effet 1 < 0,34 Ilg/l 1 1 1 
1 1S seaaines 1 1 1 

Nenysis sp. Mysidacé adulte ILCSO, 96 h 1 0,162 1 TRO 28 14.8 , Thatcher 1978 , 1 
, 1 , 1 1 1 

P:ndalus gcniurus adulte !lC50, 96 Il 
" 1 0;09 1 TRO 28 14.8 1 Thatcher 1978 

i crevette i i 1 
i 
1 

1 adulte ILCSO, 96 h 1 0,295 1 TRO 28,5 - 31 8+ il2 1 Gibson et al. 1976 

1 adulte ILCSO, 96 h 1 0,178 1 TRO 8+ il7 1 Gibson et al. 1976 

1 adulte ILCSO, 96 h 1 0,210 1 TRO 15+il10 1 Gibson et al. 1976 

1 adulte 1 LCIOO, 1 lOis 1 0,18 1 TRO 28,S - 31 16 1 Gibson et al. 1916 

1 1 1 1 
Pandalus danae adulte LCSO, 96 h Capuzzo et al 1976, 1977 

1 crevette 1 1 1 1 1 

1 1 adulte ILCSO, 96 h 1 0,5 1 TRO 30 12.5 1 Thatcher 1977 

1 1 Juv~nile et adulte ILC50 1 0,178 1 TRO 28 14.8- 1 Thatcher 1977 

1 1 adulte ILC50, 96 h 1 0,295 1 TRC 28,5 - 31 8+il2 1 Gibson et al. 1916 

1 1 adulte ILC50, 96 h 1 0,133 1 TRC 28,5 - 31 8+il12 1 Gibson et al. 1976 

1 1 adulte ILCSO, 96 h 1 0,210 1 TRC 28,5 - 31 15+610 1 Gibson et al. 1976 

1 1 1 1 1 1 
1 Penaeus kerathurus adulte ILCSO, 168 h 1 0,37 1 TRC 30 20 , Saroglia and Scarano 1979 

1 crevette 1 1 1 
1 1 1 

1 Cran90n nicricauda adulte ILC50, 96 h 1 0,13 TRO 28 14.8 , Thatcher 1978 
, crevette 1 1 1 
1 1 1 1 
1 Heptacarpus pictus adulte 'LCI00, 2 h , 1,6 TRC 33.5 9.7-13 1 Behrens and Larsson 1976 

crevette adulte 'LCI00, 20 h , 3,7 TRC 33.S" 9.7-13 1 Behrens an d Larsson 1976 
1 " 1 

1 1 1 
Palaelonetes pugi 0 adulte ILCSO, 24 h , 0,86 CPO 24.3 26.6 , Roberts 1980 

adulte 1 LCSO, 48 h 1 0,47 CPO 24.3 26.6 1 Roberts 1980 
adulte ILC50, 96 h 1 0,30 CPO 24.3 26.6 1 Roberts 1980 
adulte ILCSO, 24 h 1 1,13 TRC(BR) 20 19-2B 1 Roberts an d Gleeson 1918 
adulte ILC50, 48 h 1 0,82 TRC(BR) 20 19-28 1 Roberts and Gleeson 1978 
adulte ILCSO, 96 h 1 0,70 TRC(BR) 20 19-28 1 Roberts and Gleeson 1978 
adulte ITh, 24 h 1 0,38 TRC(BR) 1 Roberts et al. 1919 
adulte ITh, 96 h 1 0,22 TRC(BR) 1 Roberts et al. 1979 
adulte 1 nI, 96 h 1 0,22 TRC 14-16 1 Bellanca and Bailey 1917 

1 1 1 

Tableau 3 : Toxicité aiguë (crustacés) 
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Pour des larves d'huître américaine de même âge la chloramine 

apparait plus toxique que le chlore libre (Goldman et al., 1978, 

Capuzzo, 1977) : LC50 - 48 h de 0,01 mg/l pour la première, 0,12 mg/l 

pour le second. 

2.3. Crustacés (tableau 3 et 3 bis) 

Comme dans le cas des mollusques, les adultes apparaissent 

beaucoup plus résistants que les jeunes stades aux effets de la 

chloration: notons, pour exemple, les résultats de Roberts (1978) et 

Roberts et al. (1979) sur un crabe Panopeus herbstii pour des 

conditions expérimentales identiques les adultes ont une CL50 de 0,5 

mg/l, chez les larves la concentration est plus de 10 fois moins forte. 

De même pour Pagurus longicarpus la CL 50 - 96 h est de 0,21 mg/l pour 

les adultes de 0,06 à 0,1 mg/l pour les larves. Lors d'une autre 

expérience sur la même espèce Roberts (1978) et Roberts et al. (1979) 

présentent des conclusions identiques : LC50-96 de 0,098 mg/l pour les 

larves et de 0,21 mg/l pour les adultes à une température d'exposition 
, 

superieure. 

-, 
~., 

Le crabe bleu adulte a une CL50-48 h de 0,75 mg/l (Vreenegoor et 
1 r.,..,,.., \ 
J.~IIJ le juvénile de 0,42 mg/! (Roberts 1978) de 

A 

meme pour lme 

exposition de 96 heures 0,86 mg/l pour l'adulte contre 0,32 pour le 

juvénile. Cependant la mue est une période sensible, ainsi la crevette 

adulte présente-t-elle une CL50 7 jours de 0,37 mg/l, lors de la mue 

elle est de 0,079 mg/l (Saroglia et al., 1979). L'espèce la plus 

sensible au chlore est la daphnie (Daphnia magna) ; pour des temps 

d'exposition très courts (30 et 60 mn), les concentrations létales 50 % 

sont respectivement de 0,097 et 0,063 mg/l (Mattice et al., 1981). Il 

s'agit d'un crustacé d'eau douce. Il ne semble pas qu'il y ait de 

sensibilité différentielle suivant les sexes puisque chez le crabe bleu 

(Callinectes sapidus) les résultats sont identiques : CL 50 96 h de 0,86 

mg/l chez la femelle de 0,84 chez le mâle (Laird et Roberts, 1980). 

Les premiers stades larvaires apparaissent plus fragiles. Ainsi 

chez le homard américain (Homarus americanus) la CL 50-48 h est-elle de 

2,90 mg/l pour le stade IV (Goldman et al., 1978) contre 0,41 mg/l pour 
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1 1 1 CHLORE 1 1 
ESPECES 1 STADE 1 CRlTERE 1-------------------------- SO / 00 T

O 
C 1 AUTEURS 

1 
1 

1 
Ig/l 1 forle 1 

1 1 1 
Penacus kerathurus 1 adulte ICL50 7 jours 1 0,37 1 Chlore 1 Saroglia et al. 1979 
crevette i 1" à la lue 1 0,079 1 1 

1 ISeuil de risque 1 0,050 1 1 
1 1 1 1 1 

Palaelon serratus 1 larves ICL50 1 entre 3 et 3,51 ch lore 16-20 31-33 1 Lassus et al. 1982 
Crevette 

1 1" 
1 1 injecté 1 
entre l,Set 21 CPO après 

1 1 1 1 25 ln 

1 
1 

1 1 1 
Pagurus lon2icarpus 1 larve ILC50, 24 h 0,405 CIO 17-20 15-16 1 Roberts 1978 
Pagure 1 larve ILC50, 48 h 0,310 CIO 17-20 15-16 1 Roberts 1978 

1 larve ILC50, 96 h 0,098 CIO 17-20 15-16 1 Roberts 1978 

1 adulte ILC50, 96 h 0,210 CIO 18,9 26,9 1 Roberts et al. 1979 

1 larve ICL50, 96 h 0,06-0,1 1 Roberts 1979 

1 1 
1 
1 

Panoeeus herbs tH crabe 1 oeufs ILC100 0,21 CIO 1 Roberts 1980 

1 oeufs ILC75 0,05 CIO 1 Roberts 1980 
1 larve à l'éclosion ILC74 0,05 CIO 1 Roberts 1980 
1 larve à 1'éclosion ILC92 0,08 CIO 1 Roberts 1980 
1 larve ILC50, 24 h 0,70 CIO 17-20 15-16 1 Roberts 1978 
1 larve ILC50, 48 h 0,41 CIO 17-20 15-16 1 Roberts 1978 
1 larve ILC50, 24 h 1,0 CIO 17-20 July 1 Roberts 1978 
1 larve ILC50, 48 h 0,13 CIO 17-20 July 1 Roberts 1978 
1 larve ILC50, 96 h 0,038 CIO 17-20 July 1 Roberts 1978 

1 1 larve ILC50, 96 h 0,024 CIO 23,7-26,6 1 Roberts et al. 1979 
1 1 juvenne ILC50, 96 h 0,50 CIO 23,7-26,6 1 Roberts et al. 1979 
1 1 adulte ILC50, 96 h 0,50 CIO 23,7-26,6 1 Roberts et al. 1979 
1 1 larve ICL50, 96 h 0,04-0,12 l'Roberts 1980 

1 
1 1 1 
1 1 1 

1 Heli~raesus nudus crabe 1 juvenile et adulte ILC50, 96 h 1,42 TRO 28 14,8 1 Thatcher 1978 

1 
1 l, 

1 1 1 
1 Callinectes sapidus 1 adulte ILC50, 48 h 0,75 CPO 10 25 1 Vreenegoor et al. 1977 
1 crabe bleu 1 adulte ILC50, 144 h 0,63 CPO 10 25 1 Vreenegoor et al. 1977 
1 ! adulte ILC50, 96 h 0,86 CPO 10 25 1 Vreenegoor et al. 1977 
1 hulle ILCSO, 96 h 0,86 CPO 14-21 1 laird and Roberts 1980 
1 .ale ILCSO, 96 h 0,84 CPO 14-21 1 Laird and Roberts 1980 
1 adulte ILC50, 48 h 0,97 CPO 14-21 1 Laird and Roberts 1980 
1 adulte ILC50, 48 h 1,40 CPO 1 14-21 1 Laird and Roberts 1980 
1 juvenile ILC50, 48 h 0,42 CPO 1 1 Roberts 1978 
1 juvenile ILC50, 96 h 0,32 CPO 1 1 Roberts 1978 
1 1 1 1 
1 Cancer eroductus crabe ICl50, 96 h 1,2-1,4 TRO 30 1 11 1 Roesijadi et al. 1979 
1 1 

1 1 1 1 
1 Hoaarus alericanus stade IV ILC50, 48 h 2,90;0,10 FC 1 1 25 1 Goldaan et al. 1978 
1 Hourd auricain stade IV ILC50, 48 h 0,30-0,05 chloraline 1 1 25 1 Goldlan et al. 1978 

1 
stade 1 ICL50, 48 h 16,3 chlore 1 30-31 1 25 1 Capuzzo et al. 1976 

1 injecté 1 1 1 
1 ICL50, 48 h 2,5 " " 1 1 30 1 
1 ICL50, 48 h 2,02 chloraline 1 1 25 
1 1 " 0,56 injecté 1 1 30 
1 1 1 

1 1 stade 1 ICL50, 48 h 2,9~0.1 TRC 1 25 Capuzzo et al. 1977 
1 ICL50, 48 h O,3!O,05 chloraline 1 1 25 
1 1 1 1 
1 !hd. ! ICl50, 48 h 0.41!O.02 lehlore libre 1 1 30 Capuzzo et al. 1976 
1 ICL50, 48 h O,69!O,05 1 chloraline 1 1 20 
1 ICL50, 48 h O,32!O,05 1 1 1 25 
1 ICL50, 48 h O,06!O,Ol 1 1 L 30 
1 1 1 1 1 

Tableau 3bia : Toxicite aiguë (crustace.) 
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le stade l vis à vis du chlore libre (Capuzzo et al., 1976). Il n'existe 

pas de réponses différentes entre oeufs et larves (Roberts, 1980). 

Les chloramines sont plus toxiques que le chore libre. Deux 

espèces de crustacés ont été testées : un copépode Acartia tonsa 

(Capuzzo, 1979) et un décapode Homarus americanus (Capuzzo et al., 1976 

et 1977). Les adultes de copépodes supportent des concentrations de 

chlore libre deux fois plus forte que celles de chloramine pour des 

temps d'exposition similaires; la température ne semble pas modifier 

les résultats de toxicité. Les larves de homard réagissent de façon 

identique mais dans des proportions variables aux deux espèces 

chimiques. Dans ce cas, plus la température est élevée plus la toxicité 

est grande. Pour ces 2 groupes de crustacés les oxydants résultants 

d'une chloration sont moins virulents que le chlore libre et les 

chloramines. 

Ces derniers résultats mettent en évidence une diversité 

spécifique vis-à-vis de la chloration liée à la température entre le 

copépode Acartia tonsa et le décapode macroure Homarus americanus. C'est 

ce qui ressort également de l'analyse globale des tableaux. 

Les crustacés inférieurs, daphnie exceptée, apparaissent plus 

résistants que les décapodes. 

Notons comme résultat remarquable une dose sans effet, apres 

près de 4 mois d'exposition aux chloramines, inférieure à 0,34 ~g/l chez 

l'amphipode Gammarus pseudolimnaeus (Artur et al., 1971). 

D'autre part, Gibson et al., 1976 montrent que l'adjonction d'un 

autre stress ( TO) diminue le degré de résistance d'une crevette testée 

(Pandalus danae) proportionnellement à l'augmentation du second facteur. 

2.4. Poissons (Tableaux 4 (1-2-3-4-5) et 5) 

En moyenne les stades adultes de poisson présentent un CL 

50-96 h variant entre 0,1 à 0,3 mg/l (Gullans et al., 1977 - Moss et 

al., 1977 - Thatcher 1978 - Ward et al., 1976 - Roberts, 1980 - Roberts 



1 CHLORE 1 1 
ESPECES STADE CRlTERE 1--------------------------- SO / 00 T

O 
C AUTEURS 1150 

1 .g/l 1 forle 1 
1 

1=0 2 
1 

ALosa aesH valis oeufs LCSO 0,33 1 TRC 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve LCSO, 24 h 0,28 1 TRC 1=0' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve LCSO, 48 h 0,24 1 TRC 1:0' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve LCSO, 48 h 0,32 1 TRC 1=0' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve LCSO", 72 h 0,38 1 TRC I!O' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
oeufs stage e LCS3-4 0,38 1 TRC l!O' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
oeufs LC9S, 80 h 0,70 1 TRC 1=0' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
oeufs LCI00, 80 h 0,57 1 TRC 1:0' 2 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve, 1 jour 1 LC9S, 24 h 0,42 1 TRC 1=0' 2 1 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve, 1 jour LC9S, 48 h 0,35 1 TRC 1:0' 2 1 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve, 1 jour LCI00, 24 h 0,36 1 TRC 1:0' 2 1 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve, 2 jours LC9S, 24 h 0,67 1 lRC 1:0' 2 1 21 Morgan and Prince, 1978 1 
larve, 2 jours LC9S, 48 h 0,81 1 TRC l!O' 2 1 21 Morgan and Prince, 1978 1 

1 larve, 2 jours LCI00, 24 h 0,40 TRe 1!0' 2 1 21 Mor9an and Prince. 1978 1 
1 larve, 3 jours LCI00, 24 h 0,15 TRC 1!0:2 1 21 Morgan and Prince, 1978 1 
1 1 

1 
1 

1 1 1 
1 AllOdlhs nexaoterus adulte LCSO, 96 h 0,82 TRO 28 1 14,8 1 Thatcher 1978 1 
1 lançon adulte LCSO, 96 h 0,15 TRC 1 25 1 Gullans et al. 1971 

1 
1 1 1 

1 Aeel tes quadracus adulte LOSO, 24 h 0,75 TRC 1 Anderson et al. 1975 
1 1 
1 J 1 
1 Brevoortia tlrannus adulte 1 LCSO, 48 h 0,22 TRC(Br) 1 Roberts and Gleeson 1978· 

1 adulte 1 LCSO, 96 h 0,15 CPO 25 1 Hoss et al. 1977 
1 adulte 1 LCSO, >.8 .in 0,03 FRC 10,30 1 15 Hoss et al. 1975 

1 adulte 1 LCSO, > 5 .in 0,03 FRC 10,30 1 lS!610 Hoss et al. 1975 
1 adulte 1 LCSO 0,18 CPO 1 15 Hoss et al. 1977 
1 adulte 1 LC50 0,15 TRC 1 25 Gullans et al. 1971 

1 
1 1 
1 1 

1 Carassius auratus adulte 1 TL50, 96 h 0,195-0,278 TRC 1 25 liard et al. 1976 
1 poisson rouge 1 1 
1 

1 
1 

1 1 1 
1 Catasto.us co •• ersonii adulte 1 LCSO 0,132 1 TRC 1 1 Arthur et al. 1975 
1 

1 1 1 1 1 
1 Clue" haren~us hareng adulte LC50, 96 h 0,065 1 TRO 28 1 14,8 1 Thatcher 1978 
1 1 1 1 
1 1 1 1 
1 Cl.ato~aster a99re9ata adulte LC50, 1 h 0,30 1 1RO 28,8-30,8 1 13 1 Stober et al. 1978 

adulte LC50, 1 h 0,32 1 TRO 28,8-30,8 1 13=.é.3 1 Stober et al. 1978 
adulte LeSû, i h û,23 1 iRû 28,8-30,8 1 .. .,.+ ."" ... i Stober et d. 1978 1 1 l.2-A.c;U 

adulte LCSO, 8-13 h 0,11-0,19 1 TRO 28,8-30,8 1 13~0 1 Stober et al. 1978 
adul te LC50, 96 h 0,071 1 TRO 1 14,8 1 Thatcher 1978 

1 
1 1 
1 1 

Clnoscion nebulosus oeufs, 2, 10 h 1 Th, 48 h 0,21 1 NaOCI 30 1 25 1 Johnson et al. 1971 
oeufs., 2 h 1 Th, 48 h 14,14 1 chloruine 30 1 25 1 Johnson et al. 1977 
oeufs, 10 h 1 Th, 48 h D,57 1 ch loraaine 30 1· 25 1 Johnson et al. 1977 

1 larve, 1 h 1 Th, 48 h 5,75 1 chlora.ine 30 1 25 1 Johnson et al. 1977 
1 larve, 1 h 1 Th, 48 h 0,17 1 ch loralÎne 30 1 25 1 Johnson et aL 1977 
1 

1 
1 1 

1 1 1 1 
1 Fundulus heterocli tus juvenile 1 LCIOO, 0.5 h 0,65 1 TRC 30-31 1 25 1 Capu zzo et al. 1977 
1 juvenile 1 LC100, 0.5 h 1,20 1 chlora.ine 30-31 1 25 1 Capuzzo et al. 1977 
1 juvenile 1 LCI00, 0.5 h 0,25 1 TRC 30-31 1 30 1 Capuzzo et al. 1977 
1 juvenile 1 LCI00, 0.5 h 0,85 1 chlora.ine 30-31 1 30 1 Capuzzo et al. 1977 

1 1 
1 1 1 1 

Ga.busia affinis adulte 1 CL50, 30 .n l,59 1 TRC 21 1 Mattice et al. 1981 
1 CL50, 60 .n .0,84 1 1 
1 

1 
1 

1 1 
Gasterosteus aculeatus adulte 1 LC50, 96 h 0,17 1 TRO 28 14,8 1 Thatcher 1978 
epinoche 1 1 1 

1 1 
1 1 1 

Gibioso.a bosci gobie adulte 1 TL50, 2 h 0,64 1 TRC 1 Roberts et al. 1975 
adulte 1 TL50, 24 h 0,08 1 TRC 1 Roberts et al. 1975 
adul te 1 TL50, 48 h 0,08 1 TRC 1 Roberts et al. 1975 
adulte 1 TL50, 96 h 0,08 1 TRC 1 Roberts et al. 1975 
oeufs, 2 h 1 TL. 14,14 1 chlor •• ine 1 Roberts et al. 1975 
oeufa, 10 h 1 TL. D,57 1 chloruine 1 Roberts et al. 1975 
larve, 1 h 1 TL. S,57 1 chlora.ine 1 Roberts et al. 1975 

Ictalurus .elas adulte 1 LC50, 96 h 0,28 TRC(Br) 25 1 liard et al. 1976 

1 1 
Ictalurus natalis adul te 1 LCI00, 96 h 0,29 TRC (8r) 25 1 liard et al. 1976 

adulte 1 LC50, 96 h 0,177 TRC(Br) 25 1 liard et al. 1976 
1 100 % 1 
1 effluent 1 
1 1 

Tabla~1I 4 (1) - Toxicité aiguë (Poissoes) 
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1 CHLORE 1 
ESPECES STADE CRITERE ---------------------------1 Sa/ 00 Ta C AUTEURS 

Ig/l 1 forae 1 
1 1 

30!1 Leiostolus xanthurus Juvenile TlSO, 48 0,09 CPO 1 26-31 Middaugh et al. 1980 
Juvenile TLSO, 1.6 h 0,36 CPO 1 26-32 30!1 Middaugh et al. 1980 
Juvenile TLSO, 1.5 h 0,37 CPO 1 26-31 30!1 Middaugh et al. 1980 
Juvenile TLSO, 6.7 h 0,13 CPO 1 26-31 30!l Middaugh et al. 1980 
Juvenile LCSO, 196 h 0,12 TRC 1 10 Middau9h et al. 1971a 
Juvenile LCSO, 196 h 0,06 TRC 1 15 Middaugh et al. 1977a 
Juvenile LCSO, 24 h 0,48 TRC 1 variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile LCSO, 48 h 0,31 TRC 1 variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile LCSO, 96 h 0,23 TRC 1 variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile LCSO, 144 h 0,23 TRC 1 variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile TLI, 24 h 0,14 TRC 1 14,2-16 Bellanca and Bailey 1977 
juvlni le TlI, 96 h O,Og TRC 1 14.2-15 1 Ballanca and BaUa)' 1971 1 

Juvenile TLI, 48 h 0,22 TRC(Br) 1 variable Roberts and Gl euon 197B 
Juvenile LCSO, 24 h 0,41-0,48 TRC(Br) 12-20 variable Roberts 19BO 
Juvenile LCSO, 4B h 0,31-0,38 TRC(Br) 12-20 variable Roberts 1980 
Juvenile LCSO, 96 h 0,23 TRC(Br) 12-20 variable Roberts 1980 
Juvenile LCSO, 144 h 0,23-0,25 TRC(Br) 12-20 variable Roberts 1980 
Juvenile LCSO, 24 h 0,41 TRC(Br) E variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile LCSO, 48 h 0,38 TRC(Br) variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile LCSO, 96 h 0,25 TRC(Br) variable Leblanc et al. 1978 
Juvenile LCSO, 144 h 0,25 TRC(Br) variable Leb lanc et al. 1978 
adulte LCSO, 24 h 0,48 TRC(Br) 16,8-27,6 Roberts 1980 
adulte LCSO, 48 h 0,31-0,38 TRC (Br) 16,8-27,6 Roberts 1980 
adulte nso, 96 h 0,23 TRC(Br) 16,8-27,6 Roberts 1980 
adulte LCSO, 144 h 0,25 TRC(Br) 16,8-27,6 Roberts 1980 
adulte LCSO, 48 h 0,22 TRC(Br) Roberts and Gleeson 1978 
adulte LCSO, 96 h 0,21 TRC(Br) 16,8-27,6 Roberts and Gleeson 1978 
Juvenile LCI00, 96 h 0,16 TRC(Br) 14,2-16 Bellanca and Bailey 1977 

Lepolis lacrochirus adulte CLSO, 96 h 0,44!0,03 TRC 1 Bass et al. I977c 
séquentiel 1 

1 
Lepolis sp. adulte Tl 50 , 96 h 0,195-0,28 TRC 1 Ward and DeGraeve 1978b 

1 1 
1 1 
1 Menidia berlllina oeufs LCSO, 24 h 0,26 TRC 1 Morgan and Prince 1977 
1 oeufs LCSO, 48 h 0,21-025 TRC 1 Morgan and Prince 1977 
1 oeufs 4-cell LCSO, 24 h 0,23 TRC 1 Morgan and Prince 1977 

oeufs 24 h LeSO, 48 h n .,., TRC 1 Morgan and Prince Uïi "',"'~ 

oeufs 2 h LC9S, 24 h 0,41 rRC 1 Morgan and Prince 1977 
oeufs 2 h LC9S, 48 h 0,44 TRC Morgan and Prince 1977 
oeufs 3 h LC9S, 24 h 0,37 TRC Morgan and Prince 1977 
oeufs 3 h LC9S, 48 h 0,28 TRC Morgan and Prince 1977 
oeufs 24 h LC9S, 48 h 0,43 TRC Morgan and Prince 1977 

Menidia aenidia oeufs LCSO, 2 h 0,38 TRC Morgan and Prince 1977 
oeufs LCSO, 48 h 0,30 TRC Morgan and Prince 1971 
oeufs LOSO, 24 h 0,20 TRC Anderson et al. 1975 
adulte TlSO, 24 h 0,095 TRC 18-20 . 17-28 Roberts et al. 1975 
adulte Tl 50 , 48 h 0,038 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975 
,adulte TlSO, 96 h 0,037 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975 
adulte ni, 96 h 0,037 TRC E 14,2-16,0 1 Bellanca and Bailey 1977 
adulte LCSO, 24 h 0,23 TRC (Br) 20 >19 1 Roberts and Gleeson 1978 
adulte LCSO, 48 h 0,23 TRC(Br) 20 >19 1 Roberts and Gleeson 1978 
adulte LCSO, 96 h 0,23 TRC(Br) 20 >19 1 Roberts and Gleeson 1978 
oeufs, 2 h LC9S, 24 h 1,23 TRC Morgan and Prince 1977 

Table •• ~ (2) - Toxicité .igui (Poisso.s) 
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et Gleeson, 1978) pour une exposition aux oxydants totaux, de même que 

pour les limites de tolérance - 96 h (Ward et al., 1976 - Roberts et 

al., 1975 - Ward et Degraeve, 1978b - Arthur et al., 1975 - Esvelt et 

al., 1971 - Buckley et Matsuda, 1972 - Zillich, 1969). Certaines espèces 

apparaissent plus sensibles : 

- CL 50 - 96 h 

Clupea harengus 0,065 mg/1 (Thatcher, 1978), 

Cymatogaster aggregata 0,071 mg/l " " 
Notemigonus crysoleucas 0,095 mg/l (Ward et al., 1976), 

Oncorhynchus kisutch 0,070 mg/l (Buckley, 1976), 

Oncorhynchus tshawytscha 0,066 mg/l (Ward et al., 1976), 

Parophrys vetulus 0,073 mg/l (Thatcher, 1978). 

- TL 50 - 96 h 

Menidia menidia 0,037 mg/l (Roberts et al., 1975), 

Notemigonus crysoleucas 0,040 mg/l (Ward et Degraeve, 1978b), 

Notrop is anogenus 0,045 mg/l ft " 

Le chlore libre apparaît légèrement plus toxique q les 

oxydants résiduels totaux : c'est ce que mettent en évider les 

résultats de Hoss et al., 1975 et de Ward et .al., 1976 sur Par' 'ltyS 

~. par rapport aux données globales. Nous ne pouvons cepend~ pas 

exclure la sensibilité propre de l'espèce comme cause de ces 

différences. La même remarque peut être faite dans le cas de Mugil 

cephalus (Hoss et al., 1975). Cependant, le mulet est connu pour sa 

résistance aux toxiques. 

Malgré l'importance des résultats présentés, peu de données sont 

réellement comparables entre elles pour juger de la différence de 

sensibilité des adultes par rapport aux jeunes stades. Les adultes de 

bar Morone Saxatilis sont plus résistants (LC 50-96 h = 0,21 mg/l -

Gullans et al., 1977) que leurs oeufs (LC 50 - 24 h = 0,27 mg/l - Morgan 

et Prince 1977). Par contre les résultats sont sensiblement comparables 

chez Menidia menidia (Morgan et Prince, 1977 - Roberts et Gleeson, 

1978). Entre adultes et juvéniles, aucune différence n'est notable chez 

Leiostomus xanthurus (LC 50 - 48 h = 0,38 mg/l pour les 



1 1 1 CHLORE 1 1 
1 ESPECES STADE 1 CRITERE 1---------------------1 S·/ •• T- C 1 AUTEURS 

1 1 
1 Ig/I 1 for •• 1 , 
1 1 1 1 153 1 lIenidia unidia oeufs, 2 h 1 LC9S, 48 h 1 0,56 1 TRC , 

, lIorgan and Princ:e 1977 
1 adulte 1 LCI00 1 » 0,2 1 CPO 1 19-25 25,6-29,3 1 Roberts 1980 
1 1 1 

1 1 1 1 1 1 
1 lIicrophrus dolnieu adulte 1 Tt.50, 168 h 1 0,251 1 TRC 1 1 Arthur 1971 
1 perche 1 1 1 t t 

1 IUcropterus sdloides adulte 1 TlSO, 96 h 1 0,2" TRC 1 1 Arthur et al. 1975 
1 adulte 1 TlSO, 158 h 1 0,26 TRC 1 , Arthur et Il. 1975 

1 1 1 1 
J 1 i 

1 1 i 

1 lIorone a .. ricanus oeufs 1 LCSO, 24 h 1 0,27 lRC 1 1 lIorgln Ind Princ:e 1977 

1 
proiarve 1 LCSO, 24 h 1 0,31 TRC 1 1 IIol'gan and Prince 1977 
larve 1 LeSO, 24 h 1 0,31 TRC 1 1 lIorgan and Prince 1977 

1 oeufs 1 LC100, 70-90 h 1 > 0,55 TRC 1 + 18 t lIorgan and Prince 1977 1 
1 oeufs 1 LC100, 70-90 h 1 0,55 TRC 1 2,5 - 0,2 1 15 1 lIor91n and Prince 1977, 781 

1 oeuh 1 LC95, 2" h 1 0,46 TRC 1 2,5 ! 0,2 1 15 1 lIorgan and Prince 1977, 781 
1 adulte 1 LCSO, 96 h 1 0,15 CPO 1 1 25 1 Gulla .. et al. 1977 1 
1 adulte 1 LCSO, 96 h 1 0,21 CPO 1 1 15 1 Gullans et al. 1977 1 
1 1 1 1 1 

1 1 1 1 1 
1 IIorone saxatilis bar oeufs, 13 h LCSO, "8 h 0,20 TRC 1 1 1 lIorgan Ind Prince 1977 1 
1 oeufs, 24-40 h LC50, 48 h 0,22 TRC 1 1 1 lIorgan and Prince 1977 1 
1 Giuh, t.O Il LCSO, 21, Il 0,35 TIlC 1 1 ! IIcrgen and Pl-ince ! 971 ! 
1 lar.,e, 12 jours LC50, 48 h 0,07 TRC 1 1 1 lIorgan and Prince 1977 1 
1 lar.,e, 24 h LCSO, 24 h 0,02 TRC 1 1 IIor9an and Prince 1977 1 
1 larve, 70 h LCSO, 24 h 0,19 TRC 1 1 "org.n and Prince 1977 1 
1 proiar.,.. 2 jours LCSO, 48 h 0,04 TRC 1 13-30 le!l 1 Midd.U9h et al. 1977b 1 
1 prolar.,e, 12 jours LCSO, 48 h 0,07 TRC 1 13-30 lB!l 1 Mldd.U9h et al. 1977b 1 
1 juvenih, 30 jours LCSO, 48 h 0,04 TRC 1 13-30 18!1 1 Mid.daugh et al. 1977b 1 
1 oeufs LCI00, 40 h 1 0,21 TRC 1 13-30 le!l 1 "iddlugh et al. 1977b 1 
1 oeufs LC9&, 40 h 1 0,07 TRC 1 13-30 l8!1 1 lIiddaugh et al. 1977b 1 
1 oeufs LC77, 40 h 1 0,01 TRC 1 13-30 18!1 1 IIldd.ugh .t d. 1977b 1 
1 oeufs LC84, 4 h 1 0,30 TRC 1 2 22 1 Burto .. et al. In9 1 
1 oeufs LCI00, 36 h 1 0,06 TRC 1 1 H.11 et al. 1911b 1 
1 oeufs c 13 h LC9S, 48 h 1 0,39 TRC 1 22 1 lIorg.n and Prince 1977 , 
1 oeufs, 24-40 h LC95, 48 h , 0,50-0,99 TRC 1 22 1 IIorg.n and Prince 1977 1 
1 oeufs» 40 h LC95, 24 h 1 2,15 TAC 1 22 , IIorgan and Prince 1977 1 
1 oeufs, 13 h LCI00, 48 h 1 0,43 TAC 1 22 " 1 IIorgan and Prince 1977 1 
1 oeu fi, 2.-40 h LC100, .8 h 1 0,50 TAC 1 22 1 IIorgan and Prinee 1977 1 
1 oeufs, 70 h LClOO, 24 h 1 0,40 TAC 1 22 1 IIorgan and PrÏitce 1977 , 
1 oeufs. 12 h LC62, 2 h 1 0,15 TAC 1 2 22! 610 , Burton .t .1. 1979 1 
1 oeufs, 12h LCB2, 2 h 1 0,30 TAC , 2 22+ 66 1 8urton et ù. 1979 1 
1 oeufs, 12 h LC86, 2 h 1 0.30 TRC 1 2 22+610 1 Burton et .1. 1979 1 
1 oeufs, 12 h LC56, 4 h 1 0,15 TAC 1 2 22+ "62 1 Burton et al. 1979 1 
1 oeufs, 12h lCS4, 4 h 1 0,15 TAC 1 2 22+ 66 1 Burton et al. 1979 1 
1 oeufs, 12 h LC9B, 4 h 1 0,30 TRC 1 2 22+ A6 1 Burton et al. 1979- , 
1 larve lC75. 96 il 1 0,06 TRC 1 lB! 1 1 lIan et Ill. 1981b 1 
1 laI'''' LCI00. " h 1 0,25 TAC 1 18!1 1 HaU et al. 198Ib 1 
1 pro la,..", 72 h LC78, 0,08 hl 0,15 TRC 1 20+ A6 1 Burton et al. 1979 , 
1 pro larve, 72 h lC96, 0,08 hl 0,15 TAC 1 20+AI0 1 Burton et d. 1979 , 
1 prola,..,e. 72 h LC60, 0,08 hl 0,30 TRC 1 20+ A2 , 8urton et .1. 1979 1 
! pro!!rv!., 12 h LC!!2, 2 " ! 0.15 TRC ! 20+ 6.2 ! Burton et .1. 1979 ! 
i proiar"" ï2" il lCï6, 2 il 1 Û, i5 HiC 1 20+ dû 1 oürtiiïi Il. al. ,979 1 

1 1 

1 prolar.". 72 h LCB6, 2 h 1 0,15 TRC 20+1l10 1 Burton et ù. 1979 1 
1 praia,..", 72 h lCI00, 2 h 1 0,30 TAC 20+ A6 1 8urton .t ù. 1979 , 
1 prola,..,e, 72 h 1 0,30 TRC 20+1l10 1 Burton et .1. 1979 , 
1 prolar".,e, 72 h LCI00, 4 h 1 0,15 TRC 20+ lJ2 1 Burton et al. t919 1 
1 prola,..,e, 72 h 1 0,15 TRC 20+ 6.6 1 Burton et al. 1979 1 
1 pro larve. 72 h 

1 

0,30 TAC 20+ A& 1 Burton et al. 1979 
1 1 

1 1 1 1 
1 IIu2il ceph.lus aulet adulte lC»50, 8 aine 0,03 FAC 10,30 15 1 Hoss .t al. 1975 , 
1 adulte LC»50, 6 ain. 0,03 FAC 10,30 15+6.10 1 Hou .t .1. 1915 , 
1 adulte LC>SO, 2 aine 0,05 FAC 10,30 15+6.10 1 HolS .t .1. 1'75 1 

1 1 
1 

1 
1 Noteaigonus cryso leucas adulte LC55 0,095 1 TAC(Br) 25 Vard et .1. 1976 1 
1 adulte TlSO, 96 h 0,19 1 TAC 25 [s",1t et d. 1971 , 
1 adulte Tl50, 96 h 0,040 1 TRC 25 liard and Oeirane 1978b 1 
1 .dulte TlSO, 9& h 0,090 1 TRC(Br) 25 liard .t al. 1976 , 
1 adulte TlSO, 96 h 0,120 1 TAC(Br) 25 liard .t al. 1975 1 
1 1 effluent 1 
1 1 60 ~ 1 

1 
1 
1 

1 NotelÎ2onus crlsoleucas adulte Tl50, 96 h 0,140 , TAC (Br ) 25 Il ard et .1. 1976 

1 Idulte LCI00, 2 joursl 0,178 

"' 
TAC , 17,5-18 0,4-12 Holland et .1. 1960 

1 1 1 1 1 
1 1 1 1 1 
1 Notropis an02enus .dulte LC.l00, 24 h 1 0,161 1 TAC(Br) 1 .ffluent 25 1 liard et .1. 1976 

1 1 1 1 60 ~ 1 , adulte LC100, 96 h 1 0,211 1 TAC(Br) , effluent 25 , liard et al. 1'75 

1 1 1 1 100 ~ , 
1 adulte TlSO, 96 h 1 0,045 1 TAC , 25 1 liard and oeGr .... 1975b 

1 adulte LCSO, 9& h 1 0,109 TRC(Sr) , .ffluent 25 1 liard .nd D""a .. e 1978b , 
1 1 60 ~ 1 

1 adulte TlSO, 96 h 1 0,136 TAC(Br) 1 effluent 25 1 liard and o"" .. ,e 1975b 
1 1 1 100 ~ 1 

1 1 1 1 
1 Notroph cornutus adulte LC100, 24 h 1 0,161 TAC(Br) 1 effluent 25 liard and DeGr .. ,e 1978b 
1 1 1 ISO ~ 

1 adulte LCI00, 95 h 1 0,211 TRC(Sr) 1 effluent 25 Il ... d Mid Drir .. .,e 1978b 
1 1 1 100 ~ 

1 
1 1 
1 1 

1 Oncorhlnchus 2orbusch. juvenile LC50 1 0,23 TAO 1 28 14,8 Thatcher 1911 
1 sau .. on rose juvenih LC50 1 0,052 TAO 1 2B 14,8 Thatcher 1971 
1 Juvenile LClOO, 2 joursl 0,178 TAC 1 17,5-18 0,4-12 Holl_d et al. 1960 

1 1 1 

Taltl ... ,. (3) - Toxicite aigu; (Poissa ... ) 
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1 1 1 CHLORE 1 1 1 1 
1 ESPECES STADE 1 CRITERE 1--------------------------- SO 1 00 1 T

O 
C 1 AUTEURS 1 

1 
1 1 

IgIl 1 forle 

1 1 1 1 1 
1 Oncorhynchus kisutch adulte 1 TLSO, 24 h 1 0,10 1 TRC 28 1 11 ,2-16 1 Buckley and Matauda 1972 1 
1 saulon coho adulte 1 TLSO, 96 h 1 0,10 1 TRC 28 1 11 ,2-16 1 Buckley and Matsuda 1972 1 
1 adulte 1 TLSO, 24 h 1 0,20-0,23 1 TRC 28 1 8,0-24,3 1 Buckley and Matsuda 1972 1 
1 adulte 1 TLSO, 96 h 1 0,20-0,23 1 TRC 28 1 8,0-24,3 1 Buckley and Matauda 1972 1 

1 
adulte 1 TLSO, 19-33,h 1 0,11-0,19 1 TRO 28 1 14,8 1 Thatcher 1978 1 
adulte 1 LCSO 1 0,11-0,19 1 TRO 28 1 14,8 1 Thatcher 1978 1 

1 adulte 1 LCSO, 96 h 1 0,07 1 TRC 2B 1 10-14 1 Buckley 1976 1 
1 

1 
1 1 1 1 

1 
1 

1 1 1 1 1 
1 Oncorhynchus tahall~tscha 1 juveni le 1 LCSO, 96 h 0,038 1 TRO 28 1 14,8 1 Thatcher 1978 1 
1 saulon chinook 1 juvenile 1 LC50, 96 h 0,065 1 TRO 28 1 14,8 1 Thatcher 1978 1 
1 1 adulte 1 LC60, 96 h 0,066 1 TRC(Br) 60 ~ 1 16 1 Ward et al. 1976 1 
1 1 1 1 effluent 1 1 1 
1 1 .dulte 1 USD, 96 h 0,059 1 TRC(Br) 100 ~ 1 16 1 Ward et al. 1976 1 1 1 

1 1 1 1 i effluent 1 1 1 
1 1 

1 
1 1 1 1 1 

1 1 1 1 1 1 1 
1 Paralichthys sp. 1 adulte 1 LC>50, > 7 lin 0,03 1 FRC 1 10,30 1 15 1 Hoss et al. 1975 1 
1 1 adulte 1 LC>50, > 3 lin 0,03 1 FRC 1 10,30 1 15 +A10 1 Hoss et al. 1975 1 
1 1 adulte 1 LC>SO, > 3 IÎn 1 0,05 1 FRC 1 10,30 1 15 1 Hoss et al. 1975 1 
1 

1 
1 

1 
1 

1 '\ 
1 

1 1 1 1 1 
1 Paralichthys s~. 1 adulte 1 LC>50, > 2 IÎn 1 0,05 1 FRC 1 10,30 1 15 +A10 1 Hoss et al. 1975 1 
1 1 adulte 1 TL50, 96 h 1 0,095 1 FRC 1 1 25 1 Ward et al. 1976 1 
1 

1 
1 1 1 

1 1 1 1 1 1 1 1 
1 Parophrys vetulus 1 adulte 1 LCSO, 96 h 1 0,073 1 TRO 1 28 1 14,8 1 Thatcher 197B 1 
1 1 1 1 1 

1 1 
1 1 

1 1 1 1 1 1 1 
1 Perca flavescens 1 ' adulte 1 TL50, 168 h 1 0,205 1 TRC 1 1 1 Arthur et al. 1975 1 
1 1 1 1 1 1 1 

1. 
1 

1 1 1 1 1 1 1 1 
1 Piuphales erolelas 1 adulte 1 TL50, 96 h 1 0,05 -0,16 1 TRC 1 1 Zillich 1969 1 
1 1 adulte 1 TLSO, 168 h 1 0,082-0,115 1 TRC 1 1 Arthur 1971 1 
1 1 adulte 1 TL50, 96 h 1 0,082-0,095 1 TRC 1 1 25 Ward et al. 1976 1 
1 1 adulte 1 LC>SO, < 2 h 1 1,5 1 Chloraline 1 1 Grothe and Eaton 1975 1 
1 1 adulte 1 LCtOO, 96 h 1 0,29 1 TRC(Br) 1 60 ~ 1 Ward et al. 1976 1 
1 1 1 1 1 1 effluent 1 1 
1 1 adulte 1 lC100, 96 h 1 0,25 1 TRC(Br) 1 100 ~ 1 Ward et al. 1976 1 
1 ! 1 1 1 1 effluent 1 1 i 1 adulti 

, 
1I'1nn Dit" 1 n 11 ! TRC(Br) ! 100 ~ i Ward et al. 1976 i 1 1 1 "''''''''1, tlV .. 1 "',v ... 

1 1 1· 1 1 1 effluent 1 1 
1 1 adulte 1 LC100, 96 h 1 0,32 1 TRC(Br) 1 100 ~ 1 Ward et, al. 1976 1 
1 1 1 1 1 1 effluent 1 1 
1 1 adulte 1 LC85, 96 h 1 0,18 1 TRC(Br) 1 100 ~ 1 Ward et al. 1.976 1 
1 1 1 1 1 1 effluent 1 1 
1 1 adulte 1 TLSO, 96 h 1 0,185-0,193 1 TRC(Br) 1 60 ~ 1 25 1 Ward et al. 1976 1 
1 1 1 1 1 1 effluent 1 1 1 
1 1 adulte 1 TL 50 , 96 h 1 0,133-0,193 1 TRC(8r) 1 100 ~ 1 25 1 Ward et al. 1976 1 
1 1 1 1 1 1 effluent 1 1 1 
1 

1 1 
1 1 1 1 1 1 

1 1 1 1 1 1 1 
1 Pleuronectes flates$l 1 oeufs, 4 jours 1 CL50, 96 h 1 0,7 1 1 1 1 Alderson 1970 1 
1 plie 1 oeufs. 5 jours 1 CL50, 96 h 1 0,12 1 1 1 1 1 
1 1 larves lc 1 CL50, 96 h 1 0,024 1 1 1 1 1 

1 lirves 2a 1 CL50, 96 h 1 0,028 l, 1 1 1 1 
1 larves 3b-c 1 CLSO, 96 h 1 0,034 1 1 1 1 1 
1 oeufs, 4 jours 1 Cl50, 72 h 1 0,64 1 1 1 1 Alderson 1974 1 
1 oeufs, 5 jours 1 Cl50, 192 h 1 0,105 1 1 1 1 1 

1 1 
1 

1 
, 

" 

1 
1 

1 1 
Pleuronectes ~latessa 1 oeufs, ,. jours 1 L050, 72 h 1 0,70 1 TRC 1 5,4-9,3 1 1 Alderson 1972 1 

1 oeufs, 5 jours 1 L050, 192 h 1 0,12 1 TRC 1 5,4-9,3 1 1 AIderson 1972 1 
1 larve, stade 1c 1 L050, 96 h 1 0,024 1 TRC 1 5,4-9,3 1 1 Alderson 1972 1 
1 larve, st~de 3e • 1 L050, 96 h 1 0,034 1 TRC 1 5,4-9,3 1 1 Alderson 1972 1 
1 Poisson letalorphose 1 L050, 96 h 1 0,084-0,095 1 TRC 1 5,7-17 1 15 1 AIderson 1974 1 

1 1 

Pseudopleuronectes adul te 1 L050, 24 h 1 0,5 1 TRC 1 An.derson et al. 1975 
alerieanus larve 1 LT50, 15 ain 1 2,5 1 TRC 30 1 Gentile et al. 1976 

Juvenile ' 1 LC100, 0,5 h 1 0,55 1 TRC 1 30-31 25 1 Capuno et al. 1917 
Juvenile 1 LC50, 0,5 h 1 2,55 1 ChloralÎne 1 25 1 Alderson 1972 

1 1 1 1 1 

Tableau 4 (4) - Toxicite aigue (Poissoas) 
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juvéniles contre 0,31 - 0,38 mg/l pour les adultes - LC 50 - 96 h = 0,25 

mg/l pour les juvéniles contre 0,23 mg/l pour les adultes, Le Blanc et 

al., 1978, Roberts, 1980) ; de même chez Oncorhynchus Kshawytscha : (LC 

50 - 96 h = 0,065 mg/l pour les juvéniles (Thatcher, 1978) contre LC 60 

- 96 h = 0,066 mg/l pour les adultes (Ward et al., 1976). 

Par contre de nombreuses expériences ont comparé la résistance 

des phases embryonnaires et larva'ires à différents stades. Chez l'alose 

Alosa aestivalis les oeufs supportent des teneurs plus fortes que les 

larves d'un jour. Celles-ci sont elles-mêmes moins sensibles que des 

larves plus agees (Morgan et Prince, 1978). Pour Morone americanus il 

n'y a pas de différence (Morgan and Prince, 1977). Chez une autre espèce 

de bar Morone saxatilis bien que les conditions expérimentales soient 

extrêmement variables, il semble qu'il en soit de même (Morgan et 

Prince, 1977 - Middaugh et al., 1977b - Bu:tton et al., 1979 - Hall et 

al ., 1981 b ) • 

Chez la plie Pleuronectes platessa les oeufs sont nettement plus 

résistants que les larves (Alderson, 1970, 1972). 

Entre larves et juvéniles on retrouve la même hétérogénéité de 

résultats liée 
...... , 
a liespece : pas de difference chez le bar Morone 

saxatilis (CL 50 48 h = 0,04 mg, Middaugh et al., 1977b). Le juvénile de 

plie est par contre moins sensible que la larve : DL50 96 h = 0,084 -

0,095 mg/l (Alderson, 1974) contre environ 0,030 mg/l (Alderson, 1972), 

de même pour la sole Solea solea CL50 - 96 h = 0,070 mg/l contre 0,030 

mg/l (Alderson, 1974). 

Contrairement à ce que nous avions observé jusqu'à maintenant, 

les ch10ramines ont une moindre toxicité sur les poissons que les 

oxydants totaux comme l'attestent les résultats de Johnson et al. (1977) 

sur Cynoscion nebulosus (TLm - 48 h de 0,21 mg/l) pour NaOCl et contre 

0,57 à 14,14 mg/l pour les chloramines). Capuzzo et al., 1977 mettent en 

évidence le même phénomène : 

- Chez Fun du lus heteroclitus (juvénile) 

CL 100 - 15 mn 

" " 

= 0,65 mg/l TRC à 25°C, 

= 1,20 mg/l chloramine. 
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1 1 1 CHLORE 1 
ESPECES 1 STADE 1 CRlTERE 1--------------------------1 SOI 00 T

O 
C AUTEURS 

1 1 1 ag/1 1 forae 1 
1 1 1 1 1 

Sallo gairdneri 1 juvenile 1 CL50 48 h (30 1 8,0 1 TRC 1 10 8rooks and Segert 1971 
Truite Arc-en-ciel 1 1 an exposi Hon) 1 1 1 

1 1 1 3,9 1 TRC 1 15 

1 Il' 1 1 1,11 1 TRC 1 20 
1 1 1 0,97 1 TRC 1 25 
1 1 1 0,70 

1 
TRC 

1 
30 

1 1 CL50 48 h (3 x 1 2,87 TRe 10 

1 15 an exposition) 1 1 
1 juveniles resistants 1 1,65 1 TRC 20 1 
1 juveniles sensibles 1 0,82 1 TRC 20 1 
1 1 1 1 
1 1 1 1 

1 Sallo nauycush 1 adulte LC100, 96 h 1 0,154 1 TRC(8r) 1 liard et al. 1976 

1 1 1 Effluent 14 1 
1 1 1 

1 1 1 1 
l Salvelinus nauycus'h 1 adulte TL50, 96.h 0,102 1 TRC(8r) 1 liard et al. 1976 
1 ! 1 Effluent 14 1 
i 

1 
1 

1 1 1 1 

1 1 1 1 
1 Sebastes aystinus 1 adulte 1 LC50, 20 ain 1,10 1 TRC 11,0-14,6 1 lIilson 1977 

1 
1 1 1 1 
1 1 1 

1 Solea solea sole 1 ' larve 1 LC80 0,12-0,15 TRC 12,5-13,0 1 Alderson 1969 
1 1 larve lc-1d 1 CL50 48 h 0,028 17 Alderson 1974 
1 1 larve 3b 1 CL50 48 h 0,030 12-17 
1 1 poisson aétaaorphosé 1 CL50 96 h 0,070 12-14 

1 CL50 96 h 0,089 16-17 

Stenotoaus vers icolor juvenile LC100, 0, 5 h 0,65 TRC 30-31 25 Capuzzo et al. 1971 
juvenile LC100, 0, 5 h 3,10 chloraaine 30-31 25 Capuzzo et al. 1977 

1 
Stizos tedi on vitreua larve TL50, 168 h 0,15 1· TRC Arthur et al. 1973 

1 1 
1 1 

1 Syn2nathus fuscus adul te TL50, 24 h 0,28 1 TRC 18,2-20,4 1 1'7-28 Roberts et al. 1975 
1 adulte TL50, 48 h 0,27 1 TRC 18,2-20,4 1 17-28 Roberts et al. 1975 
1 adulte 1 TL50, 96 h 0,27 1 TRC 18,2-20,4 1 17-28 Roberts et al. 1975 
1 1 1 1 

Tableau 4 (5) - ToxicitÎ aigui (Poissons) 
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1 

1 

1 1 1 
1 Notropis atherinoides 1 Ictalurus punctatus 1 Salmo gairdneri 1 

1 Temps 1--------------------------1----------------------------1----------------------------1 
1 d ' exp 0 s i ti 0 n 
1 (minutes) 

1 % of 1 1 1 % of 1 1 1 % of 1 1 1 
1 TRe 1 Le1 1 Le50 1 TRe 1 LC1 1 LC50 1 TRC 1 LC1 1 LC50 1 

1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
1 

1 

1 15 
1 30 
1 120 
1 4 x 30 
1 

1 

1 

1 15 
1 30 
1 120 
1 4 x 30 
1 

1 

1 

1 15 
1 30 
1 120 
1 4 x 30 
1 

1 

1 

1 15 
1 30 
1 120 
i 4 x 30 
1 

93a 
91a 
95a 
97a 

1 

0.48 
0.26 
0.14 
0.14 

100 1 0.10 
100 1 0.08 
100 1 O. 06 
100 1 0.06 

53d 
43d 
27d 
33d 

69 
61 
21 
40 

1 

0.14 
0.13 
O. 07 
0.05 

0.37 
0.28 
û.lû 
O. 07 

Monochloramine NH
2

CI 

+ 1 1 1 + 
10.64 - 0.021 95a 1 0.741 0.99 - 0.09b 
1 0.42 ~ 0.021 94a 1 0.591 0.79 ~ 0.03 
1 0.25 ~ 0.021 93a 1 0.321 0.44 ~ 0.03b 
1 0.25 ~ 0.021 95a 1 0.391 0.52 ~ 0.02 

1 1 l " Dichloramine NHC1
2 

1 + 1 1 1 
1 0.18 - 0.011 98c 1 0.241 
1 0.15 ~ 0.011 96c 1 0.141 
1 0.08 ~ 0.011 99c 1 0.081 
1 0.10 ~ 0.011 98c 1 0.091 
1 1 1 1 

0.34 ~ 0.02 
O. 20 ~ O. 01 
0.14 :: 0.01 
0.13 ~ 0.00 

AcideHypochloreux HOCI 
1 1 1 1 
1 O. 26 ~ O. 021 40e 1 0.211 
1 a .18 ~ O. 011 2ge 1 0.171 
1 0.1 a ~ O. a 11 25e 1 0.131 
1 0.1 a ~ O. 011 24e 1 0.121 
1 1 1 1 

o. 26 ~ 0.01 
0.21 ~ 0.01 
0.18 :: 0.01 
0.15 ~ 0.01 

Hypochlorite OCI-

+ 1 
0.57 - 0.031 
0.44 ~ 0.011 
....... + ....... 1 

! U.il - u.U!! 
1 0.16 ~ 0.011 
1 1 

1 1 
89h 1 0.761 
96h 1 0.141 
99i 1 û.ûsl 
98i 1 0.091 

1 1 

1. 27 ~ o. 06 
0.20 ~ O .. Olb 
... _. + ... --
U.l4- - U.Ul 

0.13 :: O.OOh 

a - % restant : dichloramine et < 1 % de chlore libre. 

1 

1 1 
96a 1. 50 1 2. 1 a ~ O. 13 1 
97a 0.90 1 1.35 :: 0.12 1 
99a 0.45 1 0.66 ~ 0.03 1 
99a 0.73 1 0.94 ~ 0.03 1 

99c 
94c 
97c 
99c 

73f 
70f 
64f 
60f 

0.61 
0.38 
0.18 
0.23 

0.28 
0.20 
0.14 
0.16 

1 1 

0.95 ~ 0.06 
0.57 ~ 0.03 
0.30 :: 0.04b 
O. 36 ~ O. 02 

1 
1 0.64 ~ 0.12b 
1 0.46 :: 0.07b 
1 0.20 :: 0.01 
1 0.25 :: 0.01 
1 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

b - Intervalle de confiance ajusté pour compenser les données significativement hétérogènes 
(Litchfield et Wilcoxon 1949). 

c - % restant: 1 - 4 % monochloramine. 
d - % restant: 14 - 17 % dichloramine, le reste monochloramine. 
c - % r est an t : 1 6 - 2 a % di chio r ami n e e t 40 - 6 a % mon 0 chio r ami ne. Lep 0 u rc en t age plu s f ai b 1 e 

d'acide hypochloreux correspond au pourcentage plus élevé de monochloramine. 
f - % restant: 14 - 20 % dichloramine, 33 - 54 % monochloramine. Le pourcentage plus faible d'acide 

hypochloreux correspond au pourcentage plus élevé de monochloramine. 
g - % restant 6 - 7 % dichloramine, 25 - 31 % monochloramine. 
h - % restant 4 - 5 % dichloramine, 7 - 8 % monochloramine. 
i - % restant: 9 - 11 % dichloramine, 25 - 43 % monochloramine. 

Tableau 5 : CL50 (:: 95 %) et CL1 (mg/l) de 4 composés chlorés pour 3 espèces de poisson. 
Durées d'exposition 15 - 30. 120 mn et 4 x 30 mn 
Mortalité enregistrée 48 heures après exposition 
(d'après Brooks et Bartos, 1984). 
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Une augmentation de température accroit la sensibilité du 

poisson mais approximativement dans les mêmes proportions vis à vis des 

2 toxiques. 

- Chez Stenotomus versicolor (juvénile) 

CL 100 - 15 mn = 0,65 TRC 
If If = 3,10 chloramine 

Chez Pseudopleuronectes americanus (juvenile) 

CL 100 - 15 mn = 0,55 TRC 
ft If = 2,55 chloramine (Alderson, 1972). 

Le tableau 5 permet des comparaisons plus fines de toxicité 

entre les différents composés chlorés. Sur 3 esp~ces de pois~ons 

Notropis atherinoides, Ictalurus punctatus et Salmo gairdnerii (Brooks 

et al., 1984) : la dichloramine comme l'acide hypochloreux, est plus 

toxique que la monochloramine. L'ion hypochlorite a un effet délètere 

comparable à la monochloramine. 

2.5 - Discussion 

Nous avons regroupé dans le tableau 6 les résultats remarquables 

pour chaque groupe zoologique. On observe la très forte sensibilité de 

la daphnie aux oxydants résiduels totaux : CL50 = 63 ~g/l pour un temps 

d'exposition bref (1 heure). En général les mollusques adultes résistent 

à la chloration, car ils ont, du fait de leur anatomie, la possibilité 

de s'isoler du milieu extérieur pendant une durée assez longue 

(plusieurs jours). Seule une espèce d'huître américaine réagit à des 

doses très basses. Parmi la liste des poissons sensibles notons le 

hareng comme espèce européenne. 

Quelques soient les groupes étudiés, les jeunes stades sont les 

plus fragiles surtout les stades larvaires. Les oeufs peuvent présenter 

une meilleure résistance aux oxydants par la présence de leur chorion. 



1 
ESPECES LES PLUS SENSIBLES STADE SENSIBLE 1 TOXICITE EN tONCTION DES OBSERVATIONS 

1 FORMES CHIMIQUES 

1 
Rotifères Brachionus plicatilis 1 Chloramine > Chlore libre S 01 00 j la toxicité 

CL50 - 48 h = 0,01 mgll 1 
Chlore libre 1 
adulte 1 

1 
Mollusques Crassostrea virginica (EM) Oeufs 4et Larves 1 Chloramine > Chlore libre 

CL50 - 96 h'= 0,026 mgll 1 
Adulte - TRC 1 

1 
TL50 - 48 h = 0,005 mgll 1 

Larves - TRC 1 

1 
crustacés Daphnia magna (ED) TRC Oeufs cet Larves 1 Chloramine > Chlore libre - Mue: Période sensible 

CL50 - 30 mn = 0,097 mgll 1 > TRC - TO 
~ la toxicité 

60 mn = 0,063 mgll 1 - Un stress supplémentaire 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 

~--~------~I - 1 1 
Poissons CL50 - 96 h TRC (EM) 1 Larvef$ ~ oeufs 1 TRC > Chloramine 1 

Clupea harengus (0,065 mg/l) 1 Larvel:' ~ Juvénile 1 Chlore libre> TRC 1 
Cymatogaster aggregata lJuvénilf~ ~ adulte 1 1 
0,071 mgll 1 1 1 
Notemigonus crysoleucas 1 1 Dichloramine monochloraminel 
0,095 mgll 1 1 > 1 
Oncorhynchus Kisutch 1 1 Acide ion 1 
0,070 mgll 1 1 hypochloreux hypochlorite 1 
Oncorhynchus tshawytscha 1 1 1 
0,066 mgll 1 1 1 
Parophrys vetulus 0,073 mg/ll 1 1 

~ ________ ~ __________________ ~I____ 1 1 

Tableau 6 : Synth4;se des données de toxiei té aiguë 
EM Eau de Mer 
ED : Eau Douce 

llT)I toxicité 
Décapodes plus sensibles 
que crustacés inférieurs 
Dose sans effet = 
Op34 ~g/l Gammarus 
pseudolimnaeus 
Temps d'exposition 
4 mois 

..... 
\JI 
\0 
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Chez les rotifères, mollusques et crustacés, les chloramines 

apparaissent plus toxiques que le chlore libre, lui même plus actif que 

les oxydants résiduels totaux. Si ce dernier point est respecté chez les 

poissons, ceux-ci réagissent davantage aux oxydants résiduels totaux 

qu'aux chloramines. Parmi les chloramines, la dichloramine est plus 

toxique que la monochlorarnine. 

Certains paramètres physico-chimiques modifient la réponse des 

espèces testées : elles sont d'autant plus sensibles que la température 

et la salinité sont élevées. De même, on observe une moindre résistance 

des animaux lorsqu'ils subissent conjointement à une chloration un 

stress supplémentaire. 

Enfin pour les especes sensibles, la majorité des CL50 se situe entre 

0,01 et 0,1 mg/le 

3 - TOXICITE SUBLETALI 

3.1. Plante aquatique 

Watkins et Hammerschlag (1984) ont étudié l'effet d'une 

chloration en continu sur une plante dulçaquicole Myriophyllum spicatum. 

Les concentrations d'oxydants résiduels totaux de 0,05 et 1,0 mg/l 

réduisent le taux de croissance respectivement de 16,2 % et 88,2 %. A 

0,5 mg/l, l'accroissement en biomasse, mesuré en poids sec, est nul. 

3.2. Phytoplancton 

Des cultures de diatomées (Gyrosigma spencerii) présentent une 

réduction de croissance lorsqu'elles sont soumises à des taux de chlore 

résiduel de 0,1 et 0,3 mg/le Celle-ci est d'autant plus forte que la 

durée d'exposition est longue et que la température du milieu 

expérimental est élevée. A des températures supérieures à 20 Oc la 

destruction des cultures est totale 10 jours après un temps de contact 

de 10 mn. L'addition d'une élévation thermique aggrave les réductions de 

croissance observées, excepté dans une certaine mesure pour des 

températures initiales basses (12 et 16°C) et une durée d'exposition 



1 
1 ESPECES 

1 
1 PUITES (.au douc:e) 
1 
1 Myriophy 11 ue spicatue 

1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 PHYTOPUICTOI 
1 
1 Di atolées 
1 Gyrosigla spenc.ri i 
1 Phytoflagelles 
1 Dunaliella tertiolecta 

1 

1 
1 DUll'aliella prieolecta 

1 

1 

1 

1 

1 
1 
1 
1 ROTIFERE 
1--
1 Brachionus plicatilis 
1 Rotifere 

1 

1 

1 
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1 1 CHLORE 1 
1 STADE CRITERE 1---------------------------1 SO / 00 

1 1 Ig/l 1 foree 1 
1 1 1 1 
1 1 l , 
1 Dieinution du taux de croissance 96 hl' TRC , 
1 de 16,2 % , 0,05 1 1 
'de88,2% , 1,00 'TRC , 

, '" 1 Suppression d. l'accroissennt en '0,5 'TRC , 
, biolass. (poids sec) , , , 

1 1 1 1 
1 l , 
, 1 1 

TO 
• 0, la, 12, 15 et 17

0 1 0,1 ,TRC 1 30-33 
, 1 1 

Mortalité et réduction de croissance 1 0,3' 1 
proportionnelles aux durées d'expositionl 0,1 l , 

1 1 1 
Dieinution du taux respiratoire lorsque 1 0,1-0,8 1 Chlore 1 
la lortalité de la culture atteint 20 % l'injecté 1 
Réduction de la photosynthèse l , , 
Dieinution de la vitesse et du taux l , , 

1 d'absorption des phosphates, de la' , 1 
, teneur en ATP intracellulaire l , , 

1 1 1 1 
, l ' 1 
, '1 1 
, Baiss. du taux de filtration 1 0,1-10,0 'Chlore libre' 
1 8aisse du taux de fécondité 1 0,1- 5,0 1 Chloraline , 
1 Retard de croissance de la 1 ère' l , 
1 génératï on 1 1 1 
, Toxicité plus forte de la chloraeine l ' 
l , 

, HYDRAIRE 1 
i i 
i Binria franciscana i adulte 
1 hydroide. , 
, 1 

1 1 
, Urechis caupo ver , adulte 
l , 
, 1 adulte , , 

1 1 
, AI.ELIDE , 
1 ~opoea california , adulte 
1 Annelide 1 
, 1 . 
l'adulte 
1 1 , 

·1 
1 
1 
1 
1 ECHIIODERIIE , 
, Dendraster excentricus 
1 oursin 

1 

, Strongy locentrotus 
, purpuratus oursin , 
, 

adulte 

adulte 

sperl' 

oeuf 

. Dieinution du taux de 
croissance, 96 h 

1 
Taux de fertilisation 78 % , , 

° % , , 
, 
1 , 

Baisse de la lobili té du spern' 
par rapport au contrôle : 78 % 1 , 
Baisse de la lobilité du spernl 
par rapport au contrôle : 25 % 1 , 
Baisse de la lobilité du speree' 
par rapport au contrôle 14 % , 

1 1 , , 
, , 
1 Viabi li té du sperl' , 
, EC50 - 0,08 h , , , 
1 1 
, perte de lobili té , 
l , 
1 pas d'effet - 0,08 h , 
l , 

> 1,0 

0,2 

0,4 

0,2 

0,4 

1,0 

0,002-0,013 

0,05 

0,77 

1 

TRC 10-11 

Chlore résiduel 
eau d' égoût 

1 Chlore rési duel 
, eau d' égoût 

1 , 
, Chlore résiduel 
, eau d' égoût , ' 

1 Chlore résiduel 
1 eau d' égoût 

1 
, Chlore résiduel 
1 eau d'égoût 

1 
1 , 
, 
, TRO , 
, 
1 
, Chlore résiduel 
1 eau d' egoût 
1 hypoch lori de , 

Tableau 7 : Toxic:ité subI étale (libers IIpèC:1I a.i.ales et végétales) 

1 

T
O 

C 1 AUTEURS 

1 
1 

1 
, Watkins et Hallerschlag 
1 1984 

1 
1 , 

1 

12-24 Maggi et al. 1979 

20 :!: 0,2 Videau et al. 1979 

Capuzzo 1979 

19-23 Mclean 1973 

Mclean 1973 

Mclean 1973 

Muchlore and Epel 1973 

Muchlore and Epel 1973 

Muchlore and Epel 1973 

28-31 Stober et al. 1978 

Muchlore and Epel 1973 

Muchlore and Epel 1973 
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brève (5 mn). Des effets similaires sont observés pour un phytoflagellé 

(Dunaliella tertiolecta) à des concentrations comprises entre 0,05 et 

0,1 mg/l de chlore résiduel. Des élévations thermiques accentuent les 

phénomènes quelque soient les temps d'exposition et les températures 

initiales (Maggi et al., 1979). 

A des concentrations de chlore injecté variant entre 0,1 et 0,8 

mg/l Dunaliella primolecta présente une réduction de la photosynthèse, 

du taux d'absorption des phosphates et de la teneur en ATP 

intracellulaire. Cette perturbation du métabolisme s'accompagne d'une 

diminution du taux respiratoire dès que la mortalité apparait. Si les 

agents oxydants provoquent instantanément et à faible dose une 

modification de la perméabilité membranaire et un blocage du métabolisme 

des cellules, celles-ci récupèrent, plus ou moins rapidement selon le 

taux de chlore injecté, leur intégrité métabolique après disparition des 

oxydants résiduels (Videau et al., 1979). 

3.3. Divers invertébrés (tableau 7) 

Des concentrations comprises entre 0,1 et la mg/l de chlore 

libre limitent le taux de filtration chez le rotifère Brachionus 

plicatilis (Capuzzo, 1979). 
, 

Des teneurs en chloramine intermediaires 

(0,1 - 5,0 mg/l) réduisent le taux de fécondité et provoquent un retard 

de croissance de la 1ère génération. L'auteur conclu à une plus forte 

toxicité de la chloramine par rapport à celle du chlore libre. 

Bimeria franciscana (hydroide) réagit à des taux d'oxydants 

résiduels totaux inférieurs à 1 mg/l par une diminution du taux de 

croissance pour une durée d'exposition de 96 heures (Mac Lean, 1973). 

Cet auteur met en évidence chez un ver Urechis Caupo une diminution du 

taux de fertilisation de 78 % à 0,2 mg/l de chlore contenu dans des eaux 

d'égoût. Ce taux est nul pour une teneur de 0,4 mg/le Dans des 

conditions de chloration identique Muchmore et Epel (1973) montrent une 

baisse de mobilité du sperme chez un annélide Phragmatopoma california, 

proportionnelle aux concent~ations testées : pour une teneur de 1 mg/l, 

14 % des spermatozoïdes sont actifs par rapport seulement aux témoins. 

Des observations similaires sont faites sur le sperme d'un oursin 

Strongylocentrotus purpuratus à 0,05 mg/le Par contre on ne constate 
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aucun effet sur les oeufs à 0,77 mgll d'hypochlorite (Muchmore et Epel, 

1973). Notons la forte sensibilité du sperme de l'oursin Dendraster 

excentricus dont la survie est réduite de moitié à des teneurs comprises 

entre 0,002 et 0,013 mg/l. 

3.4. Mollusques (tableau 8) 

L'ormeau Haliotis cracherodii (adulte) présente une bonne 

résistance au chlore puisque aucune mortalité n'est enregistrée à 18,1 

mgll (TRC) après 10 jours d'exposition et à des teneurs variant entre 

9,6 et 14,2 mgll sur une période de chloration de 15 jours (Behrens et 

Larsson, 1976). 

Des concentrations en oxydants résiduels totaux (brome) évoluant 

entre 0,02 et 0,08 mgll ne sont létaux que sur moins de 10 % des 

juvéniles de clams testés (Rangia cuneata) pour une durée d'exposition 

de 15 jours mais induisent chez les survivants une réduction de 

croissance. Des effluents chlorés entre 0,014 et 0,062 mgll limitent 

également et dans les mêmes conditions expérimentales le dépôt de 

coquille (Liden et al., 1980). Ces derniers auteurs observent le même 

phénomène sur àe jeunes huîtres américaines Crassostrea virginica pour 

des concentrations comprises entre 0,01 et 0,08 mg/l. Chez cette espèce, 

la plus abondamment étudiée, les auteurs s'accordent pour enregistrer un 

effet négatif du chlore, qu'il soit sous forme libre ou d'oxydants 

résiduels totaux, sur la croissance aussi bien sur l'adulte (Scott et 

al., 1980) que sur les juvéniles (Roberts, 1980 - Roberts et Gleeson, 

1978 - Sheridan, 1981). Les concentrations testées évoluent entre 0,01 

et 0,25 mgll suivant les temps d'exposition. Cet effet physiologique est 

lié à une diminution du taux de filtration (Galtsoff, 1946). De plus, à 
des taux pouvant atteindre 1 mgll, le chlore réduit le potentiel 

reproductif de l'adulte (Scott et al., 1979). 

La moule (Mytilus edulis) subie les mêmes conséquences 

physiologiques (croissance et reprOduction) à des taux cependant 

supérieurs - de 0,2 à 0,5 mgll - (White 1966 - 1969, Bucaille et Kim, 

1981). Holmes (1969) observe une diminution de la production de byssus 

de plus de 50 % après une semaine d'exposition à 0,5 mgll de chlore 

appliqué. 
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1 1 1 CHLORE 1 1 
1 ESPECES STADE 1 CRITERE 1---------------------------1 SO / 00 1 T

O 
C AUTEURS 

1 1 1 .g/l 1 for.e 1 1 
1 1 1 1 100 % 1 1 
\ Ran2i a cuneata cla. Juvenile \ CL < 20 15 jours Réduction 1 0,062 \TRC effluent \ 2 \ 31 : 1 Liden et al. 1980 
1 1 de dépôt 1 0,032 ITRC \ 2 1 31 : 1 Liden et al. 1980 
1 \ de coquille 1 0,014 \TRC \ 2 \ 31 : 1 Liden et al. 1980 
\ \ CL < la 15 jours " " 1 0,081 \ TRC(BR) \ 2 : 0,63 \ 30 - 31 Liden et al. 1980 
1 1 " " 1 0,045 \ lRC(BR) 1 2 1 30 - 31 Liden et al. 19BO 
1 1 " " \ 0,020 1 TRC(BR) 

1 
2 13. - 31 Liden et al. 1980 

\ 1 " ft \ 0,062 
1 

TRC(BR) 2 30 - 31 Liden et al. 1980 
1 1 1 1 
1 1 1 1 1 1 
1 HalioUs' cracherodii adulte 1 LCO, 15 jours 1 9,6, 14,2 1 TRC 1 33,S 1 9.7 - 13.1\ Behrens and Larsson 1916 
1 or.eau adulte 1 LCO, 10 jours 1 18,1 1 TRC 1 33,S \ 9.1 - 13.1 Behrens and Larsson 1976 

\ 1 1 
1 

1 1 
1 1 1 1 1 
1 Crassostrea vir9inia juvenile 1 CL < 10 15 jours Dilinution i 0,081 i TRC(BR) 1 2 : 0 6 1 30 - 31 Liden et al. 1980 
1 hultre auricaine 1 significative du dépôt de 1 0,045 1 TRC(BR) 1 2 : 0' 6 1 30 - 31 Liden et al. 19BO 

1 1 de coquille 1 0,020 1 TRC(BR) 1 2 : 0' 6 1 30 - 31 Liden et al. 1980 
\ \ CL < la 15 jours Il 1 0,062 1 TRC 1 2 : 0' 6 1 30 - 31 Liden et al. 19BO 
1 1 Il 1 0,032 1 TRC 1 2 : 0:6 1 30 - 31 Liden et al. 1980 
1 1 Larve - 1 LC < 14, 6 - 36 h 1 0,01 1 CPO \ 12 - 14 1 Roosenbur9 et al. 1980 
1 1 charnière \ LCI0, 6 - 12 h Î 0,05 1 CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 
1 1 droite 1 LC21, 12 - 72 h 1 0,05 1 CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 
1 \ Il 1 LC54, 96 h 1 0,05 1 CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 

1 1 " 1 LC40, 6 - 48 h 1 0,1 1 CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et. al. 1980 1 
1 1 " 1 LC8, 8 h 1 0,3 1 CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 1 
1 1 Il 1 LC30, 24 h 1 0,3 \ CPO \ 12 - 14 \ Roosenburg et al. 1980 1 
1 1 Il 1 LC61 - 100, 48 - 96 h \ 0,3 1 CPO \ 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 1 
1 \ Pédiveligère LCt - 4, 6 - 24 h 1 0,05 1 CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 1 
1 \en cours dei LCI0 - 14, 24 - 72 h 1 0,05 \ CPO 1 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 1 
\ 1 fixation 1 LC < 30, 72 - 96 h 1 0,05 1 CPO \ 12 - 14 1 Roosenburg et al. 1980 1 
\ 1 1 

1 
1 1 \ 

1 
1 

\ 1 1 1 1 1 1 
1 \ juvenile 1 Dilinution de croissance de \ 1 1 1 1 1 
1 1 Il \ 50 ,,/ contrôle 1 0,018 \ TRC \ 24 1 20 1 Roberts 1980 1 
1 1 1 Pas de croissance 10,128 - 0,246 1 TRC 1 24 1 20 1 Roberts 1980 1 
1 1 

1 
1 1 1 

1 
1 

1 1 1 1 1 1 
\ \ adulte 1 Réduction du taux de \ 0,01 - 0,05 \ FC \ 18 - 24 \ Gal tsoff 1946 1 
\ \ 1 filtration 1 \ \ 1 1 
\ 1 Juvenile \ EC50 pour dépôt de coquille 1 0,023 1 TRC 1 18 - 20 11 - 28 1 Roberts et al. 1915 1 
i 1 1 - 96 il 1 1 1 ! ! 
i 

1 1 1 - - + -
1 juvenile 1 Dilinution du dépôt de 1 0,5 i Chlore i i i.iâen et al. 1980 1 JI - 1 1 

1 1 \ coquille - 15 jours \ 1 appliqué \ 1 1 
1 1 Juvenile 1 Dépôt de coquille - 69 " pari 0,018 1 RC 1 24 20 1 Roberts 1980 1 
1 1 1 rapport au té.oin 1 1 1 1 1 
1 1 Juvenile 1 Pas de dépôt de coquille 1 0,128 1 RC \ 24 20 1 Roberts 19BO 1 
1 1 Juvenile 1 Dépôt de coquille \ 0,246 \ RC \ 24 20 1 Roberts 1980 1 
\ 1 Juvenile 1 Croissance de la coquille : 1 1 1 1 1 
1 1 1 75 " du té.oin 1 1 1 \ \ 
1 1 1 15 jours dlexposition 1 < EC50 1 TRC(Br) 1 24 20 1 Roberts and G1eeson 1918 1 
1 1 1 1 1 \ 1 \ 

1 1 Juvenile 1 Retard de croissance 1 0,125 1 CPO 1 21 - 35 21 - 33 1 Sheridan 1981 1 
1 adulte 1 Baisse de croissance et du 1 0,11 - 1,23 CPO 1 1 Scott et al. 1980 1 

1 

1 potentiel reproductif 
1 

\ \ 1 
1 \ 

1 1 1 1 
\ Myti lus edulis .oule adulte \ Réduction de la production 0,5 Chlore \ 1 Hoills 1969 1 1 \ de byssus 50 - 10 " - appliqué \ \ \ 
\ \ 1 suaine \ \ \ l \ \ \ \ 
\ adulte \ Survie 95 ", 1 suai ne 0,2 TRC 1 1 White 1966, 1969 1 1 adulte 1 Dilinution de croissance 0,2 - 0,4 TRC 1 1 White 1966, 1969 \ 

\ 1 suaine 1 \ 1 
1 1 1 1 
\ 1 1 1 

1 adulte 1 Réduction dU,taux dIacides la - 60 CPO 1 \ Morris et al. 1982 1 gras insatures dans 

1 
1 1 

1 la branchie 
1 \ \ 

\ adulte P!r:urbation de la ga.éto- 1 0,5 Ch lore 1 \ 8ucai Ile et Ki. 1981 1 
\ genese. \ appliqué \ \ \ 
\ Juvenile Ralentisseunt de croissance \ 0,5 \ \ \ 
\ \ 1 1 1 Protothaca sta.inea cla.\ adulte Pas de croissance \ 0,025 - 0,05 CPO 1 1 Hillian et al. 1980 1 
\ Hhtopathologh d. llestuac \ 0,1 \ \ \ 
\ et tubules digesti ves et de \ \ \ \ 
\ 11 intestin \ \ \ \ 
\ Durée d' exposi ti on : 8 .ois \ \ \ \ 
1 1 1 1 \ 

Tabl ••• 8 : Toxicité subi étale (.ollusqulS) 



ESPECES 

1 
1 Gu .. rus daiberi 
1 hphipode 
1 

1 
1 G .... rus tigrinus 
1 A.phipode 

1 

1 

1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 Melita nitida 
1 A.phipode 

1 
1 
1 

1 

1 
1 Pandalus danu Il 

1 crevette 

1 1 
1 1 
1 Pandal us goniurus 1 
1 crevette 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 Heptacarpus pictus 1 

1 crevette 1 

1 
1 Palauonetes pugio 1 
1 crevette 1 

1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
! P~9~H"U! l~ngi e3r pus i 
1 Bernard-l'her.ite 1 

1 1 

1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 CalUnectes upidus Il 
1 Crab. 

1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 

1 1 
1 Canc.r productus Crab. 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 Ho •• ru •••• rie.nu. 1 
1 Ho .. rd ... rieain 1 

1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 Orcon.ctes propinqus 1 
1 ecrevisse 1 
1 1 
1 1 

adulte 

adulte 

adulte 

adulte 

adulte 

adulte 

oeufs 

adulte 

adulte 

adulte 

adulte 
adulte 
adul t. 
adulte 
adulte 
adulte 
adulte 
adulte 

Idulte 

adulte 

adulte 
juvenil. 
juveni le 
juvenU •. 

Idulte 

Stad. 1 

Stad. 1 
Stad. I 
Stad. YI 

adulte 

CRITERE 

1 1 
1 1 
1 lC 13 - 0, 6 h 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 4,8 X de aortalité après 3 hl 
1 d' exposi tion 1 
1 1 
1 15,8 X d •• ortalité 48 h 1 
1 après 3 h d'uposition 1 
1 1 
1 24,8 X .ortalité 96 h après 1 
1 J h d'exposition 1 

1 1 
1 1 
1 27 X de lortalité, 3 h 1 
1 d'exposition 1 
1 1 
1 3,2 X de .ortalité, 3 h 1 
1 - 5 ln d'exposition 1 

1 1 
1 1 
1 Retard de l'éclosion 1 
1 2 - 7 jours 1 
1 1 
1 1 
1 Taux d. croissance diainué 1 
1 d. 75 X par rapport au 1 
1 té.oin, 1 lOis 1 
1 1 
1 Tau d. croissance dhinué 1 
1 de 67 X par rapport au 1 
1 té.oin, 1 .ois 1 
1 1 
1 1 
1 CLO, 24 h 1 
1 1 
1 1 
ICl28-0,08h 1 
1 CL40 - 1 h 1 
1 Cl7 - 0,08 il 1 
1 CL13 - 1 h 1 
1 CUS - 2 h 1 
1 CL30 - 3 h 1 

1 Cl"3 - 4 h 1 
1 atteinte branchiale 1 
1 1 
1 1 
. Oéve1oooe.ent atteint : Dro-i 

zoé u·· . 1 
Zoé II 1 

Négalope 1 
Négalop., .ais quelque. 1 
jours après les té.oins 1 
lIégalop., 1 jour .près le 1 
tiaoin 1 

Oysfonetiolln ••• nt de 
l' osaorégulation 
Taux d •• agnésiu. accru 
Détérioration de l'activité 

1 nerveu .. et des autres 
fonctions physiologiques 

AU9.entation du taux 
respiratoire 
ClO, 96 h 
CLO, 0,08 - 4 h 
ClO, 0,08 - 4 h 
ClO, 0,08 - 4 h 

1 

1 
Excretion ••• oniacale x 4, 1 
96 h. Modification du taux 1 
d ... gnésiu. et d. sodiu.. 1 

Chlnge .. nt aignlflcatif d. 
la rupiration 
Stre .. re.piratoire 
Stre .. respiratoire plu. 
prononcé pour la 
chlora.ine 

ClO, 96 h 

1 
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0,05 

2,5 

2,5 

2,5 

2,5 

2,5 

0,16 

0,08 

0,01 

0,2 

0,30 
0,30 
0,15 
0,15 
0,15 
0,15 
0,15 

< 1,0 

0,18 
0,36 
0,09 
0,05 

0,01 

0,36 - 0,42 

1,04 

0,65 
0,30 
0,30 
0,30 

0,68 

0,1 
0,05 
0,3 
0,15 

0,15 

0,071 

1 for •• 

1 
1 TRC 

1 

1 

1 
1 TRC 
1 

1 
1 TRC 
1 

1 TRC 
1 
1 
1 
1 TRC 

1 

1 
1 TRC 

i 
1 

1 
1 TRO 
1 

1 

1 
1 TRO 
1 

1 

1 
1 TRO 

1 

1 

1 
1 
1 TRC 
1 

1 
1 TRC 
1 TRC 
1 TRC 
1 TRC 
1 TRe 
1 TRC 
1 TRC 
1 CPO 
1 
1 

i 
1 CIO 
1 CIO 
1 CIO 
1 CIO 
1 
1 CIO 
1 

1 

1 CPO 

1 
1 

1 

1 

1 
1 CPO 
1 
1 CIO 
1 TRC 
1 TRC 
1 TRC 

1 

1 
1 TRC 

1 
1 

1 

1 
1 TRC 
1 Chlor.aine 
1 TRC 1 
IChlore libre 1 

1 1 
1 Chlora.ine 1 
1 1 
1 1 
1 TRC(Br) 1 
1 100 X 1 
1 effluent 1 
1 1 

Tabha. 9 : Toxicité lubletale (crushces) 

1 

1 
1 

1 

AUTEURS 

1 

1 1,2 - 3 :1 61nn and O'Connor 1978 
115,3 - 26,71 
1 1 
1 1 

uu 1 6,1 - 7,8 1 IIclun 1973 
d'estuaire 1 1 

1 1 
1 If " 1 6,1 - 7,8 1 Mclun 1973 
1 1 1 
1 1 1 
1 If " 1 6,1 - 7,8 I"clean 1973 
1 

1 1 1 
1 1 1 
1 If If 112,2 - 16,71 Mclean 1973 
1 1 1 
1 1 1 
1 Il " 112,2 - 16,71 MeLean 1973 
i 1 1 
1 1 1 

1 
30 12,5 1 Thatcher 1977 

1 
1 28,5 - 31 
1 

16 Gibson et al. 1976 

1 

1 
1 28,5 - 31 6ibson et al. 1976 
1 

1 
1 

1 
33,S 1 9,7 - 13,11 B.hr.ns and larsson 1976 

1 1 
1 1 

5 - 5,5 1 +610 l Hall et al. 1979 
5 - 5,5 1 + 610 1 Hall et al. 1979 
5 - 5,5 1 + 6 6 1 Hall et al. 1979 
5 - 5,5 1 + 6 6 1 Hall et al. 1979. 
5 - 5,5 1 + A 6 1 Hall et al. 1979 
5 - 5,5 1 + 6 6 1 Hall et al. 1979 
5 - 5,5 1 + 6. 6 1 Hall et al. 1979 

2",3 1 26,6 1 Rob.rts 1980 
1 1 
1 
1 

18,9 1 26,9 
18,9 1 26,9 
18,9 1 26,9 
18,9 1 26,9 

18,9 1 26,9 

14 

10 

10 
5 - 5,5 
5 - 5,5 
5 - 5,5 

30 

30 - 31 

25° 

21 

25 

20,5 - 27 
+ 62 
+ 6. 6 
+ 6.10 

11 

25 

Rob.rts et al. 1979 
Rob.rts et al. 1979 
Roberts et al. 1979 
Roberts et al. 1979 

Rob.rts et al. 1979 

Laird et al. 1980 

la1rd ud Rob.rts 1980 

laird and Roberts 1980 
HIU et al. 1979 
Hall et al. 1979 
HIU et al. 1979 

Roni jadi et al. 1979 

Capuno et al. 1975 

Capuno et al. 19711 
Capuno 1977 

Ward et al. 1976 
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A des taux importants (la à 60 mg/l) Morris et al. (1982) 

enregistrent une réduction du taux d'acide gras insaturés des branchies 

par réaction avec les composés chlorés. Ces acides gras jouent un rôle 

prépondérant dans le maintien de l'intégrité physique des cellules 

membranaires. 

Hillman et al. (1980) ont exposé des clams adultes Protothaca 

stamines pendant 8 mois à des oxydants résiduels totaux. A des teneurs 

comprises entre 0,025 et 0,05 mg/l la croissance est nulle. A ces mêmes 

concentrations ainsi qu'à 0,1 mg/l des modifications anatomo­

pathologiques sont observées sur les tubules digestives et sur 

l'intestin: nécroses viscérales, métaplasie des tubules digestives, 

infiltration leucocytaire des tissus, nécroses et autolyses des tissus 

conjonctifs, vacuolisation de l'épithélium intestinal et stomacal. 

3.5. Crustacés (tableau 9) 

Les données de Mac Lean (1973) et de Gin et O'Connor (1978) 

soulignent la sensibilité des amphipodes aux oxydants résiduels totaux. 

Pour des temps d'exposition brefs compris entre 5 mn et 3 h, on observe 

des mortalités partielles à la concentration de 2,5 mg/le Des teneurs 50 

fois plus basses restent létales pour Gammarus daiberi. Par contre 0,2 

mg/l n'est pas toxique pour la crevette Heptacarpus pictus (Behrens et 

Larsson, 1976) au terme de 24 heures d'exposition. Pour l'écrevisse 

Orconectes propinqus ce résultat est enregistré à 0,071 mg/l après 96 

heures. Ces études mettent en évidence la différence de sensibilité 

interspécifiques chez les crustacés. L'addition d'un stress 

supplémentaire (température) modifie la réaction des individus (Hall et 

al., 1979). A des doses non létales comprises entre 0,01 mg/l et 1 mg/l, 

suivant les stades et les espèces, on constate des perturbations du 

développement et de la croissance. Ceux-ci s'enregistrent par un retard 

à l'éclosion sur l'oeuf de Pandalus danae (Thatcher, 1977), par un 

accroissement de la durée du développement larvaire du bernard l'hermite 

Pagurus longicarpus (Roberts et al., 1979) et par une réduction du taux 

de croissance de la crevette adulte Pandalus goniurus (Gibson et al., 

1976) .. 
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Au niveau physiologique la respiration est la première fonction 

touchée. Les auteurs observent une modification du taux respiratoire ; 

celui-ci peut être ralenti dans un premier temps puis augmenté par 

rapport à la normale comme chez le crabe adulte Callinectes sapidus 

(Laird et Roberts, 1980). Par contre chez le homard au stade larvaire 

(Capuzzo, 1977), seule une réduction de consommation d'oxygène est 

enregistrée. Celle-ci peut atteindre 55 % après 48 heures d'exposition à 
0,15 mg de chlore libre. Dans les mêmes conditions la chloramine conduit 

à une diminution de 73 %. Ce résultat souligne de nouveau la grande 

toxicité des chloramines chez les crustacés par rapport au chlore. 

Chez l'adulte la respiration ne serait pas la seule fonction 

touchée, l'osmorégulation seraient également perturbée. Les branchies 

étant le site de plusieurs fonctions essentielles (respiration, 

osmorégulation, excrétion), les détériorations branchiales enregistrées 

(Roberts, 1980) induisent une perturbation de l'ensemble des mécanismes 

branchiaux. On observe en effet une augmentation de l'excrétion 

ammoniacale et une modification du taux de magnésium et de sodium chez 

Cancer productus (Roesijadi et al., 1979). De même chez le crabe bleu 

Callinectes sapidus Laird et Roberts (1979) constatent un accroissement 

du taux de magnésium dans l'hémolymphe. Celui-ci diminuerait l'activité 

nerveuse et 

3.6. Poissons (tablea~ 10) 

La plupart des résultats que nous présentons ici, ont été 

obtenus sur des immatures (oeufs, larves, juveniles). Avant de rentrer 

en détails dans les perturbations métaboliques induites par la 

chloration, nous pouvons souligner les différences de sensibilité entre 

les jeunes stades en fonction de leur développement. De même qu'en 

toxicité aiguë, les oeufs apparaissent plus résistants que les larves du 

fait de leur protection chorionique. Cependant cette résistance est 

fonction du stade de développement embryonnaire comme le prouvent les 

résultats de Morgan et Prince (1977) sur Menidia beryllina : les oeufs 

âgés de un à plusieurs jours supportent des doses d'oxydants résiduels 
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1 1 1 CHloORE 1 
1 ESPECES 1 STADE CRITERE 1-----------------------------1 S·, •• 
1 1 1 Ig/1 1 For.. 1 
1 1 1 1 1 1 
1 Alou authalis 1 Oeufs - Stade C 1 Survie 85 It ~ 1 0, lit 1 TRC Il!: 0 2 
1 l " 1 Survie 76 3 ~ 1 0,31 1 TRC Il!: 0:2 
1 1 .. 1 Survie 47 4 ~ 1 0,38 1 TRC Il!: 0,2 

1 1 1 1 1 1 
1 1 Larve - 1 j 1 CL5 2It h 1 0,18 1 TRC Il! 0 2 
1 1 Larve - 1 j 1 Clo8 ,.8 h 1 0,16 1 TRC Il!: 0' 2 
1 1 Larve - 2 j 1 CL5 24 h 1 0,15 1 TRC Il!: 0' 2 
1 1 Larve - 2 j 1 CL5 48 h 1 0,075 1 TRC Il!: 0'2 
1 1 Larve 1 Développeaent non afhcté 1 0,14 - 0,311 TRC Il! 0'2 
1 1 Larve60h 1 Cou -24h 10,16-0,251 TRC Il!0:2 
1 1 1 1 1 1 
1 1 Il! , 
1 Brevoortia tyrannus 1 Juvenile 1 survie 100 ~ - 19 jours 1 0,014-0,0621 TRC (effluent) 1 2,0 
1 1 1 1 1 1 
1 1 1 1 1 1 
1 Carassius auratus 1 adulte 1 survie 65 ~ - 96 h 1 0,127 1 TRC(BR) effluent 1 

1 Catastoaus Iculture de tissus 1 1 1 1 
1 coa .. rsonii Ibranchiaux 1 pli d'effet sur le taux respiratoire 1 1,0 1 Chloruine 1 
1 1 1 1 1 1 

1 1 1 1 1 1 
1 Leiostoaus 1 Juvenile 1 Conso .. ation d'02 dhinuée lt3 ~, > 1t8 hl 0,09 1 CPO 1 26 - 31 
1 xanthurus 1 Juvenile 1" 11 27~, > 48 hl 0,13 CPO 1 26 - 31 
1 --- 1 Juvenile 1 34 ~, 95 h 1 0,37 CPO 1 26 - 31 
1 1 juveni le 1" .. 70~. 1 h 1 0,37 CPO 1 26 - 31 
! ! j!!y!!"ih ! Taux d. ventilation operculaire élevé lû,û9 - û,12 CPG 1 26 - 31 
1 1 juveni le 1 Diainution du pH sanguin 10,Og - 0,12 CPO 1 26 - 31 
1 1 Juvenile 1 Survie 100 ~ - 96 h 1 0,04 TRC 1 

1 1 Juvenile 1 Survie 75 ~ - 19 jours 10,014-0,062 TRC effluents 1 2!: 0,6 
1 1 Juvenile 1 Survie 100 ~ - 19 jours 10,02 - 0,04 TRC 1 

1 1 1 1 1 
1 Lepoais lacrochirusl 1 Anltoao pathologies branchiales et 10,21 - 0,31 TRC 1 
1 1 1 hépathiques 1 1 
1 1 1 1 1 

Menldia bery 11 ina 

1 
1 Menidia .. nidia 

1 
1 

IlIicroPhrus 
I .. !aeides 
1--

1 adulte 1 Modifications hé .. tologiqulS 1 0,2 Monochloruine 1 
1 1 . 1 1 
1 1 Modification du taux respiratoire 10,03 - 0,21 TRC 1 
1 1 Diainution suivie d'une forte 1 1 
1 1 augaentation. Durée d'exposition 1,25 hl 1 
1 1 1 1 

1 oeuf, 2 h 1 CLS, 24 h 
1 o.uf, 2 h 1 ClS. 48 h 
1 oeuf, ,. cellules 1 Cl5, 24 h 
1 oeuf, 4 cellules 1 ClS, 48 h 
1 oeuf, 24 h 1 Survie 100 ~ 
1 oeuf, 80 h 1 Survie 100 ~ 

1 1 
1 
1 oeuf, 2 h 1 ClS, 24 h 
\oeuf,2h ICl.5,,.8h 
1 adul te 1 CllOO 
1 1 

1 adulte 1100 ~ de survie - 911 h 

1 1 

0,17 
0,14 
0,15 

1 1 
1 0,12 1 

1 0,16 1 
10,2" - 0,52 1 
10,22 - 0,27 1 
1 1 

1 0,16 1 
1 0,2 1 

1 1 
1 
1 0,095 1 
1 1 
1 , 

TRe 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 

TRC 
TRC 
CPO 

TRC(Br) effluent 

Tallha. 10 (1) - TadcltÎ 'lIblÎtala (pailloa.) 

19 - 24 
19 - 21t 
19 - 24 
19 - 24 

19 - 24 
19 - 24 
19 - 25 

AUTEURS 

1 1 
1 21 1 Morgan and Prince 1978 
1 21 1 Morgitfl and Prince 1978 
1 21 1 Morgan and Prinu 1978 
1 1 
1 1 
1 21 1 Morgan and Prinu 1978 
1 21 1 Morgan and Prince 1978 
1 21 1 Morgan and Prinu 1978 
1 21 1 Morgan and Prince 1978 
1 21 1 Morgan and Prinu 1978 
1 21 1 Morgan and Prinu 1978 

1 1 
1 31,2 1 Li den et al. 1980 
1 1 
1 1 
1 25 1 liard et al. 1976 
1 1 
1 1 
1 1 Fobes 1971 
1 1 
1 1 
1 20 1 Hose et al. 1983 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 1 
1 25 1 Morgan and Prinu 1977 
Il 2525 1 Morgan and Prince 1977 

1 Morgan and Prince 1977 

I
l 2525 Capuzzo et al. 1976 

Capuzzo et al. 1976 
1 25 Capuna et al. 1976 
1 

1 
1 30 ! 1 lIiddaugh et al. 1980 
1 30 ! 1 IIi ddaugh et al. 1980 
1 30 ! 1 lIiddaugh et al. 1980 

30 !: 1 Middaugh et al. 1980 
30 ! l Xiddiügh it il. 1geO 
3D! 1 1 Middaugh et al. 1980 
lit - 161 Bellanea and Bailey 1971 
lit - 161 Liden et al. 1980 

1 1I1ddaugh et al. 1971a 

1 
1 8ass et al. 1977(a) 
1 
1 
1 Il,,rray 1981 
1 
1 1I1Uer et al. 1980 
1 
1 
1 

10 - 15 lIorgan and Prince 1977 
10 - 151 lIorgan and Prince 1977 
10 - 151 Morgan and Prince 1977 
10 - 151 Morgan and Prince 1977 
10 - 151 Morgan and Prince 1917 
10 - 151 Morgan and Prince 1977 

1 
10 - 151 Morgln and Prince 1977 
10 - 151 Morgan and Prince 1917 
26 - 291 Roberts 1980 

1 
25 1 liard et al. 1976 

1 
1 



ESPECES STAœ CRITERE 

Moron. aIIericana oeufs 1 Cl5, 76 h 1 0,15 1 
1 1 oeufs, stade. 1 survie 69 3 ~ 1 0,046 1 
1 1 oeufs, stade. 1 survie 54 5 ~ 1 0,16 1 
1 1 oeufs, stadl 1 1 survit 39 5 ~ 1 0,35 1 
1 1 olufs 1 oldè •• , boursoufflurl 1 > 0,40 1 
1 1 prolarvi 1 Cl5, 24 h 1 0,20 1 
1 1 prolarve 1 les survivants ont une longulur plus 1 0,31 1 
1 1 1 faible qUI la .oy.nn. 1 1 
1 1 larve, 25 j 1 74 ~ d. survie, 3 h 1 0,19 1 
1 1 larvI, 25 j 1 69 ~ d. survit, 3 h 1 0,24 1 
1 1 larve, 25 j 1 64 ~ d. survie, 3 h 1 0,30 1 
1 1 larvI, 25 j 1 64 ~ de survie, 4 h 1 0,12 1 
1 1 larve, 25 j 1 59 % de survie, 4 h 1 0,20 1 
1 1 larvI, 25 j 1 54 ~ de survie, 4 h 1 0,25 1 
1 1 larve, 25 j 1 88 ~ d. survit, 0,1 h (5 ln) 1 0,14 1 
1 1 larve, 25 j 1 83 ~ dl survie, 0,1 h (6 an) 1 0,23 1 
1 1 larve, 25 j 1 88 ~ de survie, 1 h 1 0,10 1 
1 1 larve, 25 j 1 88 ~ de surv ie, 1 h 1 0,22 1 
1 1 larve, 25 j 1 79 ~ de survie, 1 h 1 0,28 1 
i i larve, 25 j 1 63 ~ d. survie, 2 h 1 0,13 1 

1 1 Iii 
1 1 juvenile 1 ClO, 8 h 1 0,8 1 
1 1 1 Lésions branchiales. Perturbation de 1 1 
1 1 1 l'inté9rité oseotique : Cu+, M9++, cI-1 1 
1 1 1 Cl5, 24 h 1 0,20 1 
1 1 1 Baisse de développeeent 1 0,16 - 0,351 

1 1 1 1 1 
1 1 l , 1 
1 Morone saxatilis 1 oeufs 1 23,. d'éclosion, 40 h 1 0,01 1 
1 bar l " ,< 13 h 1 Cl5, 48 h 1 0,10 1 
1 l " ,24 - 40 hl Cl5, U 'h 1 0,048 1 
1 l " ,> 40 h 1 Cl5, 24 h 1 0,060 1 
1 l " , 12 h 1 26 ,. de tortalité, 36 h après 0,08 h 1 0,15 1 
1 1 1 d'exposition 1 1 
1 l " , 12 h 1 30,. de eortalité, 36 h après 0,08 h 1 0,15 1 
1 1 1 d'exposition 1 1 
1 l " , 12 h 1 Cl42, 42 ~, 2 h 1 0,15 1 
1 l " , 12 h 1 Cl46 ", 2 h 1 0,15 1 
1 Ilarve>24h 1 Cl5,24h 10,06 1 
1 1 larve, 70 h 1 Cl5, 24 h 1 0,20 1 
1 1 oeufs, stade c 1 survie 96,3 ~ 1 0,051 1 
1 l " , stad. c 1 survie-51! 2 1 0,19 1 
1 1 larve 1 baisse de developpeeent 10,15 - 0,19 1 
1 1 ju'tlenile 1 lésions branchiales 10,21 - 2,36 1 

1 lin écroses des nageoi res 1 1 
1 1 larve 1 Plus faible longueur que les té.oins 10,15 - 0,35 1 
1 1 1 après exposition des oeufs 1 1 

1 1 1 
1 Phephales proeelas 1 adulte 1 Cl5, lit jours 1 0,082 1 

1 1 1 1 1 
1 1 1 1 

1 Pseudopleuronectes 1 juvenile 1 Coaporte.ent aberrant 0,20 1 
1 a.ericanus 1 juvenile 1 l,50 1 

1 1 1 1 
1 1 1 1 
1 Salto gairdnerii 1 1 Altération de 11 structure banchia1e 0,4 - 0,5 1 
1 Truite arc en ciel 1 1 réduction des échanges gazeull jusqu'au 1 
1 1 1 blocage 1 
1 1 1 1 
1 1 1 Réduction des échanges gazeull - Trop 0,11 - 0,221 
1 1 1 grande quantité de .éthé.oglobine 1 
1 1 Ellposition pendant 2 heures 1 

1 1 1 
1 1 Exposition 2 h 30 - 3 fois par jour 0,16 - 0,231 
1 1 Réduction des échanglS 9anux 1 
1 1 (aéthéaoglobine) 1 
1 1 1 
1 1 adulte ClU, 96 h 0,153 1 

1 1 1 
Salto trutta adulte Cl20, 96 h 0,066 1 

Sebutes "sUnus 

SoIn solu 

1 Shnotoeus 
1 versic:olor 

1 

sole 

juvenile 

larve 

juvenile 
juvenUe 

1 

Modification du taux respiratoire et 
perte d' équi libre en réponse à une 
asphyxie 
Détérioration des tissus branchiaux 
PIS d'effet au niveau c~rébra1 
Peu d'effet au niveau hépatique 

1 Histopathologit branchiale 
1 8aisse de croissance 

1 
1 Aberration coaporteeenta1e 

1 
! 

0,3 
1 

1 
1 
1 
1 
1 
1 

1 
0,068 1 

0,5 
2,20 

1 
1 

Foree 

TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 

TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 

CPO 

TRC 
TRC 

TRC 
TRC 
TRC 
TRC 

TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
TRC 
iRe 

TRC 

Tlle 
TRC(8r) effluent 

TRe .ffluent 

TRC(8r) effluent 

TRC 
Chlora.ine 

TRC 

lRC 

lIonoch lontine 

lRC(8r) 

lRC(8r) .ffluent 

CPO 

TRC 

TRC 
Chloraaine 

Tablea. 10 (2) - T.lIièitÎ SlblÎtalt (p.i ..... ) 

S·, •• AUTEURS 

+ 1 15,1 
2,5 - 0,2 1 15,1 
2,5 ! 0,2 1 15,1 
2,5 ! 0,2 1 15,1. 

Morgan and Prince 1977 
Morgan and Prince 1978 
Morgan and Prince 1971 
Morgln Ind Prince 1978 
!lorgan and Prince 1977 
!lorgan and Prince 1977 
Morgan and Prince 1977 

1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 
1,5 

13,& 

1 
1 
1 

1 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
1 18 
! 18 

1 
1 15 

1 

Han et al. 1979 
Hall et al. 1979 
Hall et al. 1979 

1 Hall et al. 1979 
1 Hall et al. 1979 
1 Hall et al. 1979 
1 Han et al. 1979 
1 Hall et al. 1979 
1 Hall et al. ·1979 
1 Hall et al. 1979 
1 Hall et al. 1979 
! Hall et d. 1979 

1 
1 Block et al. 1978 

1 
1 - 2,8 1 

1 - 2,8 1 
1 

1 
1 

15 - 211 Morgan and Prince 1978 
15 - 211 Morgan and Prince 1978 

1 

1 - 3 
1 - 3 
1 - 3 
1 - 3 

2 
2 

13 - 30 
13 - 30 

2,8 
2,8 
2,8 

13 - 30 

1 
1 22 
1 22 
1 22 

1 
1 Middaugh et al. 1971b 
1 Mi ddaugh et al. 1977b 
1 Mi ddau9h et al. 1977b 

1 22 1 Middaugh et al. 1977b 
122 + âT61 Burton et al. 1979 

1 1 
122 ..AllO 1 Burton et d. 1979 

1 1 
122 +âT2 1 8urton et al. 1979 
122 +âT2 1 Burton et al. 1979 
118 ! 1 1 !lorgan and Prince 1977 
118 ! 1 1 Morgan and Prince 1977 
118 ! 1 1 Morgan and Prince 1978 
\t8 ! 1 1 !lorgan and Princ. 1978 
h8 ! 1 1 Morgan and Prince 1978 
118 ! l 1 IHddaugb et al. 1977 

1 1 
17,5 - 18 164-11,9 1 Morgan and Prince 1977, 

1 1 
1 1 

11,5 = le 154,=11,9 1 Hc!l:~u! et al. 1960 

28 

30 - 31 
30 - 31 

o 

eau de eer 

30 - 31 
30 - 31 

111 i liard et al. 1976 
1 8uckley et al. 1976 

1 
1 
1 
1 
1 liard et al. 1976 

1 
1 Capuzzo et al. 1977 
1 Capuzzo et al. 1977 

1 
1 
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supérieures à celles imposées aux oeufs de quelques heures (> 0,25 mg/l, 

v.s. 0,15 mg/l). A des concentrations sublétales, l'oeuf de bar Morone 

americana apparait oedémateux et boursoufflé (Morgan et Prince, 1977). 

Les larves de cette espece âgées de 25 jours survivent pour plus de 50 % 

d'entre-elles à des teneurs comprises entre 0,1 et 0,3 mg/le 

Le taux de mortalité est fonction du temps de contact avec 

l'oxydant (Hall et al., 1979). On observe, cependant après exposition un 

ralentissement du développement larvaire (Morgan et Prince, 1977=1978). 

Morone saxatilis, le bar européen, apparait beaucoup plus sensible que 

l'espèce américaine au stade embryonnaire. Middaugh et al., 1977b 

mettent en évidence un pourcentage d'éclosion limité à des 

concentrations de l'ordre de 0,01 mg/le Les meilleurs résultats de 

survie obtenus par Burton et al. (1979) sont liés aux conditions 

expérimentales différentes (temps d'exposition plus réduits) ; il en est 

de même pour les expériences de Morgan et Prince (1978) réalisées à des 

températures plus basses: les individus sont d'autant plus sensibles à 
un toxique que la température est élevée. Les auteurs (1977-1978) 

enregistrent une croissance réduite des larves à des teneurs de l'ordre 

de 0,15 mg/le Ces m~mes concentrations p~ovoquent des comas chez les 

larves d'Alosa aestivalis (Morgan et Prince, 1978). 

Les données obtenues sur les juvéniles et les adultes sont 

beaucoup plus intéressantes, car elles approchent les modifications 

physiologiques et anatomiques induites par les oxydants aux teneurs 

sublétales. Les auteurs sont unanimes pour trouver un effet marqué sur 

la respiration. Ils observent des variations du taux respiratoire 

c'est le cas chez Fundulus heteroclitus pour des taux de chloramine de 2 

et 4 mg/l (Morgan et Prince, 1977) et de TRC de 0,5 mg/l (Capuzzo et 

al., 1976), chez Leiostomus xanthurus entre 0,09 et 0,37 mg/l de CPO 

(Middaugh et al., 1980), chez Sebastes mystinus à 0,3 mg/l de CPO 

(Wiley, 1981). Le taux respiratoire présente soit une augmentation soit 

une diminution. Miller et al. (1980), étudiant plus finement le 

phénomène sur Lepomis macrochirus, montrent que lors d'une exposition 

graduelle entre 0,03 et 0,21 mg/l de TRC, le poisson réagit dans un 

premier temps par une baisse du taux respiratoire suivie d'une 

augmentation ; cette hyperventilation est une réponse à l'hypoxie 

résultant des lésions anatomopathologiques des tissus branchiaux. 
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Celles-ci se caractérisent, dans leur ensemble, par une déformation des 

lamelles branchiales dont les cellules epithéliales hyperplasiées 

apparaissent rugueuses et nécrotiques. Cette hyperplasie engendre des 

fusions lamellaires plus ou moins intenses en fonction des 

concentrations appliquées, des temps d'exposition et de la sensibilité 

de l'espèce testée. Le nombre de cellule à mucus augmente. Ces 

phénomènes sont enregistrés chez Salmo gairdnerii entre 0,4 et 0,5 mg/l 

de TRC (Bass et al., 1977), chez Sebastes mystinus à 0,3 mg/l (Wiley et 

al., 1981), chez Solea solea à 0,068 mg/l (Alderson, 1974), chez Morone 

americana et saxatilis respectivement à 0,8 mg/l (Block et al., 1978) et 

0,21 - 2,36 mg/l (Middaugh et al., 1977), chez chromis punctipinnis à 1 

mg/l (Hose et al., 1983) et chez Lepomis macrochirus à 0,21 et 0,31 mg/l 

(Bass et al. - 1977a). 

La réduction de l'espace interlamellaire et l'épaississement de 

l'épithelium engendrent une diminution des surfaces d'échange entre 

l'eau et le sang et une diminution de la perméabilité membranaire, ce 

qui a comme conséquence une modification de la composition sanguine et 

un déséquilibre ionique. On observe, en effet, dans le sang des poissons 

testés, une baisse du pH sanguin significatif de la réduction de 

capacités de transport de l'oxygène (chez Leiostomus xanthurus -

une augmentation de la méthémoglobine. Dans les conditions normales 

celle-ci est présente en petite quantité dans le sang, sa concentration 

est régulée par une enzyme reductase. Booth et al. (1981) ont mis en 

évidence chez la truite arc-en-ciel la disparition de plusieurs 

proteines dont la céruloplasmine réduisant la méthémoglobine en 

hémoglobine. La perte de cette fraction liée à la détérioration des 

érythrocytes conduit à l'accroissement de la methémoglobine dans le sang 

donc à un baisse du transport de l'oxygène. Cette hémolyse est également 

enregistrée chez Chromis punctipinnis à 0,1 mg/l de TRO (Hore et al., 

1981 et chez Lepomis macrochirus à 0,2 mg/l de monochloramine (Murray, 

1981). De même Travis et al. (1981) ont constaté une quantité importante 

de méthémoglobine dans le sang de Salmo gairdnerii après traitement à la 

monochloramine (0,16 - 0,23 mg/l). Les poissons réagissent à cette 

hypoxie par une hyperventilation accentuant le phénomène puisqu'elle 

favorise le contact des oxydants toxiques avec les tissus branchiaux 

déjà lésés. Ce comportement entraine une demande énergétique et un 
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déplacement du métabolisme vers un fonctionnement anaérobique. On 

observe ainsi une réduction du glycogène hépatique stocké et une 

dégénérescence du foie du fait de son hyperfonctionnement : Bass et al., 

1977(a) et Murray (1981) sur Lepomis macrochirus, Hose et al. (1983) sur 

Chromis punctipinnis, Wiley 1983 sur Sebastes mystinus. 

Les modifications de la perméabilité membranaire de l'épithélium 

branchial conduisent à un déséquilibre ionique, chez les espèces hypo et 

hyperosmotiques par rapport au milieu extérieur. Block et al. (1978) ont 

mis en évidence chez Morone americana un déséquilibre de la balance 

osmotique après exposition à 0,8 mg/l de CPO. Ils ont enregistré, un 

taux anormalement élevé des ions calcium et magnésium du plasma. Hose et 

al. (1981) ont décrit le même phénomène chez Chromis punctipinnis soumis 

à 0,1 mg/l de TRO pendant 30 mn : augmentation de l'osmolarité plasmique 

et du taux de magnésium. 

L'ensemble de ces perturbations métaboliques provoque une 

modification comportementale des poissons testés, enregistrée par 

plusieurs auteurs (Capuzzo et al., 1976, 1977, Wiley 1981). Nous 

reviendrons, de façon plus détaillée, sur ce point dans le chapitre 

suivant. 

Seuls Middaugh et ~. (1977) observent des nécroses des 

nageoires sur des juvéniles de poissons après exposition à des oxydants 

résiduels totaux. 

Ces dysfonctionnements physiologiques, anatomiques et 

biochimiques sont enregistrés quelque soit l'oxydant testé. Il ne semble 

donc pas qu'il y ait d'action spécifique suivant les familles chimiques. 

Un seul résultat d'expérience diverge dans ses conclusions par rapport 

aux données précédemment exposées. Il s'agit des expérimentations menées 

par Fobes en 1971 qui ne souligne aucun effet de la chloramine à'l mg/l 

sur la respiration. Notons, cependant, que ses travaux portaient sur une 

culture de tissus branchiaux de poissons. Ceci explique, peut-être, 

cela. 
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3.7. Discussion 

Le tableau 11 (1 et 2) synthétise les résultats bibliographiques 

des effets sublétaux. Quelque soit le groupe biologique et le stade de 

développement on observe une réduction de croissance, celle-ci 

s'accompagne d'une augmentation de la phase larvaire. Les conséquences 

peuvent en être importantes pour les stocks car ce stade est le plus 

sensible à la prédation. Les oeufs eux-mêmes bien que plus résistants 

que les larves subissent des atteintes morphologiques. Le potentiel 

reproductif est diminué en relation, chez les espèces inférieures, avec 

une perte de mobilité et de viabilité du sperme. Notons sur ce point la 

très forte sensibilité des oursins répondant à des doses de l'ordre du 

micrograrnme par litre. 

Chez les espèces végétales, phytoplanctoniques notamment, les 

auteurs enregistrent une réduction de la photosynthèse et du taux 

respiratoire. Celle-ci est liée à une modification de la perméabilité 

membranaire qui induit une perturbation du métabolisme cellulaire, 

réversible toutefois dans la limite des conditions expérimentales. 

Ce qui est observé -'--- , -- •• !.._::..a-_ ...... 1 t __ ..a- ::.._,..., ...... _"' ......... ~ll'r 1~1!::. 
\,;uc" .. Ci:) VC~C vClI..lA .L. Ci:) v C~Cl .. CIllC'l'" __ • __ _ 

espèces animales. En effet, des études mettent en évidence des lésions 

anatomiques et des modifications biochimiques des structures 

branchiales. Ces atteintes de l'intégrité physique des cellules 

épithéliales ont pour conséquence une modification de la perméabilité 

membranaire. La respiration est la première fonction physiologique 

touchée. 

Les tissus branchiaux sont d'autant plus fragiles qu'ils sont en 

contact direct avec le milieu extérieur et que par leurs fonctions 

d'échanges (respiration, excrétion, osmorégulation) la surfacè et 

l'épaisseur épithéliales sont fines et peu protégées. Elles sont, de ce 

fait, très sensibles au pouvoir oxydant du chlore et de ses composés. 

Les lésions branchiales provoquent un déséquilibre des échanges ioniques 

et gazeux. Des modifications de la composition sanguine ont été décrites 

chez le poisson: baisse de pH sanguin, du taux d'hémoglobine au profit 



r------ Concentration 
Effets subI étaux minimale mg/! Espèce chimique 

Plantes Baisse de croissance 0,05 TRC 
(eau douce) 
Phytoplancton Reduction de croissance et de photosynthese 0,1 TRC 

Diminution du taux respiratoire 
Modification de la perméabilité membranaire 0,1 Chlore injecté 
Blocage reversible du métabolisme des cellules 

Rotifere Diminution du taux de croissance 0,1 Chlore libre 
" "de fécondité 0,1 Chloramine 
" "de filtration 

Hydraire Diminution du taux de croissance > 1,0 TRC 
Ver Diminution du tau~ de fertilisation 0,2 1 TRC 
Annelide Baisse de mobilite du sperme 0,2 TRC 
Echinodermes Diminution de la viabilité du sperme 0,002 1 TRO 

Perte de mobilité du sperme 0,05 1 TRC 
Mollusques Diminution du taux de croissance 0,01 1 TRC 

Baisse du potentiel reproductif 0,1 1 CPO 
Réduction du taux de filtration 0,01 1 FC 
Histopathologie de la glande digestive 0,1 1 CPO 
Réduction du taux d'acides gras insaturés des branchies 10 1 CPO 
( rôle dans l' intégrité physique des c,ellules membranaires) 1 

crustacés Diminution du taux de croissance - 0,01 ~ 
Modification de la respiration ° 1 1 , , 
Dysfonctionnement de l'osmoregulation 0,05 1 
Modification de l'excrétion ammoniacale 0,36 1 
atteinte branchiale 0,68 1 
retard à l'éclosion < 1 ° 1 , , 
Augmentation de la duree larvaire 0,16 1 

0,01 1 

Tableau Il (1) - Synthèse des données de toxicité sublétale 

TRO 
TRC 

Chloramine 
CPO 
TRC 
CPO 
TRO 
CIO 

~ 
-J 
-+=" 



· ----------1 
1 Effets sublétaux 
1 
l 

Poissons 1 Atteinte morphologique des oeufs 
Diminution du pourcentage d'éclosion 
Ralentissement du développement larvaire 
Modification du taux respiratoire 
Lésions anatomiques des tissus branchiaux 
( Diminution de la perméabilité membranaire) 
Baisse du pH sanguin 
Diminution du taux d'hémoglobine correlée à une 
augmentation du taux de méthémoglobine 
Hémolyse 
Réduction du glycogène hépatique 
Dégénérescence hépatique 
Déséquilibre de la balance osmotique 
Nécroses des nageoires (juvéniles) 
Ralentissement de croissance 

Concentration --~·-·-l-----·-

minimale mg/l 1 Espèce chimique 

> 0,40 
0,01 
0,068 
0,09 
0,068 

0,09 
0,11 

0,03 
0,21 
0,21 
0,1 
0,21 
0,068 

1 r- 1 

1 TRC 1 
TRC 1 
TRC 1 
cpo 1 
TRC 1 

Cpo 
TRC 

TRC 
TRC 
TRC 
TRO 
TRC 
TRC 

1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
lti 

~------------~---------------------------------------~-------------~------------~~ 

Tableau Il (2) - Synthèse des données de toxicité sublétale 
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OXYDANTS 

l 
Atteinte de l'intégrité physique des cellules epithéliales 

l 
Modification de la perméabilité membranaire 

j 
Perturbation des échanges gazeux et ioniques 

Fonctions touchées respiration - Excrétion - osmorégulation 

- -----------Hemolyse ... 
Bai sse du pH Sanguin Augmentation 

l du taux de Cl-, 

Asphyxie Hyperfonctionnement 
K+, Na+, Mg++ 
(effets sur 
l'activité nerveuse 
et musculaire) 

Réduction 
Croissance 

Figure 1 

du mécanisme 
anaérobie 

Lésions hépatiques 

Modification du comportement 

Mécanisme d'acti~n probable du chlore 
et de ses composes chimiques 
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du taux de méthémoglobine. Le transport de l'oxygène n'est plus assuré. 

Le poisson assure ses besoins énergétiques en mobilisant le glycogène 

hépatique. L'hyperfonctionnement du foie résultant de cette demande 

conduit à des dégénérescences des tissus hépatiques. 

Chez les poissons comme chez les crustacés l'équilibre 

hydrominéral est modifié. Les auteurs enregistrent une augmentation 

significative du taux de certains ions dans le liquide intérieur: Na+., 

Cl- , Ca++, Mg++. Le magnésium est connu pour avoir un effet dépressif 

sur l'activité nerveuse et neuromusculaire. Nous n'avons pas trouvé, par 

contre, dans la littérature d'observations similaires sur les stades 

larvaires. Il existe des différences morphologiques entre larves et 

adultes, les principaux organes sont en cours de développement et ne 

sont pas encore tous fonctionnels, notamment ceux impliqués dans la 

régulation osmotique. Les larves ont un mode de vie pélagique, soumises 

à des eaux côtières de salinité variable, elles s'adaptent ainsi aux 

fluctuations du milieu. 

Chez les adultes et sub-adultes, le chlore ayant un impact sur 

la respiration provoquant une asphyxie et sur l'osmorégulation, induit 

dêS modifications comportementales sur lesquelles nous reviendrons da~s 

la suite de ce document. 

En conclusion de ce chapitre nous présentons dans la figure 1, 

le mode d'action probable du chlore et de ses composés chimiques. 

Ceux-ci apparaissent toxiques à des teneurs inférieures à 0,1 mg/le 

4 - EFFETS SUR L'ECOSYSTEME 

Nous avons, dans les 2 chapitres précédents, fait la synthèse 

des données bibliographiques d'expériences en milieu contrôlé sur la 

toxicité aiguë et subaiguë de la chloration sur la faune et la flore 

aquatique. Dans ce chapitre nous abordons les conséquences in situ des 

rejets chlorés sur la biomasse dans la zone de déversement et sur le 

comportement de la faune inféodée à ce site. 
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4.1. Impact sur la biomasse 

Les résultats que nous présentons ici, ont été obtenus soit en 

zone littorale, soit en zone estuarienne ou en rivière soumises à des 

rejets de stations d'épuration ou de centrales thermiques ou nucléaires. 

Dans ce dernier cas de figure la masse d'eau rejetée contient en 

majorité du chlore comme source de pollution et permet une meilleure 

estimation de la toxicité de ce produit. Quelque soit la zone 

considérée, les résultats sont homogènes quant à leurs conclusions : la 

biomasse est notablement réduite. 

Carpenter et al. (1972), travaillant sur du phytoplancton marin 

ayant transité dans les canalisations d'une centrale, mettent en 

évidence une réduction de la productivité primaire au point de rejet, de 

98 % pour une chloration continue de 1,2 mg/l, et de 71 % à 0,1 mg/le 

Ils notent, cependant, des effets moins drastiques lorsque la chloration 

est intermittente. De même Hamilton et al. (1970) observent une 

diminution de la photosynthèse et de la concentration en chlorophylle a 

au débouché d'une centrale thermique après chloration intermittente, 

dans la rivière Patuxent (Maryland). Cette réduction de la biomasse peut 

s'accompagner d'une diminution de la diversité spécifique du 

phytoplancton marin lorsqu'il est soumis pendant 30 à 60 jours à des 

teneurs en CPO variant entre 0,05 et 0,15 mg/l (Sanders et Ryther, 

1980). Goldman et al. (1978) notent, cependant, une récupération 

possible des cellules phytoplanctoniques après passage dans la centrale 

et un remplacement rapide de la biomasse perdue. Les résultats sur les 

stations d'épuration sont exprimés en pourcentage de rejet d'effluents 

chlorés (Ho et Roberts Jr., 1985). 

Les auteurs concluent également à une réduction de la 

photosynthèse pouvant atteindre 92 à 95 %. Les effets sont d'autant plus 

forts que la population est proche du point de rejet. La toxicité est 

cependant plus limitée lorsque l'effluent a préalablement subi une 

déchloration. Les conséquences sur la communauté phytoplanctonique 

peuvent être variables suivant la période de l'année, une stratification 

des masses d'eau entrainant des modifications physiologiques du 

phytoplancton et le rendant plus sensible par la suite aux rejets 

d'effluents chlorés. 
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A des teneurs de chlore appliqué (NaOCl) en continu évoluant 

entre 0,125 et 1,41 mg/le Erickson et Foulk (1980) mesurant la 

concentration en ATP dans la zone de rejet concluent à une réduction de 

la biomasse du plancton estuarien entraîné dans les circuits d'une 

centrale. Davis et Coughlan (1978) lors d'une étude dans des conditions 

similaires constatent, en outre, une augmentation de la mortalité du 

zooplancton (adultes et larves de copépodes, larves de balanes). 

Vanderhost et al. (1983) présentent les résultats de l'évolution 

d'un microcosme soumis pendant 2 ans à des taux de CPO de 10 et 50 Jlg/l. 

En chloration intermittente (3 fois par jour pendant 30 mn) 

l'accroissement de la richesse spécifique (polychètes, mollusques, 

crustacés et algues) est sensiblement comparable aux données obtenues 

sans toxique. Elle est cependant moindre à 50 Jlg/l. Par contre, en 

chloration continue, les résultats sont significativement différents, 

soulignant ainsi l'effet négatif de cette condition expérimentale. 

De même Osborne (1985) met en évidence une modification de la 

richesse spécifique d'une communauté de macroinvertébrés d'eau douce 

constitués essentiellement d'insectes, de gastéropodes et d'oligochètes 

soumis à un rejet d'eaux usées chlorées (de 0,16 à 2,04 mg/l suivant les 

sites étudiés). La diversité 
... " ... 

ccrrelee au.x 

teneurs en P-P04, S04 et TRC. 

Stewart et Blogoslawski (1985) étudient les conséquences sur le 

recrutement, des rejets chlorés d'une station de traitement des eaux 

usées dans le port de Newhaven (USA) à proximité d'une zone à forte 

production ostréicole. Ces rejets étant riches en amines, acides aminés 

et ammoniaque, la monochloramine et la dichloromine sont les produits 

dominants des oxydants résiduels totaux. Ils ont soumis parallèlement 

des larves d'huîtres (Crossostrea virginica) en laboratoire et sur le 

terrain à différents composés chlorés. Les concentrations testées 

étaient suivant les conditions expérimentales de 

Laboratoire Sur site 

Chlore libre 50 Jlg/l 40 
... 

50 Jlg/l a 

Monochloramine 300 Jlg/l 100 
... 

230 Jlg/l a 

Dichloramine 50 Jlg/l 20 
... 

50 Jlg/l a 
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Les résultats obtenus en laboratoire sont comparables aux 

observations recueillies in situ. La mortalité est d'autant plus forte 

que les larves sont exposées à des doses élevées de composés chlorés. La 

toxicité des monochloramines est supérieure à celle des dichloramines. 

Le chlore libre s'avère le moins létal. Dans la zone considérée, cette 

mortalité larvaire induit une moindre fixation et à terme une réduction 

du stock. 

Bellanca et Bailey (1977) ont observé des mortalités de poissons 

dans la rivière James où se déversent des rejets de plusieurs centrales 

utilisant le chlore comme agent désinfectant. La concentration de chlore 

résiduel dans la zone d'épandage était alors de 1 mg/le Lorsque le taux 

de chlore a été réduit les mortalités ont significativement diminué. 

Les poissons, vivant dans des eaux contenant de 0,02 à 0,2 mg/l, 

présentaient des modifications du comportement (perte d'équilibre, nage 

erratique) ainsi que des lésions de la colonne vertébrale. Cette zone 

étant également un site de captage d'huîtres, l'attention a été portée 

sur le risque de diminution de fixation larvaire. La décision de réduire 

les concentrations de chlore en période d'émission larvaire a conduit à 
un meilleur recrutement. Les auteurs soulignent cependant les 

, 
consequences de l'usage de la chloration: de fortes concentrations 

conduisent à des mortalités ; à de faibles teneurs une toxicité 

chronique se développe. Ils conseillent de mesurer et contrôler 

strictement les effluents chlorés et de limiter la dose utilisée au 

minimum nécessaire à la désinfection, surtout en période de reproduction 

des espèces commerciales. 

Ces mortalités ichthyologiques ont également été constatées dans 

la rivière de Patuxent (Tsai, 1968). Les rejets d'égo~ts riche en 

matières organiques, sources de nourriture, attirent les poissons. 

Cependant, ils contiennènt, également, des composés chlorés notamment 

des chloramines particulièrement toxiques pour ces espèces. Des teneurs 

de chlore résiduel de 0,6 à 0,2 mg/l provoquent une diminution de 

l'abondance et de la richesse spécifique des populations de poissons. 

Celle-là est d'autant plus forte que l'on est proche du point de rejet. 
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Plus on s'en éloigne, plus on observe une récupération de la population. 

L'auteur n'implique pas seulement la chloration comme cause de ce 

phénomène mais également les détergents, l'ammoniaque et les métaux 

lourds présents dans les effluents. Il constate d'autre part un 

remplacement, dans la niche écologique, des espèces sensibles par des 

espèces plus tolérantes à la pollution. 

Mitz et Giesy (1985) ont exposé des poissons (Ictalurus 

punctatus) pendant 17 jours à des effluents d'égoût chlorés. Les cages 

étaient placées à distances variables du point de rejet. A des 

concentrations fluctuant entre 0,24 et 0,3 mg/l la mortalité était 

totale. Les poissons survivants présentaient une histopathologie de 

l'épithélium branchial. La vacuolisation du foie était indicatrice d'un 

stockage du glycogène. 

4.2. Impact sur le comportement 

Ces études de comportement ont été réalisées en milieu contrôlé, 

soit en laboratoire, soit directement sur site dans des systèmes 

expérimentaux alimentés par des effluents chlorés. Elles portent 

essentiellement sur les poissons. Nous n'avons trouvé qu'une seule 

Poje et al. (1983) sur Gammarus tigrinus appartenant à la macrofaune 

épibenthique. Ces auteurs mettent en évidence une réduction de 

l'activité des amphipodes (45 %) après la minutes d'exposition à 0,2 

mg/l de TRC. Cette baisse de mobilité peut avoir des conséquences non 

négligeables sur la population puisqu'elle modifie le comportement 

d'accouplement, les réactions de fuite face aux prédateurs et l'aptitude 

de l'espèce à trouver sa nourriture. 

En général, les auteurs s'accordent pour observer chez les 

poissons une réaction de fuite face à un rejet chloré. Dinnel et al. 

(1979) notent toutefois que face à des effluents chlorés les poissons 

évitent les concentrations létales mais sont attirés lorsque celles-ci 

atteignent des doses sublétales. Cette attirance n'est, fort 

probablement, pas liée au chlore lui-même mais aux différentes 

substances nutritives présentes dans le rejet d'eaux usées. 



ESPECES 

Chromis punctipinnis 

Brevoortia tyrannus 

Oncorhynchus kisutch 

Cymatogaster aggregata 

Notropis spilopterus 

Notropis galacturus 

Notemigonus crysoleucas 

Micropterus pu-l1ctulatus 

Notropis rubellus 

Menidia menidia 
Morone americanus 

Osmerus mordax 

Notropis kisutch 

Alosa pseudoharengus 

Perca flavescens 
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CONCENTRATION 
D'EVITEMENT 
mg/l de TRC 

0,15 - 0,16 

> 0,05 à 15°C 
0,15 à 20°C 

0,025 

0,175 

0,20 

0,12 

0,2 - 0,4 

0,05 

0,02 

0,03 

< 0,1 

< 0,03 

< 0,01 

AUTEURS 

Hose et al., 1983 

Hall et al., 1983 

Stober et al., 
1980 

" " 

Giattina et al., 
1981 

" " 

Larr ick et al., 
1978 

Cherry et al., 
1977 

Fava et Meldrim, 
1985 

Bogardus et al., 
1978 

Tableau 12 : Concentrations - seuil d'évitement de diverses 
espèces de poissons 
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La réaction d'évitement du flux chloré est progressive suivant 

l'augmentation de la concentration. La truite arc-en-ciel (Salmo 

gairdneri) ne réagit pas à 0,04 mg/l, son activité s'accroit lorsque la 

concentration en oxydants résiduels totaux atteint 0,05 à 0,08 mg/l ; 

elle fuit le courant chloré entre 0,6 et 1 mg/l (Schumacher et Ney, 

1980). 

Le comportement du poisson en milieu chloré peut être modifié 

par les facteurs physico-chimiques, notamment la température qu'il 

s'agisse de la température initiale de la masse d'eau ou de celle 

résultant des rejets d'eau chaude de centrales nucléaires. 

A 15° C Brevoortia tyranus présente une réaction globale de 

fuite à partir de 0,05 mg/l quelque soit l'apport supplémentaire de 

calories ( T), alors qu'à 20°C ce reflexe est plus progressif. Il faut 

une concentration de 0,15 mg/l pour que l'ensemble du lot testé réagisse 

(Hall et al., 1983a et b). Dans leurs conclusions les auteurs attirent 

l'attention des utilisateurs sur la toxicité du chlore et proposent, si 

l'emploi de cet oxydant comme agent anti-salissure ne peut être 

supprimé, de le limiter à des teneurs résiduelles n'excédant pas 0,14 

mgil pendant 2 heures. 

Nous avons regroupé, dans le tableau 12, les concentrations, 

seuil d'évitement, de plusieurs espèces de poissons vis-à-vis des 

oxydants résiduels totaux. La perche jaune Perca flavescens se révèle la 

plus sensible puisqu'elle réagit à un seuil inférieur à 0,01 mg/le 

Nous avons souligné dans les chapitres précédents la sensibilité 

différentielle des espèces vis à vis des espèces chimiques. On observe 

le même phénomène sur le comportement. Giattina et al. (1981) montrent 

que Notropis spilopterus et Notropis galacturus détectent plus vite les 

oxydants résiduels totaux que la chloramine. Le seuil de fuite est de 

0,2 mg/l pour celle-ci de 0,12 mg/l pour ceux-là chez Notropis 

galacturus. 
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Plus la concentration en chloramine augmente plus le reflexe de 

fuite est grand (Bogardus et al., 1978). Ce reflexe provoque également 

un éclatement du banc de poissons et une modification du comportement de 

territorialité et de hiérarchie, plus ou moins important suivant les 

espèces. Les poissons sont capables de reconnaître l'agent toxique, 

lorsqu'ils sont soumis plusieurs fois aux mêmes conditions 

expérimentales, et d'abaisser leur seuil d'évitement. 

D'après Cherry et al., 1977 et Larrick et al., 1978, il apparait 

que les réactions d'évitement sont directement liées à la fraction 

d'acide hypochloreux contenue dans les oxydants résiduels totaux. Ce 

pourcentage est variable suivant la température. Il est plus important à 
6° C qu'à 30° C. Son pouvoir oxydant important provoque des irritations 

chez le poisson et sa fuite. 

L'acide hypochloreux présente des seuils d'évitement très 

constants en fonction de la température du milieu. Pour Notemigonus 

crysoleucas il est de 0,017 mg/l nettement inférieur au seuil létal 

(0,102 mg/l) ce qui assure la sauvegarde de l'espèce. 

Fava et Meldrim (1985) font également le parallèle entre dose 

létale (CL50 - 96 h) et seuil d'évitement. Pour Morone americanus et 

Menidia menidia les valeurs sont proches ce qui conduit les auteurs à 
conclure que ces espèces ne peuvent éviter le seuil létal. Cependant les 

expérimentations sur le comportement des poissons sont conduites pendant 

quelques heures (dans ce cas, 4 heures). Il est possible que le seuil 

d'évitement après 96 heures de suivi soit inférieur au seuil - 4 heures. 

4.3. Discussion 

Ces deux parties sont très complémentaires l'une de l'autre. Les 

données recueillies in situ mettent en évidence une diminution de 

biomasse et une baisse de la diversité spécifique dans les zones de 
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rejets d'effluents ou d'eau chlorée. La réduction de la richesse de 

l'écosystème touché est due soit à des mortalités d'espèces sensibles, 

soit à la fuite d'espèces mobiles capables de détecter les oxydants 

résiduels totaux. 

Reprenant les conclusions de Fava et Meldrim (1985), nous 

pouvons classifier les organismes d'un écosystème en trois groupes et en 

étudier leur sensibilité par rapport à un rejet chloré : 

- les organismes sessiles mollusques ou espèces benthiques, 

- les organismes planctoniques comme les copépodes, les oeufs de 

poissons ou les larves de poissons, mollusques et crustacés, 

- les organismes mobiles comme les poissons ou les gros 

crustacés. 

Les premiers subissent un risque non négligeable si le rejet 

chloré les atteint. Les bivalves ont, cependant, la faculté de s'isoler 

temporairement du milieu extérieur. 

Les organismes planctoniques ont une mobilité très réduite, le 

plus souvent en rapport avec le déplacement des masses d'eau. Ils ne 

peuvent activement éviter l'exposition. Seul le dernier groupe possède 

cette capacité. Dans la mesure où leur système sensoriel n'est pas 

altéré par le polluant, ils ont toute latitude de s'échapper du site 

touché. Cela conduit à une perte d'habitat. Celle-ci est définitive ou 

temporaire suivant que le rejet est chronique ou intermittent. 
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5 - LA TOXICITE DES SOUS-PRODUITS DE LA CHLORATION 

Il est un fait maintenant bien acquis que la chloration des eaux 

usees entrainent la formation de sous produits indésirés. Il s'agit de 

dérivés organohalogénés, chlorés le plus souvent mais aussi bromés 

compte tenu des mécanismes chimiques de la chloration dans le cas des 

eaux contenant des traces de bromures. Ces composés sont produits par 

des réactions de substitution, et moins fréquemment d'addition. Leur 

mode d'action vis à vis des organismes aquatiques n'est pas le fait de 

leur caractère oxydant comme dans le cas des oxydants produits par la 

chloration tels que les chloramines. Pour ces composés, il faut 

davantage craindre des effets chroniques dûs à leur relative 

persistance. 

L'évaluation précise et complète des effets biologiques de tels 

composés s'avère impossible en raison de la diversité des composés 

susceptibles d'être rejetés au milieu marin par les effluents urbains. 

Pour situer le problème nous nous sommes limités à quelques groupes de 

composés, plus particulièrement ceux des trihalométhanes et des 

chlorophénols, qui sont parmi les plus étudiés et sont aussi parmi ceux 

qui se forment de façon prépondérante. 

5.1. Les trihalométhanes 

La formation du chloroforme, et plus généralement des 

trihalométhanes a été particulièrement étudiée dans le cas de la 

chloration des eaux de boisson. En effet, les preuves du caractère 

cancérigène du chloroforme sont suffisamment bien établies dans le cas 

des animaux (Iarc, 1979) pour que le traitement de stérilisation au 

chlore soit remis en question. 

La chloration des eaux usées avant leur rejet en mer pose de 

façon très différente la question des effets du chloroforme dans 

l'environnement, car les usages dù milieu ne sont pas les mêmes. D'autre 

part, les concentrations en chloroforme mesurées dans les eaux usées 

traitées restent bien inférieures à celles trouvées dans les eaux de 

boisson, essentiellement en raison d'une plus forte demande en chlore et 



Tab. 13 Toxici té aigÜe du chloroforme f!t du bromoforme pour les organismes aquatiques 

---------- 1 

ESPECES ET STADES DE COMPOSE 1 EFFETS 
DEVELOPPEMENT 1 (concEmtrations en mg/l) 

1 ---1 
Crassostrea virginica CHC13 1 - Réduction de sur~::ie à partir de 0,050 
larves CHBr 3 1 - 50 % de mortali tE~ : 1 CHC1 3 plus toxique que 

CHBr3 1 
__________ - 1 

1---- - -----1 
1 Daphnia magna CHC13 1 CL50 !: ~ = 29 (l~~ - 47) 
1 1 CLSO = 29 ( l H - 47) 
1 1 CLO < 7,8 
1 1--------24- fl---------------------------------------
1 CHBr3 1 CL50 48 h = 56 (.t~t - 68) 
1 1 CL50 = 46 (4~~ - SI) 
1 1 CLO < 7,8 
L 1 

r--------~ 

Daphnia pulex 1 CHBr
3 

1 CL
SO 

96 h = 44 
1 1 

r 
1 Artemia salina CHC1

3 
1 

lC 24 h 50 = 30,4 

1 Peneus duorarum CHC1 3 CL50 = 81,5 
1 

1 
Lepomis macrochirus CHBr3 1 CLSO~: ~ = 33 

1 CLSO = 29 

1 
Cyprimus carpio 1 
embryons CHC1

3 
1 

CH Br Cl 1 
CHBr2c~1 
CHBr3 1 

1 

CL 96 h 

16yO(158-164) 
119 (109-168) 

53 (SO-56) 
76 (71-79) 

(27,3 - 33,4) 

(24 - 36) 

Concentration létale 50 au bout d'une -exposit:ion de t heures. 

REFERENCES 

STEWART et al. (1979) 

LE BLANC (1980) 

r 
TRABALKA et BURCH (1978) 

FOSTER et TULLlS (1984) 

BENTLEY et al. (1975) 

BUCCAFUSCO et al. (1981) 

TRABALKA et al. (1981) 

t CLSO 
lC

50 Concentration qui immobilise 50 % des individus après une exposition de 24 heures. 

~ 
0:> 
-l 
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des concentrations élevées en ammonium dans les eaux résiduaires. On 

peut raisonnablement estimer à quelques dizaines de microgrammes par 

litre, la concentration maximale en haloformes présents dans les rejets 

urbains du fait de la chloration. 

Erickson et Freeman (1978) ont étudié les effets des dérivés 

chlorés et bromés sur la croissance de quatre algues phytoplanctoniques 

marines (Skeletonema costatum, Thalassiosira pseudonana, Glinodinium 

halli, Isochrysis galbana). Le taux d'inhibition de croissance de 50 % 

par rapport aux cultures témoins est atteint pour des concentrations en 

chloroforme et en bromoforme supérieures à 32 mg/le 

Pour les organismes aquatiques supérieurs on ne dispose que de 

très peu de données sur la toxicité aigüe du chloroforme. Les résultats 

(Tab. 13) concernant essentiellement des espèces d'eau douce, mettent en 

évidence le caractère relativement peu toxique de ces composés. Le plus 

souvent, les concentrations létales se situent près de trois ordres de 

grandeur, au dessus des concentrations susceptibles d'être mesurées dans 

les effluents urbains du fait de la chloration. Seules les 

expérimentations réalisées sur des larves d'huîtres (Stewart et al. 

1979) soulignent le risque de ces composés aux concentrations proches de 

celles dans les rejets. Plusieurs auteurs ont souligné le caractère très 

volatil de ces composés qui disparaissent rapidement du milieu 

expérimental : Trabalka et al. (1981) ont mesuré des durées de demi vie 

des trihalométhanes dans l'eau, comprises entre 4,4 et 6,9 heures. En 

milieu agité, les durées d'exposition encore plus abrégées conduisent à 
minimiser les risques de ces composés pour la faune et la flore marine. 

La bioaccumulation est un autre critère important d'évaluation 

des risques des composés pour l'environnement marin. Les travaux de 

Scott et al. (1980) ont montré, qu'après exposition pendant 96 h à de 

l'eau de mer chlorée (CHBr3 = 2 ~g/l), l'huître (Crassostrea virginica) 

concentrait le bromoforme d'un facteur tiers, et que l'épuration était 

immédiate dès l'immersion des mollusques en eau propre. Les essais de 

Gibson et al. (1980) confirment que le bromoforme est peu accumulé par 

les organismes marins. Les especes étudiées sont des mollusques 

Protothaca staminea, Mercenaria mercenaria, Crassostrea virginica, un 
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crustacé Penaeus aztecus et un poisson Brevortia tyrannus. 

L'expérimentation a été conduite en deux phases d'accumulation et 

d'épuration pendant 28 jours chacune. 

Il apparait que dans les mollusques, la concentration en 

bromoforme reste comparable à celle dans l'eau ambiante. Pour les 

crevettes et poissons étudiés, le facteur de concentration sont compris 

entre 3 et 50 et l'épuration est rapide. Signalons également un travail 

réalisé indépendamment des préoccupations de la chloration par Dickson 

et Riley (1976) qui ont mesuré le chloroforme dans les poissons: dans 

la chair les concentrations varient entre 72 et 649 ng/g (poids sec) 

soit entre 2 et 25 fois les concentrations mesurées dans l'eau. 

En conclusion, compte tenu de leurs concentrations relativement 

faibles dans les rejets du fait de la chloration, de leur volatilité 

importante, de leur faible bioaccumulation, le chloroforme et les autres 

composés haloformes, ne constituent pas une grave menace pour le milieu 

marin aux concentrations auxquelles ils sont formés lors de la 

chloration des eaux usées. 

5.2. Les chlorophénols 

Les chlorophénols constituent une classe de composés chlorés non 

volatifs présumés toxiques, produits par l'action du chlore sur les 

composés phénoliques. Le blanchiment de la pâte à papier est une source 

importante de contamination par les chlorophénols. La chloration des 

eaux de refroidissement et des eaux usées entraine la formation des 

chloro ou des bromophénols à des concentrations de l'ordre de 

microgramme par litre (Jolley 1977, Bean et al. 1983, Buikema et al. 

1979) • 

Les travaux d'Erickson et Freeman (1978) permettent de situer 

les effets des chlorophénols sur les algues phytoplanctoniques marines à 
des niveaux de concentration de l'ordre du milligramme par litre (tab. 

14) • 
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Tableau 14 Eff'ets des halophénols sur la croissance des algues 
phytoplanctoniques. 
Concentration (mg/l) produisant une inhibition de 50 % de 
la division cellulaire (ERICKSON et FREEMAN, 1978) 

Gh 

4 mono Br-phénol > 8 
(M = 173) 

4 mono Cl-phénol > 8 
(M = 128,5) 

246 tri Br-phénol > 16 
(M = 331) 

246 tri Cl-phénol 4 
(M = 197,5) 

Pentabromophénol 1 
(M = 489) 

Pentachlorophénol 1 
(M = 266,5) 

Gh Glenodinium halli 
Sc Skeletonema costatum (diatomée) 
Tp Thalass10sera pseudonana (diatomée) 
Ig Isochryris galbana (microflagellé) 

Sc Tp Ig 

4 > 8 1 

> 8 > 8 > 8 

> 16 16 > 16 

8 4 0,5 

1 1 0,063 

2 0,5 0,25 



Tableau 15 Toxici té ~dgÜe des chlorophénols CLSO en mg/l 

r 1 1 ----------1- -NItoc-ra-splnTptis--j--Cyprii:1OdOn----T------ 1 
1 Composés 1 Daphnia magna 1 Daphnia Pulex 1 (cructace ) variegatus 1 Lepomis macrochirusl 
IlLE BLANC (1980) 1 TRABALKA et BURCH 1 ZAROOGIAN et al. 1 BUCCAFUSCO et al. 1 
1 1 1 (1978) 1 LINDEN(1980) (1985) 1 (1981) 
1 1 1 1 CL50 96 h CL50 96 h ICL5024 h CL50 96 h 1 

ICL 24 h CL5 48 h CLol 1 1 
2 mono Cl phénol 1 ~~ 2, g 1 , ° 1 6 ,9 1 1 7 ,2 6,6 
3 If " 1 1 5,6 
4 " 
23 DiCl 
24 " 
25 " 
26 " 
34 " 
35 " 

" 
phénol 

" 
" 
" 
" 
" 

234 triCl phénol 
235 Il " 
236 " " 
245 " Il 

246 Il " 
345 Il Il 

2345 tetraCl phénol 
2346 Il " 
2356 " " 

1 8,8 4,1 1,11 3,5 

> 10 2,6 0,46 

3,8 2,7 0,781 
15 6,0 < 0,41! 

1> 1 0,29 0,010 
1 2,5 

Pentachlorophénol 1 
0,57 0,010 

21 

0,27 

5,40 mg/l 
(41,7 J.lm) 

1,7 mg/l 
(8,5 J.lM) 

4,0 3,8 

4,7 2,0 

0,61 0,45 
0,72 0,32 

0,19 0,14 
0,40 0,17 

....... 
\0 
....... 
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Les informations sur la toxicité des chlorophénols pour les 

organismes aquatiques, et plus particulièrement pour les espèces marines 

sont très limitées (tab. 15). Il apparait que les concentrations létales 

varient dans une gamme allant de 100 ~g/l à 20 mg/l, soit plus de 100 

fois supérieures aux concentrations susceptibles d'être mesurées dans un 

effluent urbain chloré. On ne dispose pas d'informations sur la toxicité 

aigüe des bromophénols. Par contre, les chlorophénols constituent un 

exemple de composés pour lesquels la toxicité augmente avec le nombre 

d'atomes de chlore sur la molécule en relation avec les propriétés 

structurales de la molécule (Benoit-Guyod et al., 1984). 

L'augmentation du nombre de substituants chlorés sur la molécule 

du fait de la chloration a pour effet d'accroitre le caractère 

liposoluble et donc le potentiel de bioaccumulation. Kuehl et al., 1978 

ont effectivement décelés des résidus de composés de type bromo et 

chlorophénols dans la chair de poisson (Pimephales promelas) exposés à 
des rejets urbains traités au bromo-chlore (BrCl). Les concentrations 

varient entre 5 et 200 ng/g (poids frais) pour ces composés parmi 

lesquels on a identifié des phénols et des anisoles mono, di et 

trihalogénés. Ces auteurs estiment les facteurs de bioconcentration de 

80 et 1 300 pour le 246 tribromophénol et le 236 tribromo-anisole. De 

plus, ces travaux mettent en évidence la facilité de l'incorporation 

d'atomes de brome dans une molécule organique lors de la désinfection 

d'effluents urbains par le bromo-chlore. 

Il apparait ainsi que pour les chlorophénols (bromophénols) les 

risques possibles concernent davantage la bioaccumulation, même si les 

facteurs de concentrations se situent bien en dessous de ceux des 

composés organochlorés de structure comparable au DDT et aux PCB. 

5.3. Les dérivés chlorés des bases puriques et pyrimidiques 

Jolley et al. (1978) ont identifié dans les rejets urbains et 

les eaux de refroidissement des dérivés chlorés des bases puriques et 

pyrimidiques à des concentrations de 1 à 4 ~g/l. Selon Trabalka et Burch 

(1978) le 5 chloro-uracile est toxique à des concentrations de cet ordre 

de grandeur. Les essais de toxicité se sont révélés contradictoires. 
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Les premiers résultats de Trabalka et Burch (1978) signalant une 

réduction de l'éclosion des oeufs de la carpe (Cyprinus carpio) a des 

concentrations de 5 ~g/l, et des atteintes à la reproduction chez 

Daphnia magna à 10 ~g/l n'ont pas été confirmés aux concentrations 

supérieures. 

Le rôle important des bases puriques et pyrimidiques dans la 

constitution des nucléotides des acides nucléiques pose le problème du 

caractère mutagène des composés produits par la chloration. Selon 

Cumming (1978) les dérivés chlorés et bromés de l'uracile sont 

mutagènes : ils agissent en se substituant à la thymine dans la 

replication de l'ADN entrainant une modification de l'information 

génétique. 

5.4. Conclusions 

D'une façon générale, la toxicité des composés organohalogénés 

produits lors de la chloration des eaux usées est mal connue pour ce qui 

concerne les organismes aquatiques. L'examen des résultats de tests 

pratiqués le plus souvent sur des espèces dulçaquicoles permettent de 

tirer les quelques conclusions suivantes : 

- La toxicité aigüe de ces sous produits de la chloration se 

situent à des niveaux de concentration bien supérieurs à ceux auxquelles 

ils sont présents dans les rejets urbains chlorés. 

- Certains composés présentent un caractère mutagène laissant 

craindre des risques à long terme pour la qualité du milieu. 

- Dans une serie de composés homologues, l'augmentation du 

nombre de chlore (ou de brome) sur la molécule entraine une augmentation 

du potentiel de bioaccumulation. 

- La toxicité relative de composés chlorés et bromés n'est pas 

suffisamment établie ; il semble toutefois que, sur la base de 

concentrations molaires, les dérivés bromés soient plus dangereux. 
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CHLORATION 

}Rejet 1 

Stations d'épuration 

~. 
Matières organiques 
oxydants résiduels totaux 
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et inorganiques 

/ 
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/ 

Figure 2 Conséquence d'une chloration sur l'écosystème du milieu récepteur 
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6 - CONCLUSIONS 

6.1. Synthèse 

Cette revue bibliographique met en évidence la forte toxicité de 

la chloration. Ce point n'est pas nouveau puisque son large emploi est 

basé sur son pouvoir oxydant. Cependant cette propriété du chlore, 

efficace dans les canalisations des centrales ou dans les effluents de 

stations d'épuration à l'encontre d'espèces nuisibles, a des 

conséquences délétères sur la faune et la flore du milieu récepteur, à 
des teneurs inférieures à 0,1 mg/le 

Nous avons résumé ce phénomène dans la figure 2. Suivant les 

concentrations et les espèces chimiques rejetées dans le milieu, la 

toxicité peut être aiguë provoquant la disparition d'espèces. Les 

organismes planctoniques et sessiles sont d'autant plus sensibles qu'ils 

ne peuvent échapper à la source de pollution comme les poissons et les 

macroinvertébrés. A de plus faibles teneurs des effets subaigus 

apparaissent. 

Il semble que le chlore et ses composés agissent par contact en 

modifiant la perméabilité membranaire des épithéliums des surfaces 

d'échanges. 

Les jeunes stades sont plus fragiles car ils sont en pleine 

phase de développement et de transformation et ne possèdent pas encore 

toutes les propriétés de l'adulte. Leur croissance est altérée et le 

risque de prédation est plus grand. 

Du fait des modifications physiologiques et anatomiques qu'ils 

développent, les adultes enregistrent les mêmes phénomènes à un moindre 

niveau cependant, en fonction de la sensibilité de l'espèce. Il en 

résulte une réduction de la biomasse et de la richesse spécifique de 

l'écosystème touché. Les espèces résistantes demeurent, les espaces 

libérés dans la niche écologique sont occupés par des espèces 

tolérantes. 
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Facteurs biologiques 

• Sensibilité des espèces 
• Comeortement des 

especes 
• Mobilité 
• Habitude alimentaire 
• Stade de développement 

Modification de ltecosysteme 

Facteurs chimiques 

• Formes chimiques 
• Interaction chimique (autres pOlluants) 
• Demande en chlore du milieu 

Facteurs physiques 

• Durée de ltexposition 
• Dilution 
• Configuration de la zone 

(milieu ouvert - milieu 
fermé) • 

Figure 3 Intéraction des di~~érents facteurs sur les modi~ications 
de l' écosystème (d' après Fava et Meldrin - 1985) 
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Cette transformation de l'écosystème est fonction de nombreux 

facteurs qui interagissent entre eux (fig. 3). Ceux-ci sont d'ordre 

environnementaux : température, salinité, pH. Les espèces marines 

confrontées à des conditions de température et de salinité défavorables 

ont un moindre pouvoir de résistance. 

Nous avons vu, d'autre part, qu'il existait une sensibilité 

différentielle suivant les espèces, qu'elle soit intrinsèque ou liée au 

mode de vie. Les formes chimiques du chlore jouent également un rôle non 

négligeable. Il semble que les chloramines et l'acide hypochloreux 

soient les formes les plus toxiques. Leur fraction dans les oxydants 

résiduels totaux dépend de la teneur en composés ammoniacaux, et de la 

température de la zone de rejet. Par ailleurs la formation 

d'organochlorés dans les effluents désinfectés semble poser moins de 

problèmes que lors de la chloration des eaux de boisson. 

Les conséquences d'une chloration sur le milieu récepteur ne 

peuvent être estimées sans tenir compte des conditions physiques de 

celui-ci (débit, courant, marée, brassage) et de la périodicité du 

rejet. Une masse d'eau brassée favorisera la dilution et la disparition 

du chlore. Une zone calme et peu renouvellée prolongera le temps de 

contact. 

VI.2. Recommandations 

L'ensemble de ces paramètres agissant soit en synergie soit de 

façon antagoniste, il est impératif de les connaître avant de décider de 

l'implantation d'un rejet chloré en rivière ou en zone littorale. 

Les stations d'épurations présentent un risque non négligeable 

dans la mesure où les eaux rejetées sont riches en substances organiques 

et contiennent de plus, divers micropolluants. L'utilisation du chlore 

comme agent désinfectant peut être retenue si son emploi est contrôlé 

(basses concentrations rigoureusement analysées). Ces conditions peuvent 

limiter ses potentialités oxydantes sur le milieu récepteur. Celui-ci 

sera d'autant moins touché que la zone est brassée. 
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Une autre solution peut ;tre l'utilisation de bassins de 

stockage des eaux ~pur~es, apris chloration; ceux-ci favorisant 

l'action bact~ricide du chlore puis sa disparition par réactions 

chimiques. La mise en place de techniques de neutralisation du chlore 

après d~sinfection est aussi quelquefois envisagée. 

En conclusion de ce document, nous pouvons reprendre les 

recommandations émises par Brungs en 1973. Il proposait de limiter les 

teneurs en oxydants r~siduels totaux, dans les zones de rejet d'eaux 

usées chlorées, à des valeurs n'excédant pas 0,01 mg/l pour protéger les 

animaux les plus résistants et 0,002 mg/l pour l'ensemble de la faune 

aquatique. 
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La présence dans les eaux usées de nombreux microorganismes, parmi 

lesquels des espèces pathogènes, peut entraîner lors du rejet une 

dissémination de germes infectieux dans l'environnement. Dans le cas des 

effluents urbains rejetés en milieu marin et lorsque la dilution n'est pas 

suffisante, des traitements de désinfection peuvent être nécessaires avant 

rejet pour éviter toute atteinte aux activités sensibles à la pollution 

bactérienne, que sont la baignade et la conchyliculture. La chloration des 

eaux usées est un des traitements couramment utilisés pour abaisser la 

contamination bactérienne à des niveaux compatibles avec le maintien de ces 

activités. Une bonne pratique de la chloration devra satisfaire au mieux un 

compromis délicat entre, d'une part, une grande efficacité germicide 

garantie par des résiduels de chlore élevés et, d'autre part, l'absence de 

nuisances de nature chimique dues au chlore résiduel total ou à des 

sous-produits formés au cours du traitement. 

La diversité de ces sous-produits s'explique par le pouvoir 

oxydant élevé du chlore entraînant de nombreuses possibilités 

réactionnelles avec les composés présents dans les eaux. Cette réactivité 

chimique, qui mobilise le chlore actif au détriment de la désinfection, 

dépend essentiellement des caractéristiques physico-chimiques des effluents 

traités .. 

En effet, une fois la demande immédiate en chlore satisfaite, ce 

sont les réactions du chlore avec les composés ammoniacaux et avec la 

matière organique qui caractérisent la chimie de la chloration des eaux 
, 

usees. 

Dans le cas le plus général d'effluents non nitrifiés 

(NH4 + »N0
3 

), les concentrations très élevées en azote ammoniacal 

(10-50 mg/l N-NH4 + ) entraînent, lors de la chloration pratiquée à des 

taux de chlore de l'ordre de quelques milligrammes'par litre (5-15 mg/l), 

la formation de chlore combiné. Dans ces conditions, il ne peut exister du 

chlore libre et l'essentiel du chlore ajouté se trouve sous forme de 

monochloramine. C'est donc à ce composé qu'il faut attribuer l'action 

désinfectante du traitement des eaux usées par le "chlore". C'est aussi le 

chlore actif combiné, plus persistant que le chlore libre, qui peut faire 

craindre des effets néfastes des rejets chlorés dans le milieu marin. 
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L'ensemble des réactions du chlore, libre et combiné, sur la 

matière organique constitue la principale voie d'élimination du pouvoir 

oxydant. L'importance quantitative et la diversité des composés organiques 

présents dans les eaux usées entraînent de nombreuses possibilités 

réactionnelles. De façon très simplifiée, elles se regroupent pour un 

effluent en deux grandes classes 

- Les réactions d'oxydation de la matière organique. Elles 

mobilisent la quasi totalité du chlore actif qui disparaît ainsi sous forme 

de chlorure inactif. Elles constituent un mode de dégradation de la matière 

organique, produisant du dioxyde de carbone et des composés oxydés. 

- Les réactions de la chloration produisant les dérivés 

organochlorés stables. Ces composés ne représenteraient qu'une très faible 

part du chlore initial, estimée à environ 1 à 3 %. Ces organochlorés se 

distribuent entre diverses familles de constituants tels que, par exemple, 

les trihalométhanes, les haloacétonitriles, les chlorophénols, les 

hydrocarbures aromatiques chlorés ••• Parmi ceux-ci, les trihalométhanes 

sont, en quantité, les plus importants et leurs concentrations atteignent 

quelques dizaines ûe micrûgr~TWteS par litre. 

Dans les eaux usées, du fait du caractère compétitif de ces 

réactions, la formation immédiate et prépondérante de monochloramine se 

fait au détriment des réactions du chlore avec la matière organique. En 

raison d'un pouvoir oxydant inférieur de la chloramine par rapport à celui 

du chlore libre, on observe une disparition plus lente de cette chloramine 

et des rendements plus faibles pour la formation de dérivés organochlorés. 

La formation de chloramines organiques, par action du chlore sur 

les composés possédant une fonction amine primaire, présente une grande 

analogie avec les réactions du chlore sur l'ammoniac. Les chloramines 

organiques peuvent, dans le cas de la chloration des eaux usées, 

représenter une part importante du chlore initial; l'efficacité germicide 

de tels composés est faible et leur évolution ultérieure reste assez mal 

connue. 
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L'emploi du chlore dans la désinfection des eaux usées repose sur 

le pouvoir bactéricide de cet oxydant. Cependant, compte tenu des 

concentrations élevées en ammoniac, la chloration aux taux de chlore 

couramment utilisés a lieu bien en deçà du point de rupture: c'est donc à 

la monochloramine qu'il faut attribuer ce pouvoir bactéricide. Ceci peut 

apparaître contradictoire avec ce qu'on connaît de l'efficacité germicide 

comparée au chlore libre et à la monochloramine, le chlore libre étant pour 

un même temps de contact de dix à cent fois plus efficace que la 

monochloramine. En fait, il est généralement admis que l'efficacité d'un 

traitement par les oxydants est liée au produit (c x t) de la concentration 

en oxydants résiduels totaux par la durée d'exposition. Dans le cas de la 

monochloramine, sa persistance dans les eaux, qui est supérieure à celle du 

chlore libre, compense en partie une efficacité germicide moindre. Le 

pouvoir germicide de la chloramine pourrait éventuellement s'expliquer par 

une lente hydrolyse qui régénèrerait le chlore libre, véritable agent 

désinfectant. 

L'action de la matière organique, et d'une façon plus générale des 

composés réducteurs, sur l'efficacité du traitement constitue un très bon 

exemple illustrant l'importance des caractéristiques physico-chimiques de 

l'effluent sur l'efficacité de la désinfection. C'est pour cela, qu'à 

s'améliorent avec le degré d'épuration préalable de l'effluent. En effet, 

l'efficacité augmente lorsque la demande en chlore de l'effluent diminue. 

Les matières en suspension peuvent agir à double titre sur le 

rendement de la désinfection, d'une part en contribuant à cette demande en 

chlore, d'autre part en favorisant les phénomènes d'adsorption des micro­

organismes aux particules solides. En effet, la formation de tels aggrégats 

protègerait une fraction des germes de l'action des désinfectants. 

Ainsi, on conçoit mieux toute l'importance des différentes étapes 

de l'épuration des eaux usées sur le rendement du traitement final de 

désinfection. Le degré de finition de l'effluent permet un gain en 

efficacité désinfectante pour une consommation minimale d'oxydants et une 

réduction des concentrations résiduelles dans les effluents rejetés au 

milieu naturel. En cela, on ne peut que souscrire aux récentes directives 

du Conseil Supérieur d'Hygiène s'opposant à une généralisation de la 

chloration sans épuration préalable des effluents. 
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Dans des conditions de traitement identiques, l'efficacité de la 

désinfection varie selon la sensibilité des différents germes aux agents 

désinfectants. Sur la base des valeurs du produit (c x t) de la 

concentration en monochloramine par le temps de contact, les mycobactéries, 

les virus et les kystes de protozoaires sont environ dix à cent fois plus 

résistants à la chloration que E. coli ou que les salmonelles (fig. 1). 

Cela signifie que, pour obtenir une désinfection satisfaisante d'un 

effluent, il faudra utiliser des taux de chlore bien supérieurs à ceux 

nécessaires à l'élimination des coliformes. 

De manière plus fondamentale, un tel constat pose le problème de 

la validité de la notion de germes tests de contamination pour apprécier 

l'efficacité d'un traitement. Rappelons que cette notion de germes 

indicateurs de contamination fécale repose sur une relation entre germes 

utilisés comme indicateurs en raison de leur dénombrement plus aisé et le 

risque de présence des germes pathogènes. L'élimination des germes tests au 

cours d'un traitement, quelqu'il soit, ne signifie pas forcément que la 

destruction des germes infectieux ait été réalisée dans les ~êmes 

proportions. En l'absence de moyens appropriés plus fiables pour déterminer 

les différents germes pathogènes, il y a lieu de redoubler de prudence pour 

apprécier l;eîîicacité ôésinfectante des différents traitements 

des numérations de germes tests classiquement réalisées. 

De façon très Simplifiée, il est permis d'affirmer que la 

chloration améliore la qualité microbiologique des eaux usées, sans 

toufefois garantir une parfaite sécurité compte tenu de la résistance de 

certains microorganismes aux agents oxydants. Un gain dans ce sens pourrait 

être obtenu en renforçant les taux de chlore, ce qui conduirait à augmenter 

l'impact des effluents chlorés sur l'environnement. 

En effet, le pouvoir biocide du chlore doit, dans la mesure du 

possible, n'être dirigé que vers les microorganismes indésirés. Les effets 

biologiques des composés oxydants produits par la chloration des eaux ont 

fait l'objet de très nombreux travaux mettant en évidence leur forte 

toxicité. 
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Figure 1 : Valeurs du couple concentration en chloramine x temps de contact 
pour inactiver 99 % des microorganismes (d'après Sobsey, 1988). 
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Les premières manifestations de l'effet de la chloration se 

traduisent chez les organismes mobiles par des réactions d'évitement dès 

que les concentrations atteignent la dizaine de microgrammes par litre. Des 

effets plus sévères, allant jusqu'à la destruction totale des individus, 

sont observés à des concentrations sensiblement plus élevées, de l'ordre du 

milligramme par litre, comparables aux teneurs observées dans les effluents 

urbains chlorés. 

La figure 2 présente de façon très synthétique la compilation d'un 

grand nombre d'observations sur les effets du chlore total sur les 

invertébrés et les poissons. Il est particulièrement intéressant de 

constater que les premiers signes d'effets délétères de la chloration 

apparaissent à des concentrations de l'ordre de la dizaine de microgrammes 

par litre. Ce tableau révèle une relative dispersion des résultats qui 

tient à plusieurs facteurs, dont : 

- La diversité des organismes étudiés, ayant des sensibilités 

différentes aux agents oxydants en relation avec leur physiologie, leur 

stade de développement. 

- La multiplicité des conditions expérimentales susceptibles de 

modifier les mécanismes réactionnels des oxydants (conditions du milieu et 

d'exposition). 

- Les difficultés analytiques ne permettant pas toujours de 

préciser avec toute la sensibilité et la spécificité requises la nature des 

espèces chimiques. 

- La diversité des critères biologiques et biochimiques utilisés 

pour évaluer les effets du traitement. 

Malgré ces limites, on observe une convergence des observations, 

en allant de la toxicité aiguë à des effets sUblétaux, ce qui conduit à 
définir une concentration en oxydants résiduels totaux à ne pas dépasser de 

l'ordre de 10 ~g/l. Cette limite pouvant même dans quelques cas ne pas être 

suffisamment basse pour protéger les organismes les plus fragiles. 
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Figure 2 : Effets létaux et sublétaux du chlore total (libre et combiné) 
sur invertébrés et poissons. 
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La formation de dérivés organochlorés ou de composés d'oxydation 

rémanents, souvent mis en cause à propos de la chloration systématique des 

eaux, ne se pose pas pour les eaux usées avec la même acuité que dans le 

cas des eaux de boisson. En effet, les concentrations en constituants 

organochlorés restent faibles (quelques dizaines de ~g/l) en regard des 

concentrations toxiques. A plus long terme, de tels composés ne devraient 

pas présenter des risques trop élevés pour l'environnement compte tenu de 

leur caractère volatil ou de leur faible potentiel de bioaccumulation. 

En résumé, il apparaît donc que, dans la majorité des cas, 

l'impact de la chloration des effluents urbains sera essentiellement lié à 
la présence de la monochloramine. A la différence du chlore libre, cette 

forme du chlore combiné est plus persistante. La monochloramine s'élimine 

lentement en redonnant par hydrolyse des oxydants libres rapidement 

consommés. Dans l'eau de mer, ces réactions entraînent, en raison de 

l'oxydation des bromures, la formation d'espèces chimiques oxydantes 

instables tel que l'acide hypobromeux ou les haloamines mixtes (NHBrCl) qui 

sont rapidement consommées par une nouvelle demande en oxydants apportée 

par la dilution dans le milieu récepteur. 

La monochloramine s'élimine plus rapidement en eau de mer qu'en 

eau douce. En milieu estuarien, les durées de demi-vie de la monochloramine 

varient entre une dizaine et une trentaine d'heures. Compte tenu de cette 

persistance relativement élevée, c'est sur la dilution optimale des rejets 

qu'il faudra agir pour réduire les effets de la chloration. 

Dans les conditions habituelles de la chloration, on peut 

s'attendre à mesurer dans les effluents des concentrations en mono­

chloramine pouvant atteindre 5 mg/le C'est donc un facteur de dilution 

compris entre 100 et 1 000 qu'il faudra rechercher pour maintenir, dans la 

zone de rejet, des concentrations en chlore combiné inférieures aux seuils 

de toxicité. 

Dans le cas où ces conditions de dilution ne peuvent être 

satisfaites, certains préconisent une déchloration des effluents par ajouts 

de composés réducteurs. Il s'agit souvent de dérivés du soufre dans 

lesquels le soufre est au degré d'oxydation IV. 
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De tels procédés éliminent efficacement les nuisances liées aux 

oxydants résiduels, et les risques d'acidification ou de désoxygénation 

partielle du milieu qu'ils peuvent théoriquement entraîner semblent a 

priori assez faibles. Cependant, ils ne suppriment pas les nuisances créées 

par les organochlorés ; de plus, ils rendent les systèmes de désinfection 

plus complexes et entraînent des surcoûts d'exploitation. D'autres 

traitements désinfectants peuvent être proposés en remplacement du chlore. 

Citons, par exemple, l'infiltration dans les sols ou le lagunage dont 

l'efficacité germicide, souvent importante, est liée au temps de séjour des 

effluents, à la température et à l'ensoleillement; dans l'état actuel des 

techniques, ces procédés sont cependant difficiles à mettre en place dans 

des grandes villes. Par ailleurs, d'autres désinfectants chimiques peuvent 

être proposés en remplacement du chlore. Parmi les plus utilisés, citons le 

dioxyde de chlore, le brome seul ou en combinaison avec le chlore, et 

l'ozone. Le choix du mode de traitement doit satisfaire des conditions 

d'efficacité bactéricide et de faible production de composés indésirés. 

La présentation succincte qui suit permet une évaluation rapide 

des avantages et des inconvénients de ces différents procédés : 

L'ozone 

- pouvoir oxydant élevé 

aldéhydes, époxydes) ; 

oxyde la matière organique (cétones, 

- peu ou pas de résiduel dans l'effluent traité (en mer oxydation 

des bromures et production faible d'acide hypobromeux) ; 

- pas de formation de chloramines ni de dérivés organochlorés 

- pouvoir germicide supérieur à celui du chlore et de la mono­

chloramine pour des faibles résiduels et des temps de contact brefs 

- toxicité faible du rejet du fait de l'absence de résiduel. 
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Le dioxyde de chlore 

moins réactif que le chlore 

chloramines ; 

peu d'organochlorés et pas de 

efficacité désinfectante supérieure à celle du chlore combiné 

- effets de sous-produits (chlorite) peu étudiés. 

Le bro.e et les dérivés bramés 

- formation de bromamines désinfectantes et de dérivés 

organobromés ; 

- résiduel faible 

pouvoir germicide comparable à celui du chlore libre 

toxicité du r~jet moindre qu'avec le chlore car les bromamines 

sont moins stables. 

Ainsi, l'ozone, couramment utilisé en combinaison avec le chlore 

dans la stérilisation des eaux de boisson, présenterait de nombreux 

attraits comme alternative à la chloration des effluents urbains. Son 

principal inconvénient actuel serait son coût supérieur. 

La désinfection par l'irradiation aux U.V. reste un traitement 

onéreux qui ne convient qu'à la désinfection d'effluents très épurés, 

permettant une bonne transmission des rayonnements. 

Cette dernière observation, concernant la qualité de l'effluent à 
désinfecter, s'applique à l'ensemble des traitements. D'une manière 

générale, l'élimination de ~a charge en matière organique améliore 

l'efficacité de la désinfection et minimise les risques pour le milieu. 

Enfin, dans l'état actuel des connaissances, le critèr~ 

d'efficacité d'un traitement, et par conséquent, le choix des techniques d~. 

désinfection, reste fondé sur la mesure des germes tests dont on devr~ 

constamment garder en mémoire les limites. 




