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RESUME

Cette revue bibliographique présente les aspects chimiques et
microbiologiques de la chloration des eaux usées ainsi que les effets des
rejets chlorés sur les organismes marins.

ABSTRACT

This literature review presents chemical and microbiological aspects of waste
water chlorination, and also effects of chlorinated sewages on marine
organisms.
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CHAPITRE I

INTRODUCTION



INTRODUCTION

Les études entreprises dans le cadre du programme Rejets Urbains en Mer
de 1'IFREMER montrent que les contaminations microbiologiques sont souvent un
facteur trés important de pollution du milieu littoral non seulement au niveau
des zones balnéaires mais surtout sur les zones conchylicoles, ou 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 a la
consommation des bivalves filtreurs révéle aussi que 1'épuration des
coquillages contaminés, par reparcage en eau propre, ou par passage en station
d'épuration des coquillages, ne constituent pas toujours une garantie absolue

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

Par ailleurs, si 1l'on regarde du cb6té des sources de microorganismes
pathogénes dans le milieu littoral, les rejets urbains apparaissent dans de
nombreux cas comme prépondérants et les procédés classiques d4'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*/100 ml dans un
effluent urbain brut et que les normes dev salubrité pour 1les zones
conchylicoles sont de 3.10° UFC/100 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
aprés 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 particuliérement aux aspects chimiques,

microbiologiques et toxicologiques de la chloration.
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CHAPITRE II

ASPECTS CHIMIQUES 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 pathogénes incompatibles avec certaines de
ses utilisations : conchyliculture, activites balnéaires. La chloration des
eaux usées ne s'est pas genéralisée en Europe a 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

sterilisees par l'addition de chlore.

Le pouvoir biocide du chlore est lie a son pouvoir oxydant eleve
qui lui confere également une grande réactivité vis-a-vis des composes
dissous. D'un point de vue chimique, la chloration des eaux usees se
présente comme un ensemble de reactions concurrentes contribuant a
consommer le chlore et a entralner la formation de composés indesires par
combinaison avec certains des constituants des effluents traités. Si la
desinfection est préconisée, il ne faudrait pas que le traitement de
chloration utilisé a cette fin remplace une pollution microbienne par une

contamination chimique.

Pour evaluer l'efficacité d'un tel traitement, et en estimer les
nuisances, il est necessaire de rappeler les grandes lignes de la chimie du
chlore dans l'eau. C'est ce qui est propose dans la premiere partie de cet
exposé. La suite de cette présentation developpe les mécanismes
reactionnels du chlore dans le cas des eaux usées ou les concentrations
élevées en azote ammoniacal et en matiere organique sont des parametres
préponderants sur la reactivité du chlore. Pour conclure, on présentera une
tentative de bilan reactionnel qui permet, en fonction des caractéristiques
des principaux produits formes et de celles du milieu marin, de souligner
la nature chimique des risques pour le milieu marin, produits par 1la

chloration.
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2. LES BASES CHIMIQUES DE LA CHLORATION

2.1. Chimie du chlore libre

Elle correspond aux reactions suivantes avec l'eau :
(1) Chloration a partir du chlore gazeux

012 (gaz) ———» C1_ (dissous) .

2

+H20<~—————HOCl+H+ +Cl°”

(2) Chloration a partir de 1l'hypochlorite de sodium (eau de Javel)

NaOCl + H0 —————p HOCL + Na * 4+ oH

(3) Dissociation de 1l'acide hypochloreux

HOC1 oc1 + H

H*) (oc1 )

(HOC1)

Utilisé sous la forme gazeuse, le chlore se dissous dans l'eau et
s'hydrolyse pour donner l'acide hypochloreux (1). Le chlore peut egalement
etre introduit dans 1'eau sous forme d'hypochlorite de sodium (2) qui donne
également 1l'acide hypochloreux (HOCl). Cet acide faible se dissocie (3).
Les forme dissociees (hypochlorite OCL ~ ) et non dissociees (HOCL)
constituent le chlore actif libre. Ce sont les formes toxiques et
desinfectantes du chlore. La forme non ionisée HOCl, prédominante aux
conditions de pH infeéerieures a 7,5, est la plus active (fig. 1).
Generalement les concentrations en chlore s'expriment en milligramme par

litre ou en micromoles par litre selon l'équivalence :

1 mg/l = 14 umol/1.
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'®1 % HOCI \

Figure 1 : Distribution de la forme non ionisée de l'acide hypochloreux en
fonction du pH.

2.2. Le chlore combine

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

chloramines selon les reactions rapides (4-6) :

———— + -
NH3 + H20 NI-I4 + OH
(e, *) o
K. = = 1,8 10

BT o )
(NHy) (5 )

—_——
(4) NH, + HOCl NH,Cl1 + H,O

3 2 2

. et ar———
(5) NH,Cl + HOC1 NHC1, + H,O

2 s 2 2
—_—
(6) N!'lCl2 + HOC1 NCl3 + HZO

* Dans l'eau les formes de l'azote ammoniacal comprennent 1l'ammoniac NH, et

1'ammonium NH, ¥ , espece prédominante. Dans les réactions de formation
des chloramines, l'ammoniac (NH,) est l'entite réagissante. Par cogmodlte
d'ecrlture nous des:Lgnerons les différentes formes NH, et NH par
1 ammon}ac sachant qu'en vertu de l'equilibre K g ces déux formes sont
concernees par la formation des chloramines.
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Les chloramines, moins oxydantes que le chlore, conservent une
activitée desinfectante : elles constituent le chlore actif combine. On
appelle chlore actif total la somme du chlore actif libre (HOC1l, OCl T ) et

du chlore actif combine.

Le degré de substitution des chloramines formées depend
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 particularite
des reactions de la chloration des eaux usees. Pour cette raison, leur

etude sera abordee de fagon plus detaillee.

2.3. La demande immediate en chlore

La preésence dans l'eau de composeés réducteurs entraine une
consommation tres rapide des oxydants : c'est la demande immediate en
chlore.

Au cours de ces réactions, il y a transformation du chlore libre
en chlorure se traduisant par une perte du pouvoir desinfectant. Les
composés réducteurs qui mobilisent ce pouvoir oxydant peuvent etre des

composes mineraux (cationiques Fe 2+ , Mn 2+ , anioniques HS ~ , S 2= ,

CN , NO2 ...) ou des molécules organiques. On ne connalt pas toujours
de fagon tres precise 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 considerablement 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

categorie de reactions :

_ | "Hoc1 | "HOBr
Br + | _ m— | _+Cl
|_oc1i |_OBr

Elle est caracteristique de la chloration de 1'eau de mer. Cette réaction
est instantanee (Wong et Davidson, 1977 ; Fiquet, 1978 ; Peron et

Courtot-Coupez, 1978, 1980). La chloration de l'eau de mer equivaut donc a
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un traitement par le brome ; le brome libre obtenu evoluant ensuite de
maniere analogue au chlore, formant des bromamines et des derives organo-

bromes.

Dans le cas des eaux usées, cette réaction est insignifiante
hormis dans le cas de stations de villes littorales ou des eaux
d'infiltration d'origine marine peuvent parvenir au reseau
d'assainissement. Dans le cas du rejet d'effluents chlorés au milieu marin,
il y a lieu de tenir compte de tels reactions, les oxydants reésiduels

pouvant induire la formation de derives bromes.

2.4. La formation des derives organochlores

Les composés organiques présents dans les eaux mobilisent une
fraction importante des oxydants. Outre cette contribution a la demande
immédiate en oxydants, ils peuvent donner lieu a la formation de sous
produits stables. Jolley et Carpenter (1981) ont rappelé les principales
possibilites reactionnelles du chlore libre avec les composés organiques
(tableau I).

Tableau I :

Reactions du chlore avec les composes organiques.

Oxydation : RCHO + HOCL ————— R-COOH + H * + C1 ~
Addition : RCH = CHR' + HOCl —————— RC(OH)C(C1)R'
Substitution :

Liaison N-Cl : RNH2 + HOCl ————eecoeme——p RNHC1 + HZO

Liaison C-Cl : RCOCH3 + 3HOCl =—————————>p RCOOH 4+ HCCl_ + 2H20

3

La formation de tels produits indesires a souvent eté evoquée 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 Héu, 1978 ; Abarnou,
1979). De tels composes ont egalement eté signalées dans les eaux usées
(Bellaf, 1974 ; Jolley, 1975). Généralement, l'incorporation d'atomes
d'halogénes dans une molécule organique se traduit par une augmentation des

risques en termes de toxicite, de bioaccumulation ou de persistance. Cet
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aspect de la chloration constitue donc une préoccupation pour la qualité du
milieu recepteur d'effluents chlores qu'il faudra réexaminer dans le cas

des eaux usees.

2.5. La courbe du point de rupture

La courbe du point de rupture ('"break point") illustre 1l'ensemble
des reéactions du chlore dans l'eau. Elle représente (fig. 2) 1la
concentration en chlore residuel (chlore actif total) mesurée apres un
temps fixé en fonction de la concentration en chlore libre initialement

introduit dans l'eau.

Chlore résiduel

Chiore libre

@

!
!
@

Point de rupture

Demande en chlore Chlore ajouté

Figure 2 : Courbe du point de rupture.
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Dans cette figure, la premiére bissectrice correspondrait a une
eau parfaitement pure, a demande en chlore nulle, pour laquelle tout le
chlore introduit est mesuré. D'une fagon générale, les courbes du point de

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

- En (1), on ne mesure pas de chlore résiduel : c'est la demande

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

- En (2), c'est le domaine de formation des chloramines pour
lesquelles la monochloramine predomine. La concentration en chlore residuel
(chlore combiné) augmente jusqu'a un maximum correspondant au rapport
R = C1/N egal a un.

- En (3), l'ajout de chlore a la solution contenant des
chloramines provogque leur oxydation et leur disparition avec élimination de
1'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 residuel actif diminue Jjusqu'au point de rupture

qui se produit pour R = 1,5,

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

retrouve sous forme de chlore libre.

Ces courbes sont caractéristiques de l'eau etudiée parce qu'elles
visualisent des donnees pratiques importantes comme la demande immediate en
chlore et le point de rupture. A titre indicatif, de telles courbes
correspondant a des eaux de nature tres differente sont présentees
(fig. 3 A) accompagnées des courbes de disparition dans le temps du chlore
residuel (fig. 3 B). Dans le cas d'une eau pauvre en ammonium et a faible
demande en chlore (courbe 1), on observe une disparition rapide du chlore
residuel. En presence d'ammoniac, la courbe de chloration (3 A, 2) presente
l'allure caractéristique avec un point de rupture et celle de disparition
du chlore residuel au cours du temps (fig. 3 B, 2) montre que les

chloramines sont plus stables que le chlore libre.
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Chilore résiduel

@ Cq {chlore ajouté au temps t = 0)

temps

Figure 3 : A - Concgntration en chlore residuel en fonction du chlore
ajoute. .
B - Disparition du chlore residuel en fonction du temps.

Dans la pratique, les courbes de chloration mettent en évidence la
dose de chlore a utiliser. En effet, l'efficacite de la desinfection etant
superieure avec les oxydants libres, il faut dépasser le point de rupture
pour satisfaire ces conditions mais on se trouve alors dans les conditions
ou la formation des derives organochlores est maximale. Arber et al. (1984)
comparent, selon des criteres bactériologiques et des criteres chimiques,
les effets de la chloration d'eaux usees pratiquees a des taux croissants
de cﬁlore correspondant a diverses positions sur la courbe du point de
rupture. Les meilleurs resultats en desinfection sont obtenus en présence
de chlore libre, situation ou la formation de derives organochlores, tels
que les trihalomethanes, est egalement maximale. Dans une etude consacrée
aux aspects chimiques de la chloration de l'eau de mer, nous avons montre
que l'on pouvait realiser des courbes similaires de chloration et les
utiliser pour determiner 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 tres rapide,
d'autant plus rapide que la demande en oxydant est elevée. En preésence
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 utilise 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 activite bactericide dans

le réseau de distribution de l'eau traitee.

Selon Hostgaard-Jensen et al. (1977), "la disparition du chlore
résiduel est decrite en prenant en compte deux réactions paralléles ; la
premiere instantanée, la deuxieme du second ordre par rapport au chlore'.

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

chlore dans le cas des eaux usées. Leur modele est etabli dans 1'hypothese

%o
1-

0 1 ] |
1 2 3
heures

Figure 4 : Disparition du chlore residuel en fonction du temps (Haas et
Karra, 1984).
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de deux reactions en parallele chacune du premier ordre. La loi de vitesse
s'écrit alors : C = x Gy exp. (- k t) + (1 -x) Cjexp. (-k, t), dans
laquelle x, fonction de la qualité des eaux usées, est la fraction du
chlore ajoutée qui disparailt tres rapidement au cours de la premiere etape
selon la constante de vitesse kl' La seconde étape a une constante de
vitesse k2 compatible avec la vitesse de disparition des chloramines. Les
mesures fournissent les estimations de ces parametres : x entre 0,1 et 0,4,

k, = 1m et k, = 0,003 mn L (fig. a).

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

typiques

La chloration de l'eau entraine une succession de réactions
competitives dont l'importance relative depend des caractéristiques du

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

De fagon tres simplifiee, il est possible de limiter ces

mecanismes reactionnels complexes a deux classes de reactions principales :

- la formation des chloramines,

- la formation de derives organochlorés.

De fagon tres schématique, les mecanismes reactionnels de la
chloration de l'eau de boisson et d'un effluent urbain se présentent de la

fagon 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 consomme par les
composés reducteurs presents (demande immediate en chlore) et la matiere
organique donnant lieu a la formation de derivés organochlorés comme le
chloroforme. C'est le cas de l'eau potable ou le chlore injecté favorise la
formation de trihalométhanes si les composes organiques preécurseurs n'ont

pas eté suffisamment eliminés par un traitement prealable.
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Tableau II :

Mécanismes simplifiés de la chloration des eaux.

- Chloration d'une eau pauvre en ammonium
(exemple : l'eau de boisson ou eau usee parfaitement nitrifiee)

HClO | + NH3 ----—-DNHZCI (monochloramine)
|
cio -~ | +¢ = C* = = R-C1
(composes  (organochlores)
oxydes)

- Chloration d'une eau chargée en ammonium et en matiere organique
(exemple : les eaux usees)

HC1O | + NH, s NH,C1 (monochloramine)

cio | +C— > C* » R-C1
(composes  (organochlores)
oxydes)

A l’opposé, la présence d'ammoniac en concentrations elevees (cas
des eaux usees) entralne rapidement la formation de monochloramine au
detriment de celle des composés organochlorés. Moins oxydant que le chlore
libre, la monochloramine presentera toutefois des effets toxiques en raison

d'une plus grande persistance dans le milieu.

Cette classification schématique divise les reactions de la
chloration entre d'une part les reactions entre molécules minerales (NHB'
Br  ...) et d'autre part celles avec les composeés organiques. Les
processus appartenant au premier de ces groupes sont généralement plus
rapides, concernent un nombre limité de reéactions et les concentrations des
produits finaux se situent au niveau du milligramme par litre. Les
reactions avec les composeés organiques, plus diversifiées, sont des
reactions plus lentes d'oxydation et de chloration et les concentrations
des produits obtenus depassent rarement la dizaine de microgrammes par

litre.



26

3. CARACTERISTIQUES DES EFFLUENTS URBAINS ET PRATIQUE DE LA CHLORATION

La chloration des eaux usées, milieu particuliérement chargé en
matiere organique et en composés azotés, entralne la formation de
chloramines sans pour autant exclure celles de dérives organochloreés. Dans
un mécanisme reactionnel aussi complexe que celui mis en jeu lors de la
chloration, ce sont les caracteristiques du milieu qui determinent des
voies reactionnelles préférentielles. Ce bref chapitre a pour objet de
préciser les ordres de grandeur des parametres influant de la chloration
mesuree dans les eaux usées. Une fois connus les mécanismes, les conditions
de la chloration (temps de contact et taux de chlore) permettent

1'eévaluation des concentrations des produits formes.

3.1. Composition des effluents urbains

Les caractéristiques des eaux useées 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 residuaires de cites touristiques.

Aminot et al. (1986) ont présenté les caractéristiques chimiques
des eaux residuaires permettant de situer les ordres de grandeur des
concentrations des principaux parametres determinants pour les reactions de
la chloration (tableau III). La chloration se place géneralement en fin
d'une filiere de traitement dont 1l'effet porte essentiellement sur
l'abattement en matieres en suspension et en matiere organique. Du point de
vue de la chloration cela signifie que, a taux de chlore égal, 1l'efficacite
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 reactions de la chloration. Les principales
caractéristiques physico-chimiques mesurées de fagon détaillée dans les
effluents urbains de Morlaix et Toulon sont rassemblées dans le tableau IV
(Aminot et al., 1986 ; Aminot et al., 1989). Il apparalt que les
concentrations varient sur une large gamme (min. - max.), que le traitement
réduit de fagon importante les concentrations des difféerents composés
52 pco,

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

exceptees celles de 1'ammoniac, et que les matieres organiques (DBO

traitement biologique que par le traitement physico-chimique.



Tableau III :

Caracteristiques physico—chimiques des eaux residuaires (Aminot et al., 1986).

Eau brute

non traitee

Eaux useées

Traitement secondaire

(6 000 €q. hab.)

Traitement secondaire

Brest

(80 000 éq: hab.)

Epure

maxi. moy . mini. brut épure maxi. moy . mini.
MES (mg/1) 1 200 720 350 395 4 44 25 11
pH - - - 7,2 7,5 7,8 7,4 6,6
COT (mg/1) 290 160 80 - - - - -
DCO (mg/1 02) 1 000 500 250 880 100 128 86 59
DBO5 (mg/1 02) 400 220 110 450 6 40 19 7
Azote organique 35 15 8 35,1 7,5 - - -
(umol/1 N) (2 500) (1 070) (570) (2 507) (536) - - -
Ammoniac 50 25 12 37,4 4,7 45,5 32 19,8
(umol/1 N—NHS) (3 570) (1 786) (860) (2 670) (396) (3 250) (2 286) (1 414)

Le



Caracteristiques des eaux usées a Toulon et Morlaix (IFREMER, DERO/EL).

Tableau IV :

TOULON-EST*
24-25/06/1985

MORLATX**
21-22/04/1986

Entree Sortie Entree Sortie
|
mini. moy. maxi. mini. | wmoy. maxi. nini. moy. maxi. mini. noy. maxi.
|
I
MES (mg/l) 50 240 400 30 | 60 100 17 162 275 6 9 12
| | |
oD (mg/1) 8,2 39,4 84 21 | w9 64 4 35 61 5 6 8
COP (mg/1) 28 96 178 14 28 35 5 63 108 3 4 7
DCO (mg/1 02) 100 500 800 100 300 400 30 400 840 20 30 40
0805 (mg/1 02) - - - - - - 9 170 355 3 4 6
Azote total (pmol/l) 1 360 2 930 6 180 2 240 2 970 l 4 860 730 2 620 5 000 l 1 114 1 320 1 470
Azote organique (pmol/1) 300 980 2 200 370 610 705 150 1 415 3 530 50 60 65
N-—NH4 * 990 1 910 3 960 1 860 2 355 4 060 240 930 1 750 990 1 220 1 370
N—N03 1 25 60 1 3 5 190 264 355 10 37 70
N-NO, ~ 6,4 14 29 0,8 1,2 1,6 8 14 27 3 5 9
Bactério. (log CF***/100 ml) 6,9 - 7,8 7 - 7,4 4,5 - 7 4,9 - 5,4

*

Toulon-est :

** Morlaix : traitement biologique (Aminot et al., en preparation).

*# CF

. ’
: coliformes fecaux.

traitement physico-chimique, 61 000 eq. hab. (Aminot et al., 1986).

8¢
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3.2. La pratique de la chloration

Le taux de chlore et le temps de contact sont des parametres
déterminants de la concentration des produits formés. Le plus souvent, le
chlore est ajouté de fagon a mesurer, au bout d'un temps de contact
suffisant (de l'ordre de 30 min a 1 h), un résiduel de chlore (1 a 2 mg/l)
garantissant la desinfection. Le taux de chlore injecté doit donc
satisfaire la demande immediate en chlore qu'on ne connalt pas toujours de
fagon précise et qui, dans la pratique, est sujette a des variations liées
aux caractéristiques et au débit des effluents. Pour cela, l'ajout de
chlore est souvent asservi au dosage du chlore résiduel mesurée en aval. Une
régulation des debits peut aussi etre assureée par la mise en place de

bassin-tampon.

Les taux de chlceore pratiqués se situent entre 4 et 15 mg/l et
conduisent a des concentrations résiduelles de quelques milligrammes par

litre (chlore combine).

Les essais conduits a la station de traitement des eaux usées de
La Tremblade (Agence de Bassin, 1980), (5 000 eq. hab., 16 000 eq. hab. en
ete) ont permis de verifier que, selon le degré d'épuration atteint, des
taux de chlore entre 3 et 10 mg/l permettaient d'atteindre les objectifs de
la desinfection a des niveaux de présence en coliformes fecaux inferieurs a
103 dans 100 ml (tableau V). Dans ces conditions, la teneur en mono-

chloramine dans l'effluent traité reste inferieure a 5 mg/1l.

Tableau V :

Doses de chlore appliquées selon le degré d'eépuration
pour satisfaire les objectifs de la desinfection
(coliformes fecaux, temps de contact : 30 min).

Doses de chlore (mg/l)

Nature de l'effluent
3pour 2pour
< 10~ CF/100 ml < 10 CF/100 ml

Effluent floculé-decante 10 13 - 15

Effluent epuré-nitrifie 3-4 6 -8
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4. REACTIONS DU CHLORE AVEC LES COMPOSES AZOTES : LA MONOCHLORAMINE ET LES
CHLORAMINES ORGANIQUES ‘

Les eaux usées sont caractérisees par des teneurs elevées en
ammoniac et en azote organique parmi lesquels les composés aminés. Lors de
la chloration, ces composés donnent tres rapidement lieu a la formation de
chloramines. Selon Isaac et Morris (1980), '"virtuellement tout le chlore
actif déchargé dans un effluent non nitrifie est sous la forme de chlore
combine" compte tenu de 1l'importance de l'ammoniac et des autres formes

réduites de l'azote dans les eaux useées.

L'incidence de la formation de chloramines apparalt a plus d'un
titre en raison de la réactivite de ces composés inférieure a 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
mecanismes reactionnels vis-a-vis des composés dissous et des effets

toxiques différents.

4,1, Formation de la monochloramine

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

combiné constitue de chloramines.

NH HOC1

3
+ I e NH_C1 + HZO
- _ (monoch%oramine)
NH 0oCl
4
+ HOCl ————————p NHC1
(dichloramine)
+ HOCl —ememmmeeps NC1

(trichloramine)

La nature des chloramines formées (mono, di ou trichloramine)
dépend essentiellement du pH et du rapport R des concentrations initiales

du chlore a 1'ammoniac (R = rapport molaire Cl/N—NHS).
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Soulard (1982) a etudié les équilibres halogenes (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 chlorees. Dans les conditions du traitement (pH entre 6,5 et 8,
R inferieur a 1), la di- et la monochloramine coexistent, cette derniere

devenant prédominante aux pH €leves (pH > 8).

- Le diagramme de prédominance, etabli pour differentes valeurs du
rapport R, montre que, pour R inférieur a un, la monochloramine est la
principale espéce formee. De maniere plus détaillée, aux pH concernés, lors
de chloration a 100 umol (7 mg/l chlore libre), la monochloramine prédomine

lorsque les concentrations en ammoniac dépassent 80 umol/1l.

- Ces memes 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 inferieure a 15 pmol/l

(0,2 mg/1 N-NH * ) dans le cas d'une chloration a 100 pmol/1l. Cette

4
situation est tres improbable dans le cas des traitements des eaux usees

sauf dans le cas d'effluents parfaitement nitrifies.

- Aux concentrations en ammoniac intermeédiaires 15-80 pmol/l, les

mono et dichloramines sont presentent dans l'effluent urbain.

Les considerations de cineétiques chimiques renforcent ces
resultats etablissant la predominance de la monochloramine. Morris et Isaac
(1983) ont reevalue les données cinetiques sur la formation des
chloramines. Pour la monochloramine, elle suit une cinétique du second

ordre (ordre 1 par rapport a chacun des reactants) :

k

1f
—)
HOC1 + NH3 NH201 + HZO
avec k ;. =6,6 108 exp.(- 1 510/T) d'apres Morris et Isaac (1983). Cette
constante de vitesse.a 10 °C, k 1¢ = 3,18 10% (mo1/1) 1 , montre

qu'en exces d'ammoniac la formation de monochloramine est tres rapide.
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La monochloramine formée peut s'hydrolyser en redonnant l1l'acide
hypochloreux :
M .
NH201 + HZO HOCl + NH3
Cette variation est lente. De ce point de vue, la monochloramine est la

plus stable des chloramines.

La consideration des équilibres chimiques et de la cinetique de
formation des chloramines confirme la prédominance de la monochloramine sur
les autres formes du chlore combine. Dans les eaux usees, chargées en
ammoniac (N—NH3 : 1 000-4 000 pmol/l), la chloration a des taux de chlore
variant entre 5 et 25 mg/l (70-350 pmol/l) conduirait majoritairement a 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 repreésente la
principale cause d'effets toxiques dont la gravité dépend de sa persistence

dans l'environnement aguatique.

Yamamoto et al. (1988) ont proposé un modele cinétique décrivant
la disparition des chloramines en eau douce conduisant a des durees de

demi~vie de la monochloramine tres élevées (t = 400 heures).

Dans l'eau de mer, la persistence de la monochloramine ne paralt
pas si elevee. On a, au laboratoire, etudie la cinétique de la disparition
de la monochloramine dans l'eau de mer observant des durees 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
calcules a partir du modele de Trofe et al. (1980) montrant que la
disparition de la monochloramine suit une cinétique de la forme :

o+

d (NH,C1)/dt = k (NH,C1) (Br ) (HT).
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Connaissant la constante de vitesse k, les auteurs en deduisent une
relation permettant la determination de la durée de demi-vie en fonction du
pH et de la concentration en bromure. La concentration en bromure etant
directement liée a la salinité, on obtient une relation simple permettant

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

log 2
t 1/2 = + -
3600k (H" ) (Br )
6 -2 -1 o - -3
avec k = 2,8 + 0,3 10" mol s a25 C et (Br ) =0,810 s/35,
on obtient :
310
t = ——————— goit log t = pH - log (S) - 5,52
1/2 '
/2 " gty (s) /

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

1/2
Pour des valeurs tres faibles de la salinite (S), on obtient une
grande persistance de la monochloramine compatible avec les travaux de

Yamamoto (S = 0,3 ; pH =7,7 ; ona t = 500 heures). Les variations de

la duree de demi-vie sont représenégg; dans le cas d'une eau estuarienne
(fig. 5). Pour des salinites supérieures a 5, elle se situe entre 10 et
25 heures (calculs effectues a partir des valeurs de salinite et de pH
obtenues dans l'estuaire de 1'Elorn ; Aminot, comm. pers.). Ces durees de
demi-vie de la monochloramine sont compatibles avec celles calculees a

partir du modele cinétique proposé par Haas et Karra, 1984 (voir 2.6).

Cette etude 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 apres hydrolyse
de la monochloramine. Les haloamines mixtes devraient avoir, dans 1l'eau,
une stabilité intermeédiaire entre celle des chloramines et celle des

bromamines qui elles se dégradent rapidement.

4.3. Les reactions au voisinage du point de rupture

Le point de rupture, mis en évidence dans les courbes de
chloration, correspond a la destruction des chloramines. Il s'agit de

reactions de type redox se produisant pour des valeurs du rapport molaire
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. Heures
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40 -

30—~

20 -
pH=8,3

10 - Estuaire de 1 Elorn
pH=8
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0 | 1 ] 1
(o) 10 20 30 35 %o

Salinité

Figure 5 : Disparition de la monochloramine en fonction du pH et de la

salinite. :
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C1/N de 1,5-1,7 en accord avec la stoechiométrie de la réaction globale :
NH, © + 3/2 HOCl —————>1/2 N, + 3/2 H,0 + 5/2 H T o+3/20 7.
Les mécanismes détaillés de la reaction sont complexes et ils se traduisent
par l'elimination du chlore oxydant et de 1l'ammoniac (Saunier, 1976).
Toutefois, dans la pratique de la chloration des eaux usées, ces reactions
au point de rupture ont une portée limitée. En effet, compte tenu des
concentrations tres elevees en ammoniac dans les eaux useéees
(NI—I3 + NH 2> 1 mmol/1l), il faudrait des taux de chlore tres éleves pour que

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

4.4, Formation des chloramines organiques

La formation des chloramines organiques aurait tout aussi bien pu
etre etudiee dans le chapitre consacreé aux réactions du chlore avec les
composes organiques. Elle est le fait de l'action de composés possedant la

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

2
tout a fait comparable a 1'ammoniac donnant lieu au meme type de reaction :
formation de chlore combiné, phénomene du point de rupture, rapidite des
reactions. Leur etude se place aussi tout naturellement a 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 umol/l dans la
phase dissoute. Les amines primaires totales dissoutes y representent une
fraction comprise entre 19 et 36 %, soit de 1l'ordre de 50 a 200 pmol/l.
Parmi celles-ci, les acides aminés constituent une part estimée a prés de
50 %. Ces ordres de grandeur sont comparables a ceux citeés par Isaac et
Morris (1980) qui situent entre 150 et 350 umol/l les concentrations en
azote organique et 15 a 50 pumol/l celles des acides aminés libres totaux
dans les eaux useées apres 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 pmol/l.

La formation des chloramines organiques est une reaction tres
rapide (Isaac et Morris, 1983). Selon Wolfe et Olson (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 a la monochloramine
(Wolfe et Olson, 1985).

Nature des composés azotes organiques K rel *
Amines
Methylamine CH,-NH, 60
Diméthylamine (CHZ) ,NH 54
Diethylamine (CZHS)ZNHZ 23

Acides amines

Glycine H—CH(NHZ)—COOH 22

Alanine CHS—CH(NHZ)-COOH 19

Leucine (CH3)ZCH—CHZ—CH(NHZ)—COOH 14

Sérine CHZ(OH)—CH(NHZ)—COOH 6,7
|

Peptides

Glycylglycylglycine 2,3
» _ .

K rel = K R-NHC1 / K NHQCl , constante de vitesse de
- 3 > . K3 ] 0]
reaction relative ; K R-NHC1 ° chloration de l'amine

organique ; K NH C1 ° chloration de l'ammoniac.

2

Compte tenu des concentrations en acides amines et de la cinetique
des reactions, la chloration des eaux usées entraine la formation de

chloramines organiques.

Isaac et Morris (1983) ont etabli un modele mathématique prenant
en compte la formation des chloramines en présence d'ammoniac et d'acides
amines. Son application au cas de la chloration des eaux usées conduit aux

conclusions suivantes :

- Lors de la chloration (HOCl = 54 umol/l # 4 mg/l) d'un effluent
contenant de 1'ammoniac (NH3 = 1 070 umol/l) et des amines organiques
(50-270 pmol/l) conduit a la formation de monochloramine et de chloramines

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 °c).

- 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).

Concentration en amines orgcniques :
S50uM 110uM 270u M

80.5

17.5

}JHLOR.AMNE ORGANIQUE
MONOCELORAMINE

Figure 6 : Distribution des chloramiges selon la concentration en amines
organiques (chloration a 50 umol/l1 [3,6 mg/l], temps de

contact = 100 s, pH =6, T = 25 °C, N-NH, = 1 070 pmol/1).

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) :

_-—-..—.-._
NHZCl + RNH2 R-NHC1 + NHS’

soit apres hydrolyse de la monochloramine et formation de chloramines

organiques selon (2) :

cve—————
NH201 + HZO HOCl + NH3,

HOCl + R—NH2 i -R-NHC1 + HZO.
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En présence de concentrations éleyées en ammoniac {(effluents
urbains), les reactions se font par transfert direct selon (1). Les temps
de demi-reactions (monochloramine —--—-> chloramine organique) varient entre
0,5 et 3,5 heures. Dans le cas de faibles concentrations en ammoniac
(10 ~°

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

mol), c'est le mécanisme (2) qui est favorise. Dans ce cas, les

4.5. Conclusions relatives au chlore combine (chloramines)

La formation de monochlofamine et de chloramines organiques
constitue la caracteristique essentielle de la chloration des eaux usees.
En effet, compte tenu des concentrations elevées en ammoniac et en azote
organique et du caractere quasi instantane de ces réactions, tout le chlore
introduit dans l'effluent se trouve rapidement sous forme de chlore
combine. La monochloramine constitue vraisemblablement la part principale
des oxydants combines mais les chloramines organiques sont egalement

importantes selon les calculs de cinétique chimique.

Dans les conditions d'un effluent urbain, la chloration correspond
a un traitement de desinfection par la monochloramine avec des conséquences
sur l'efficacite desinfectante, sur le devenir de ce chlore combine et sur

la toxicite associee aux rejets chlores.

D'un point de vue chimique, il faudra préciser l'incidence de la
formation de chloramines dans les réactions avec les composes organiques

dissous.

L'aspect microbiologique de la chloration des eaux usées, présente
séparément (chap. 2), confirme l'action désinfectante d'un tel traitement.
En dépit d'un pouvoir germicide inférieur a celui du chlore libre, l'action
desinfectante de la chloration est dans presque la totalite des cas due a

la formation de monochloramine.

. Les effets biologiques de la chloration sont exposés au
3 ®™® chapitre. La plupart des auteurs ne précisent pas les différentes
formes du chlore, libre ou combiné, responsables de ces effets. La toxicite
des rejets urbains est principalement le fait de la monochloramine, compose
connu pour avoir une toxicite du meme 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 probleme

Dés le debut des annees 70, la mise en evidence de la formation de
dérives organochlores stables dans les eaux de boisson stérilisées par le
chlore a préoccupé scientifiques et hygieénistes (Kleopfer et Fairless,
1972 ; Rook, 1974 ; Symons et al., 1975 ; Cabridenc, 1976 ; Drapeau, 1976).
Dans les eaux usees de telles réactions se produisent eégalement (Glaze et

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

Dans des conditions de "superchloration", au cours desquelles
lteffluent urbain est traite par 1 000 a 4 000 mg/l de chlore, Glaze et
Henderson ont verifie la formation de composés organochlorés dans les eaux
usees parmi lesquels des trihalométhanes, des chloroalcanes, des cétones
polychlorés, des hydrocarbures aromatiques chlores, des chlorophénols
(tableau VII). Dans le cas d'effluents urbains epurés, traités de fagon
beaucoup moins severe (2,5-6 mg/l de chlore), Jolley (1975, 1977) a pu
identifier pres d'une cinquantaine de composes a des concentrations de
l'ordre du microgramme par litre. Parmi ceux-ci, il a trouve des
chlorophénols, des derives chlores d'acides aromatiques, des bases puriques

et pyrimidiques chlorées (tableau VIII).

Ces deux exemples confirment la formation de derives organo-—
chlorés, y compris lors de chlorations a des taux de chlore peu eleves en
presence de concentrations elevees en ammonium, conditions qui sont celles
rencontrees 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 determination.

Ces produits chlorés identifiés en fin du traitement ne
constituent qu'un aspect de la chloration de la matiere organique. Il y a
lieu de se preoccuper des réactions d'oxydation consommatrices de chlore

qui ne conduisent pas forcément a la production de derives stables
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Tableau VII :

Composés organochlorés identifiés _
dans des effluents urbains superchlores
(Glaze et Henderson, 1975).

- Concentration

Composes (kg/1)
Chloroforme -
Dibromochlorométhane -
Dichlorobutane 27
3-chloro-2-méthylbut-l-ene 285
Chlorocyclohexane 20
Chloroalkyl aceétate -
0-dichlorobenzene 10
Tetrachloroacétone 11
P-dichlorobenzene 10
Chloroéthylbenzene 21
Pentachloroacetone 30
Hexachloroacetone 30
Trichlorobenzene -
Dichloroéthyl benzene 20
Chlorocumene -
N-methyl-trichloroaniline 10
Dichlorotoluene -
Trlchlorophénol -
Chloro- —methyl benzyl alcool -
chhloromethoxytoluene 32
Trlchloromethylstyrene 10
Trlchloroethyl benzene 12
Dichloro- -méthyl benzyl alcool 10
Dichloro-bis (ethoxy)benzene 30
Trichloro—N—méthylanisole -
Trichloro- —méthyl benzyl alcool 25
Tetrachlorophénol 30
Trichlorocumene -
Tetrachloroéthylstyrene -
Trichlorodiméthoxybenzene -
Tetrachlorométhoxytoluene 40
Derive de dichloroaniline 13
Derive de dichloroaromatique 15
Derive de dichloroacetate 20

Derive de trichlorophthalate
Derive de tétrachlorophthalate
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Tableau VIII :

Composés organochlorés identifiés
dans un effluent urbain epure, traite a 3,2 mg/l

(N—NH3 = 11 mg/1l, temps de contact : 45 min).
| i
Composé Concentration
P (ng/1)
Nucleoside :
S~-chlorouridine 1,7
Purine :
8-chlorocafeine 1,7
6-chloro-2-aminopurine 0,9
8-chloroxanthine 1,5
Pyrimidine :
5—~chlorouracil 4
Acide aromatique :
Acide 2-chlorobenzolque 0,3
Acide 3-chlorobenzoique 0,6
Acide 4-chlorobenzolque 1,1
Acide 3-chloro-4-hydroxybenzoique 1,3
Acide 4-chloromandelique 1,1
Acide 4-chlorophenylacetique 0,4
Acide 5-chlorosalicylique 0,2
Phenol :
4-chloro-3-methylphenol 1,5
2-chlorophenol 1,7
3-chlorophenol 0,5
4-chlorophenol 0,7
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identifiables. En effet, la chloration de molécules organiques P peut

schématiquement se representer comme suit :

p¥* + c1 -~
(derlve oxyde) (chlorure)
(l)

c1 +1

| "HOC1
chlore oxydant I_NHZCI (2a) (2b)

P'Cl
(derive organochlore)

L'oxydation de la matiere organique par le chlore libre ou combine
selon (1) se traduit par une perte du pouvoir oxydant. Selon (2) (reactions
de substitution, d'addition...), il y a production de dérives chlores, soit
directement (2a), soit par action sur les pfoduits d'oxydation (2b). Ces
reactions consomment le chlore actif au détriment de la desinfection. Du
point de vue des effets biologiques, il peut y avoir production de derives

toxiques, intermeédiaires réactionnels ou produits finaux.
De fagon plus précise, nous examinerons les questions suivantes :

- Quelle est l'action des composés organiques sur la disparition

du chlore ?

- Quels sont les principaux mécanismes reactionnels et la nature

des produits formes ?

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

chloramine sur ces reactions ?

5.2. Contribution de la matiere organique a 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, a l'etat de chlorure, ou combiné a la

matiere organique. La diversite des produits formés ne permet pas de faire



43

un bilan du chlore associé aux composés organiques et seule l'utilisation
d'analyseur du chlore organique total pourrait contribuer a etablir un tel

bilan (Glaze et al., 1978).

Jolley (1977, 1978) a contourné cette difficulté en utilisant le
chlore radiocactif dans des experiences de chloration. L'extrait obtenu a
partir d'un echantillon de 1l'effluent ainsi traité est analysé par
chromatographie liquide et détection par mesure de la radioactivite. Jolley
a observé que la quasi totalité de cette radioactivité est associée a l'ion
chlorure. Cela signifie que les dériveés organochlorés separes par
chromatographie ne contiennent ensemble qu'une tres faible proportion du
chlore initialement injecté au cours du traitement. La fraction associee
aux composés organochlorés ne représente qu'environ 1 % du chlore utilisé

(entre 0,5 et 3 % selon les differentes experimentations).

On peut en conclure que l'aspect le plus important de la
chloration de la matiere organique concerne les reactions d'oxydation avec
élimination du chlore actif en chlorure non actif. Par contre, la
concentration totale en chlore liee a la matiere organique restera toujours
faible en regard du chlore initialement ajouté. Dans la pratique, des
chlorations d'eaux usées de l'ordre de 5 a 10 mg/l (70-150 pmol/1)
devraient au maximum conduire a 1 pumol équivalent de chlore organique, soit

de l'ordre de 100 a 200 rg/l en composes organochlorés.

L'équipe animee par Helz (Helz et al., 1978 ; Helz et al., 1980 ;
Helz et al., 1983 ; Dotson et Helz, 1985) s'est intéressée a la capacité de
la matiere organique a mobiliser le chlore actif. Dans le cas d'eaux de
riviére, contenant nettement moins de carbone organique que les eaux usees

(270-650 umol/l1 C organique), ils ont observé que :

- La matiere organique contribue de fagon importante, par son
oxydation, a la demande en chlore de l'eau comme en temoigne les courbes de
disparition du chlore avant et apres elimination des composés organiques
(fig. 7).

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

de carbone (fig. 8).

- Ces phénoménes apparaissent des l'addition du chlore mais se

poursuivent tres longtemps.
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Figure 7 : Influence de la matiére organique sur la disparition du chlore

dans l'eau : 1 — Eau non traitee, 2 - Aprt:es traitement par ultra-
filtration, 3 - Apres passage sur resine adsorbante (Helz
et al., 1983). :
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Figure 8 : Disparition du chlore et production de Cg aprés chloration de
1l'eau (chlore : 10 mg/l, pH : 8,4) d'apres Helz et al., 1983).
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-~ Cette production de CO_, est proportionnelle au chlore consomme .

2
Une fois la demande immédiate en chlore satisfaite, il y a formation de

0,27 mole de 002 par mole de chlore consommée (Dotscn et Helz, 1985).
Dans de telles conditions (eaux de riviére), 1'oxydation de la

matiere organique correspondrait a prés de 50 % de la consommation en

chlore.

5.3. Participation de la matiere organique a la demande en chlore dans le

cas des eaux usees

Compte tenu de la charge tres elevee en matiere organique dans les
eaux usées, la demande en chlore sera nettement plus importante. En
admettant une meme consommation de chlore que celle mesurée par Dotson et
Helz, la matiere organique degradable des eaux usées consommerait
l'equivalent d'environ 1 320 mg/l de chlore (selon Aminot et al., 1986 ;
60 mg/l de carbone degradable, soit 60/12 mmol/l sont equivalentes a
60/12 x 1/0,27 mmol/l de chlore). La matiere organique dans les eaux usées
représente donc une demande en chlore potentielle bien superieure a celle
qui est satisfaite dans la pratique. C'est la présence de monochloramine,

moins oxydante que le chlore libre qui explique cette difference.

Jensen et al. (1985) ont compare la reactivité du chlore libre et
de la monochloramine vis—-a-vis de composés representatifs de la matiere
organique des eaux naturelles : le résorcinol (1,3 dihydroxybenzene) et

ltacide fulvique.

Pour des temps de contact de l'ordre de l'heure, la demande en
chlore causée par un composé tres reactif comme le résorcinol est deux fois
plus importante avec le chlore que celle avec la monochloramine. Pour des
temps de contact prolonges jusqu'a 24 heures, la demande en chlore due a la
présence d'acide fulvique est quatre fois plus faible avec la

monochloramine (tableau IX).
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Tableau IX :

Denande en chlore en mole de chlore par mole de carbone
de composes organiques en presence de chlore libre ou combine
(Jensen et al., 1985).

|
Précurseur Oxydant Demande Conditions
1,10 pH 7
Chlore (40 min) c1/C = 1,93
Resorcinol 0,57 + 0,18
. (1 n) pH 9
Monochloramine 1,10 + 0,15 c1/C =
(24 h)
0,27 + 0,17 pH 8,9
Chlore (24 h) c1/C =
Acide fulvique | |
. 0,06 + 0,17 | pH 9
Monochloramine (247 h) | ci/c =
1

En admettant dans les eaux usées la présence de 60 mg de carbone
organique tout aussi réactif que l'acide fulvigue, on trouverait une
demande en chlore sous forme de monochloramine equivalente a 20 mg/l, ordre
de grandeur compatible avec les taux de chlore utilises
(60/12 x 1/0,06 mmol/1l). On trouve ainsi une demande en chlore en présence
de chloramine du meme ordre de grandeur que celle effectivement observee

dans la pratique.
En conclusion, il apparalt que :

~ la matiere organique consommera pour son oxydation une part

importante du chlore,

- cette demande en chlore est moindre si 1'on est en présence de

monochloramine plutot que de chlore libre,

- 1'elimination de la matiere organique dans l'effluent par un

traitement prealable augmente l'efficacité de la chloration.
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5.4. Nature des produits formes et mecanismes reactionnels

Le chlore qui n'a pas éte utilise dans des reactions d'oxydation
peut se combiner 2 la matiere organique pour donner des derivés organo-
chlores. On désigne par composés précurseurs, ou plus simplement
précurseurs, tout composé organique donnant lieu a la formation de tels

derives au cours des reactions de chloration.

Dans les eaux usées, ces composés sont tres divers : composés
phénoliques, acides aminés, cétones... Par ailleurs, les mécanismes
reactionnels, souvent complexes, ont ete le plus souvent etudies dans des
conditions expérimentales eloignées de celles remontréees au cours de la
chloration des eaux usées : taux de chlore élevé, COomposés precurseurs
isolés, absence d'ammoniac. Dans cet exposé sur la chloration des composés
organiques, nous nous limiterons a quelques réactions types parmi les plus

frequemment rencontrees.

5.4.1., Formation des trihalométhanes

Les trihalométhanes sont des composés volatils de structure
identique a celle du chloroforme (CHClS) . Les composes de ce type les plus
fréquemment identifiés dans les eaux sont, aprés le chloroforme, le
dichlorobromométhane (CHBrClz), le dibromochlorométhane (CHClBrZ) et le
bromoforme (CI-IBrS) . La présence de trihalométhanes dans les eaux de boisson
du fait de la chloration et le caractere cancérigéne reconnu du chloroforme
(IARC, 1980) ont motivé de nombreuses éetudes. Les trihalométhanes sont les
composes les plus frequemment identifiés dans les eaux chlorees et ceux
pour lesquels les concentrations sont les plus élevees., Toutefois, dans les
eaux usées, les niveaux de preésence restent bien inferieurs a ceux mesureés

dans les eaux de boisson (tableau X).

La réaction haloforme a lieu avec des COmpOSés precurseurs
possédant ou susceptibles de donner lors de la chloration (apres oxydation)
des groupements carbonylés ( C=0). Ce sont par exemple les ceétones
méthylées, les composés du type polyhydroxybenzénes, structures tres
représentées dans les composés naturels tels que les acides humiques
abondants dans les eaux de surface (Dore et al., 1979 ; De Laat, 1981 ;
De Laat et al., 1982).



Tableau X :

Concentrations en pg/l en chloroforme et bromoforme
dans les eaux usees.

Type et origine Concentration Références
du prelevement (ng/1)
Eau potable (CHCIB)
EPA (1974)
135 (cité par Drapeau, 1975)
La Nouvelle Orleans P ap '
< 300

Fressonet et al, (1983)

Eau de mer (CHBrB)
Chloration 1 mg/l

Chloration 0,8 mg/l

12 - B0

12 - 45
(moy. 25)

16

Helz et Hsu (1978)
Abarnou (1979)

Franco et al. (1987)

Eaux usees

Effluent brut
Effluent épuré
Effluent epuré chlore

La Tremblade
(chloration 2-10 mg/1)

Dinard
(chloration 13,5 mg/l)

Le Touquet
(chloration 10 mg/l)

9,3

7,1

12,1

5 - 15
< 30

Bellar et al. (1974)

Anonyme (1980)
Saunier (1980)

Franco et al. (1987)
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La reéeactivité des differents precurseurs de trihalométhanes est
tres variable. A titre indicatif, avec l'acétone composé connu pour donner
facilement du chloroforme par action du chlore, le rendement maximum a
pH 10 n'est que de 3 a 4 % (R dt

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

= 100 % si une mole de composé preécurseur

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

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

La présence de composés precurseurs tres reactifs dans les eaux
usées est confirmée par le fait que, apres chloration, les concentrations
en chloroforme sont faibles mais ne sont pas nulles. En effet, compte tenu
des concentrations elevees en ammoniac, on se trouve généralement en
présence de monochloramine. Le pouvoir oxydant de la monochloramine est
bien inferieur a celui du chlore libre, capable lui de produire
d'importantes quantites d'haloformes, eventuellement apres oxydation de la
matiere organique en composés reactifs. Dans les eaux usees (pH = 7,9,
N-NH, = 40,5 mg/1), chloreées a 10 mg/l, Dore et al. (1979) ont mesure,
apres des temps de contact de 2 h 30, du chloroforme en concentration egale
a 62 pug/l. Le suivi de la production en haloformes, selon la position du
taux de chlore sur la courbe de chloration, confirme la production de
trihalomethanes non nulle mais limitée en présence de chlore combineé
(Arber et al., 1985).

Le caractere 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 phenoliques

Naturellement abondants dans les eaux de surface en tant que
constituants elémentaires de la matiere vegetale, les composés de structure
phénolique participent de fagon significative a la consommation du chlore
au cours du traitement. Les produits finaux des reactions sont, soit des
haloformes connus dans le cas du resorcinol, soit des chlorophénols
(De Laat, 1981).
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La presence de chlorophénols dans les eaux chlorées constitue une
preoccupation dans le cas des effluents de papeterie ou une etape du
procédé de blanchiment met en oeuvre un traitement de chloration
(Xie, 1984). Dans les eaux usees, Jolley (1978) a identifie des

chlorophenols a des concentrations de l'ordre du microgramme par litre.

Larson et Rockwell (1979) ont etudié la production de chloroforme
et de chlorophénols au cours de la chloration. Les composés preécurseurs
etudies sont des acides aromatiques substitues comparables aux consti’tuants
naturels des acides humiques comme l'acide p-hydroxybenzoique. On peut

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

COOH COOH COOH
=== 4HQ C| === ===+ HOC | =
Cl Ci Ci
OH OH OH
I ] f
+HOCI +HOCI +HOC!I
-Cop =COp ~COp
i 1 i
\ \j y
C.' C’I Cl
Cl Cl (o]
OH OH OH

Il y a d'une part chloration et d'autre part elimination du groupement

carboxylique (-COOH) avec production de CO, et de chlorophenols. Selon

2
Larson. et Rockwell (1979), ces reactions sont rapides dans les conditions

du traitement des eaux usees.

Jensen et al. (1985) ont mentionneé des travaux comparant l'action
du chlore libre et de la monochloramine sur le phénol. Si avec le chlore
libre, les reactions d'oxydation et de substitution sont favorisées, elles
conduisent au chloroforme. Au contraire, en preésence de monochloramine, ce
sont les reactions 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 usagees, retombéees
atmosphériques de produits de combustion, lessivage des routes. Dans les
effluents urbains de Toulon, les concentrations en HPA, exprimées en
équivalent chryséne, se situent au niveau de quelques microgrammes par

litre (Marchand, 1988).

Compte tenu du caractere toxique de bon nombre de constituants de
ce groupe, il est particulierement intéressant de connaltre 1l'incidence

d'un traitement de chloration sur ces composes.

La plupart des travaux réalisés dans des conditions expérimentales
éloignées de la pratique de la desinfection permettent cependant de tirer

les quelques conclusions suivantes :

- I1 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 (trimethylbenzenes) sont tres réactifs,
Reinhard et al. (1976).

- Dans des conditions comparables a celles de la désinfection des
eaux usees, les rendements de ces reactions sont tres faibles, Reinhard
et al. (1980).

- La chloration des HPA en solutions aqueuses conduit a la
formation de derives chlorosubstituées et oxydes (Oyler et al., 1978 ;
Alben, 1980 ; Liukkonen et al., 1981 ; Oyler et al., 1983). Ces reactions
sont lentes (quelques heures a quelques jours méme dans des conditions de

concentrations elevees) .

- Le traitement des HPA par des agents autres que le chlore
entraine egalement la formation de derivés oxydés ou substitues. Avec la
monochloramine, les réactions sont beaucoup plus lentes (Lin et Carlson,
1984).
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Signalons également les travaux relatifs a la chloration du
bipheényle demontrant la possible formation de monochlorobiphényles

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

L'ensemble de ces travaux confirme la possibilité de formation de
dérives chlores ou oxydés des hydrocarbures aromatiques au cours de la
chloration, mais aussi le caractere tres limité de ces reactions : faibles
concentrations, temps de contact prolongés. Ces reactions sont encore plus
réduites dans le cas de la chloration des eaux usées : le chlore combine
est moins reactif que le chlore libre et de nombreux composés organiques
autres que les hydrocarbures aromatiques consomment plus rapidement le
chlore. La diversite des produits formés, par leur nature chimique et la
multiplicite des isomeres, est un autre facteur contribuant a reduire les

risques pour la sante ou la qualité du milieu.

La complexite des réactions de chloration des hydrocarbures
aromatiques est illustrée par les travaux realisés au Japon sur la
possibilite de formation de chlorure de cyanogene (Kanno et al., 1982 ;
Kanno et Ohya, 1984 ; Ohya et Kanno, 1985). Ce composé (CNCl) se formerait
par action de la monochloramine sur un composé aromatique par ouverture du
noyau lors de la chloration. Parmi les précurseurs de chlorure de
cyanogene, .ces auteurs citent : les hydrocarbures aromatigues simples
(benzene, toluene, naphtalene...), les phénols, les anilines, les acides
amines aromatiques, les constituants des acides humiques. Dans des
conditions de chloration comparables a celles pratiquéees (pH 7-8,
chlore 20 mg/l), les concentrations en chlorure de cyanogene pourraient

atteindre 5 a 30 pg/l.

5.4.4. Autres derives organochlorés produits au cours de la chloration des

eaux usees

Divers composés produits au cours de la chloration des eaux n'ont
pas ete etudies de fagon aussi detaillee que les trihalométhanes ou les

hydrocarbures aromatiques.

La présence, au niveau du microgramme par litre, de chloropicrine
(CCl3 N02) dans les eaux de boisson chlorées a eté signalée par plusieurs
auteurs (Duguet et al., 1985 ; Thibaud et al., 1987 ; Hoigne et Bader,

’

1988). Ce composée de structure tres comparable a celle du chloroforme se
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forme au cours de la chloration en présence de nitrite. Les composés
précurseurs de chloropicrine sont également ceux qui donnent les trihalo-
methanes : hydroxyphénols notamment (Thibaud et al., 1987). Ces
nitrophénols sont des produits réactionnels intermédiaires. Les conditions
de la chloration des eaux usees sont propices a la formation de chloro-
picrine bien que cé composé n'est pas eté identifié dans les effluents
urbains. La présence de ce composé toxique, utilisé comme gaz de combat,

doit etre évitee dans les eaux de boisson.

Plusieurs auteurs se sont préoccupés de la formation de dihalo-
acetonitriles au cours de la chloration des eaux (Bieber et Trehy, 1983 ;
Oliver, 1983 ; Trehy et al., 1986). Ces composes (dichloacetonitrile,
dibromoacetonitrie) ont ete mesures en concentration de 1l'ordre de quelques
microgrammes par litre dans l'eau de boisson traitée par le chlore.
Certains acides amines et certains constituants des acides humiques donnent
lieu a la production d'haloacetonitriles. 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 amines apparaissent ainsi comme des composés tres
reactifs vis-a-vis du chlore pouvant former, outre ces composés, des
N-chloramines organiques (N-Cl), (cf. chap. 3), et également des derives
chlores (C-Cl), Burleson et al., 1978. D'autres composés de grande
importance biologique comme les bases puriques et pyrimidiques peuvent
donner lieu a la formation de dérives chlores. Jolley (1975) a mesuré, dans
les eaux usées, des concentrations en chlorouracil de 4 pug/l. Gould et al.

(1984) ont précisé la cinétiqpe de telles reactions.

Terminons cet exposé des reactions de chloration avec les composes
organiques par le travail de Reinhard et al. (1982). Ces auteurs ont mis en
evidence la formation par chloration des eaux de dérivés bromés de composés
du groupe des alkylphénolpolyethoxycarbonylés. Les composés de ce type sont
abondants dans les effluents urbains (detergents) et peuvent laisser

supposer la formation de tels composes au cours de la désinfection.



5.4.5. Caractéristiques genérales des réactions du chlore avec la matiere

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 géneralisation de la chloration. Dans le
cas des eaux usees, il nous paralt important de souligner les quelques

peints suivants :

-~ La part du chlore organique reste tres faible. L'ensemble des
déerives organochlores produits lors de la chloration des eaux usées ne
représente qu'une part infime, de l'ordre de 1 a 3 % du chlore ajoute
initialement. La quasi totalite du chlore oxydant est en effet transformee
en chlorure, forme non toxique, lors de l'oxydation de la matiere

organique.

- Les sous-produits organiques sont tres nombreux. Dans les eaux
usees, la matiere organique n'est pas un facteur limitant de la formation
de derives chlorés ou oxydes. Les composes precurseurs de telles reactions,
d'origine naturelle ou non, sont abondants dans les eaux useées et
appartiennent a des familles chimiques diverses. Dans ces conditions, les
produits susceptibles de se former seront tres nombreux. Le chlore
organique total, qui ne représente qu'une faible part du chlore oxydant
initialement ajoute, se retrouve redistribué entre de nombreux composes
différents par leur nature chimique, leur degré de substitution et meéme
eventuellement leur configuration structurale (isomérie possible). Il en
est de meme pour les derives d'oxydation. Dans ces conditions, les
concentrations en composés individuels ne dépassent que treés rarement les

quelques microgrammes par litre.

- La dualité des mecanismes reactionnels caracterise les reactions
du chlore avec la matiere crganique. Vis-a-vis de la matiere organique, le
chlore est un agent d'oxydation et un agent de chloration, le plus souvent
par des reactions de substitution. Cette dualite du mécanisme d'action du
chlore apparalt de fagon globale : les reactions d'oxydation sont
majoritaires. Elle apparalt egalement de fagon plus précise dans certains
mecanismes reactionnels comme celui de la production des haloformes. La
‘présence de chloroforme peut en effet resulter de la chloration de composés

précurseurs tres reactifs. Mais, le plus souvent, elle résulte de
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1l'oxydation de composés organiques en derives eux-mémes reactifs avec le
chlore. D'une maniére générale, les réactions d'oxydation contribuent a la
degradation de la matieére organique et a consommer le chlore actif. Bien au
contraire, la formation de chlore organique augmente le caractere

hydrophobe et persistant de la molécule.

- La monochloramine est l'entite reactive. La formation quasi
instantanée de chlore combiné lors de la chloration des eaux usées est un
élement qui reduit la formation de dérivés organochlorés et oxydés. La
présence de trihalométhanes dans les effluents epurés chlores illustre le
caractere tres réactif de certains precurseurs. 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 a une action de la monochloramine favorisant la formation de derives
substitues (chlorophénols). Cependant, avec la monochloramine, les

reactions sont plus lentes qu'avec le chlore libre.

- Les trihalomethanes sont les composes organochlores
préeponderants parmi les sous-produits de la chloration. Ces composés,
analogues au chloroforme, résultent de la reaction du chlore avec des
precurseurs tres reactifs, notamment les constituants degrades de la
matiere vegetale. Leurs concentrations peuvent, dans les eaux usées,
atteindre la dizaine de microgrammes par litre. Comme, de plus, ces
composes sont aisément analysables, ils peuvent constituer des indicateurs
de la reactivite chimique du chlore vis-a-vis des composés organiques. Une
faible production de trihalométhanes dans les eaux usees signifierait un

tres faible risque de formation d'autres composeés organiques stables.

Le devenir de ces contaminants néoformés lors de la chloration est
une preoccupation commune a celle liée a la présence de polluants
organiques a l'etat de traces dans le milieu aquatique. Généralement, ce
probleme est abordé sous l'angle de la distribution de ces composés dans
l'environnement selon les criteres classiques de volatilite, de
sédimentation, de bioaccumulation. Parmi ces dérivés, les composés volatils
constituent une part importante du chlore organique. L'évaluation détaillée
du comportement des derivés de la chloration releve d'une étude
systematique, composé par composé, qui dépasse de loin nos préoccupations
qui concernent l'evaluation des risques lies a la chloration des eaux

usees.
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De ce point de vue, les reactions du chlore avec la matiere
organique se présentent comme un ensemble de transformations chimiques
entrainant une modification relativement faible de la composition de
lt'effluent urbain. Ces transformations produisent au maximum quelques
centaines de microgrammes par litre de composés divers s'ajoutant a une

charge en matiere organique tres elevee.

6. CONCLUSION

La chloration des eaux usées met en jeu un ensemble de mécanismes
reactionnels competitifs complexes. Compte tenu de la grande diversite des
produits susceptibles de se former et de la variabilite des
caracteristiques du milieu, il est impossible de dresser avec exactitude un
bilan complet des especes chlorées induites par la chloration. Une approche
pragmatique consiste a 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 eté choisie et on
S'interesse 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 desinfection que de celui des effets

sur le milieu recepteur d'effluents urbains chlores.

Pour tenter d'établir un tel bilan, nous nous plagons en premier
lieu au niveau de la station de traitement des eaux usées. C'est la charge
en matiere 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 a considerer deux cas de figures : le
premier correspond au cas le plus fréquent d'effluents urbains non
nitrifies (NH, >> NO_, ~ ), le second représente celui d'effluents nitrifiés

3 3
(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
especes oxydantes en milieu marin dépend de la presence 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 tres simplifie

se présente de la fagon suivante :

- La monochloramine (NH201) se forme rapidement et represente la

part la plus importante du chlore oxydant.

- Les chloramines organiques constituent une autre fraction
importante du chlore. Elles ne présentent qu'un intéret faible pour la

desinfection. Elles évoluent lentement en donnant des chlorures.

- Les chlorures, stade final de l'evolution du chlore (forme non
toxique), proviennent des transformations des formes précedentes :

decomposition, action sur la matiere organique.

- Les organochlorés, composés rémanents, ne representent qu'une
tres faible part du chlore initial surtout en présence de monochloramine
(# 100-200 pg/l) répartie entre de tres nombreux composes (trihalomeéthanes,

chlorophénols, haloacétonitriles...).

- Aprés_rejet en mer, la monochloramine, relativement persistante,

rolyse donner de l'acide hypochloreux et par consequent des

el

eut par hyd
derives bromés (bromamines, bromoforme) et des chlorures.

- Les formes stables comme les dérives organohalogénés evoluent
selon leurs caracteristiques physicochimiques (volatilité, adsorption...).
Le tableau XI présente, pour les principales especes 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 verifier par des analyses detaillees et spécifiques des
principales especes produites par la chloration. La monochloramine,
principale espece oxydante et toxique dans le rejet, evolue 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 nitrifie chlore a 100 umol/l1 (7 mg/l chlore).
On ne prend pas en compte la dilution.

I
Temps Chloramine Chlor?nlnes Chlorure Organo-
| organiques | chlores |
I | | l o l
| NH,C1 R-NHC1 cl R-Cl
C = Chloration
, I
C+ 1 min | 80 20
STATION
C+5 min 55 - 70 " 5 - 10 -
C + 60 min 45 - 60 " 20 - 35 1
I
Mer Estuaire
R = Rejet
|
R+1h 41 - 55 | 43 - 57 - -
MILIEU | R+5h 0 -40 | 36-48 | | - - |
isparition
l | | L ente I
| R+ 10h 20 - 27 | 28 - 38 | - - |
] | 1 I 1
l | | | n
| R+ 26 h 6 -9 15 - 20 | # 80 | <1 |
I | | |

Le cas d'un effluent totalement nitrifié correspond plus a une
hypothese théorique qu'a la realité. L'acide hypochloreux, qui est alors
majoritaire par rapport a la monochloramine, disparalt tres rapidement en
raison de la demande en chlore (matiere organique). Les chloramines formees
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 nitrifie. L'ensemble de ces
réactions se traduit par une disparition rapide du chlore libre au

detriment de la desinfection.

Dans le cas ou du chlore libre serait encore présent dans
1'effluent chlore, 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 derivés bromeés.
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Mais rappelons que, d'une fagon générale, la chloration des eaux
usées entralne la formation de monochloramine qui est l'espece
desinfectante et toxique pour les organismes vivant dans le milieu

récepteur.
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EFFET DESINFECTANT DU CHLORE
SUR LES MICROORGANISMES
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1. INTRODUCTION

Les maladies d'origine hydrique sont transmises par divers organismes
pathogénes - bactéries, virus, levures, champignons, protozoaires et
helminthes - qui peuvent étre apportés a l'environnement aquatique par les

effluents urbains.

Le tableau 1 établit une liste non exhaustive de divers organismes
pathogénes susceptibles d'étre 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'habitat des microorganismes cités est généralement 1l'intestin de
1'homme ou des animaux & sang chaud. Cependant des germes d'origine autre que
fécale (urinaire, cutanée ...) peuvent étre responsables d'infections diverses
: leptospiroses, affections cutanées ou cutanéo-muqueuses moins graves
(otites, rhino-pharingites, conjonctivites, vaginites, etc.) dues & des agents
divers tels ques les staphylocoques, les Pseudomonas,les mycobactéries et les
champignons. Ces maladies sont fréquemment observées sur les plages situées
a 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 a 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 étre traités.

En dehors de la station d'épuration, aprés rejet dans le milieu
naturel, le mode de contamination peut étre trés variable ; il est, par
exemple, différent en 2zone 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.



TABLEAU 1 - AGENTS PATHOGENES TRANSMIS PAR LES EAUX

ORGANISMES

MANIFESTATION CLINIQUE

BACTERIES

Bactéries Gram négatif

Enterobacteriaceae

Escherichia coli
entéropathogéne

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

Gastroentérites

Infections des voies
respiratoires et urinaires
Dysenterie bacillaire

Entérite, erythéme noueux,
septicémie, polyarthrite aigiie

Typhoide et parathyphoide
Gastroentérite

Salmonellose

Diarrhée, abcés, pneumonie,
septicemie

Choléra
Gastroentérite
Infection O.R.L.

Gastroentérite

Gastroentérite

Infection des yeux et des
oreilles, gastroentérite,
syndrome urinaire
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ORGANISMES

MANIFESTATION CLINIQUE

Bactéries gram positif

Bacillaceae
Bacillus anthracis
Clostridium botulinum

Clostridium perfringens

Lactobacillaceae

Listeria spp.

Micrococecaceae

Staphylococcus aureus

Streptococcaceae

Streptococcus spp.

Autres bactéries

Spirochetaceae

Leptospira spp.

Mycobactéries

Mycobacteria spp.

VIRUS
Entérovirus :
- Poliovirus

- Coxsachievirus A et B

Anthrax, charbon
Botulisme

Gangréne gazeuse, septicémie,
entérite

Méningite, encephalite,
septicemie, endocardite,
abcés

Infection cutanée ou
viscérale, septicémie,
entérocolite

Infections rhinopharyngée et
cutanéo-muqueuse, septicémie,
endocardite, infection
urinaire.

Insuffisance rénale,
leptospirose

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

Polyomyelite

Nausée, méningite, fiévre
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ORGANISMES MANIFESTATION CLINIQUE

- Echovirus Méningite, fiévre, entérite
(hépatite)

Adenovirus Fiévre, infections
respiratoires et occulaires

Reovirus Infection respiratoire,
diarrhée, hépatite

Rotavirus Gastroentérite infantile

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,
Strongyloides

Cestodes

Taenia spp.

Trematodes

Schistosoma spp.

Hépatite aigué& ou chronique

Gastroentérite

Affection cutanée

Diarrhée, nausée
Dysenterie amibienne
Gastroentérite

Méningo-encephalite

Ascaridose, anémie, 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 d'effluents bruts étaient multirésistantes et que 39 % étaient
capables de transférer cette résistance a E. coli ou a 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)
a 2 -5 % dans un effluent primaire. Bell et al. (1983) avaient noté de trés
grandes variations dans les nombres de souches multirésistantes et de souches
capables de transférer cette résistance selon le type de traitement que subit

1'effluent.

Le transfert de facteurs de résistance a été observé in situ a l'aide
de chambre a 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 1075 dans un effluent

primaire (Mach et Grims, 1982).

Ainsi des entérobactéries seront capables de transférer leur facteur
de résistance aux antibiotiques, a des bactéries pathogénes comme E. coli, des
Salmonelles ou des Shigelles. Cette résistance acquise par les bactéries
succeptibles d'étre ingérées pourra par la suite poser des problémes

thérapeutiques.

Tous les microorganismes cités dans le tableau 1 ne présentent pas,
dans la réalité, les mémes facteurs de risques sanitaires pour les raisons

suivantes :

- La présence de certains germes pathogénes 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 étre protégée par un vaccin (cas de la

polyomyélite),

- la concentration de certains microorganismes peut étre importante
mais néanmoins insuffisante pour que la Dose Minimale Infectante (DMI) soit

atteinte.

La DMI peut se définir comme la quantité minimale de germes pathogénes
devant contaminer un organisme humain pour que les troubles correspondants
apparaissent. Elle est difficile a 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 a 102 pour les microorganismes les plus
actifs (virus, kystes de protozoaires ...) et de 1'ordre de 10* a 107 pour
les entérobactéries pathogénes ou les vibrions (Vial, 1979). Dans ces
conditions la dilution des rejets dans le milieu récepteur est un facteur de
diminution des risques sanitaires, alors que 1l'accumulation des germes par les

mollusques filtreurs contribuera a 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'étre rencontrés dans les eaux usées. Il est clair, a 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 pathogeénes
peuvent étre présents occasionnellement, en petit nombre et leur mise en
évidence par les laboratoires est longue, difficile et coGteuse. C'est
pourquoi, les hygiénistes ont cherché a mettre au point un systéme 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 & dénombrer et dont la présence ou le comportement
donne des renseignements utiles sur le risque de présence ou le comportement

éventuel des pathogénes. 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 1'état

sanitaire d'une eau naturelle ou usée non désinfectée.

Du fait que la majorité des maladies d'origine hydrique est due & 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 1l'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 (GICF).
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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

pyogénes ...) (Vial, 1979).

L'emploi des germes tests de contamination fécale comme indicateurs de
pollution permettra d'estimer 1l'importance de la "fécalisation" des eaux et
donc le risque de présence de germes fécaux pathogénes 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 & assainir l'eau traitée. Etant donnée
la difficulté qu'il y a la encore a rechercher les germes pathogénes eux-
mémes, 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-a-vis d'un procédé de traitement donné, de la méme fagon que le
pathogéne que l'on veut éliminer. Dans le systéme "pathogéne - 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 méme rendement
sur tel indicateur ou sur tel pathogéne (appartenant généralement au méme
groupe taxonomique), ne veut pas dire qu'il agira de la méme facon sur un
autre pathogéne.

On ne peut par exemple extrapoler les résultats du systéme :

Germe pathogéne : Germe test indicateur ||Traitement
Coliformes
Salmonella -| (Enterobacteriaceae) Chloration

(Enterobacteriaceae)
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4 d'autres germes pathogénes tels que des virus, des parasites ou méme des

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

Les germes indicateurs d'efficicité de traitement les plus souvent
utilisés sont les coliformes fécaux. I1 faudra néanmoins se souvenir qu'il ne
pourront pas témoigner de l'efficacité du traitement sur les virus (par
exemple Hépatite A) ; il pourront cependant renseigner sur la constance du
fonctionnement, ou a contrario du disfonctionnement, d'un procédé de

désinfection.

D'autres microorganismes ont été proposés comme germes indicateurs

d'efficacité de traitement :

- Les coliformes 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 d'origine humaine mais ils sont plus
certains spécialistes pour plusieurs raisons : niveau peu variable dans les
eaux usées, stabilité pendant le traitement classique, faible décroissance
biologique spontanée, résistance relative a 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 ; Siirlici et Haas, 1976 ; Haas et Engelbrecht, 1980).

- Les Clostridiums

Bisson et Cabelli (1980) proposent d'utiliser Clostridium perfringens

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

- Les bactériophages

L'utilisation des bactériophages comme indicateur d'efficacité de

traitement vis & 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 1l'efficacité de traitement sur les virus. (Agence de Bassin Rhoéne-

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 de propriétés, et en
particulier :

- étre présent en plus grand nombre que les pathogénes,

- étre plus résistant a la désinfection que les pathogeénes,

- ne pas augmenter en nombre aprés la désinfection,

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

- étre facile a dénombrer,

- ne pas étre lui-méme pathogéne.

Bien peu de germes sont capables de satisfaire 1l'ensemble de ces
critéres et on devra en particulier se souvenir que les coliformes sont
considérés comme plus sensibles au chlore que certains pathogénes (virus,
mycobactéries, protozoaires) et que leur nombre peut étre sous estimé lorsque,

aprés un stress, ils seront sous une forme viable mais non cultivable.
2.4. Conclusion

Malgré 1les limites que présentent actuellement les indicateurs,
1'emploi des germes tests de contamination fécale se révéle trés utile pour
les hygiénistes chargés de contrdéler les niveaux de contamination
microbiologique et a permis dans de nombreux cas d'améliorer la qualité des

eaux.

I1 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 pathogénes

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'efficacité d'un traitement

d'épuration, devront étre employés avec beaucoup de prudence car il semble que
des microorganismes pathogénes 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-mémes ; 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 trés rarement étre extrapolés & l'ensemble des

microorganismes pathogénes.
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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 1'ensemencement de milieux
nutritifs par une quantité d'eau a 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 a 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, aprés

répartition de l'eau & analyser a 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 dénombrement en milieux solides, on

distingue :

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

quantité déterminée d'eau sur des membranes. La plus grande partie des
bactéries est retenue sur ces filtres qui, déposés a 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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- 1'ensemencement direct sur des milieux solides : des volumes de 0,1

a 0,5 ml d'eau & expertiser sont directement étalés a4 la surface de milieux

solides. Les colonies se développent en surface et peuvent étre comptées.

N

- L'incorporation &4 des géloses nutritives : elle consiste a mélanger

Y

dans une boite de Pétri la prise d'eau & étudier et un milieu de culture
gélosé non opaque fondu. Aprés refroidissement, les germes sont maintenus
répartis a 1'intérieur de la gélose. Ils donnent naissance a 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 aprés coloration, fait un examen au

microscope.
On peut aussi utliser la microscopie électronique pour compter les
bactéries et mettre en évidence par exemple 1'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 a 2.
De plus, ces auteurs ont établi que chaque teéhnique sélectionne une espéce
différente de coliformes : Citrobacter freundii par 1la 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-mémes provoquer

un stress supplémentaire (dilution, choc thermique) (Mc. Feters et al., 1982).
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20-

Nb. d’échantillons positifs

0_
" TECHNIQUE DU NOMBRE LE PLUS PROBABLE

[7//] TECHNIQUE DU NOMBRE LE PLUS PROBABLE MODIFIEE

[HHH]] TECHNIQUE DE FILTRATION

Figure 1 : Nombre d'échantillons positifs pour le dénombrement
des coliformes totaux en fonction de chaque technique.
(D'aprés 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 1l'échantillon est important, la technique de filtration 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 ou les dénombrements sont effectués sur des échantillons
chlorés, les bactéries auront subi un stress du &4 l'action de l'oxydant qui
s'ajoute 4 l'action de différents ions présents dans l'eau & étudier (Mc.
Feters et al., 1982 ; Camper et Mc Feters, 1979). Les bactéries présentes dans
1'eau peuvent étre encore vivantes, plus ou moins altérées, ou mortes.
Certaines de ces bactéries auront subi des lésions qui pourront étre 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 "en survie", c'est-
d-dire 1les bactéries non directement dénombrables sur milieu sélectif

(Bissonnette et al. 1975) mais capables de reviviscence.

Afin de dénombrer le maximum de germes aprés chloration, des techniques

de plus en plus sophistiquées ont été mises au point :

- Bissonnette et al (1977) préconisent 1'emploi d'une phase de
revivification qui consiste a ensemencer un milieu non sélectif avec l'eau a
étudier, préalablement a l1l'utilisation d'un milieu sélectif. De la méme
maniére, Green et al (1977) proposent une phase de revivification de 5 heures

a4 35° C avant 1l'incubation a 44° 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 1l'heure actuelle, des milieux & 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).



Methodes NPP Inclusion Etalement Membranes filtrantes
Milieu liquide | Milieu solide Milieu solide Qulture Microscopie REFERENCES
Volume 0,1 ~-->10m 0,1 -->1mi [0,1 -=> 0,5 mlL 0,1 «=> nml 0,1 -=> nml | Hugues et al.,
nécessaire 1983
Possibilité de choisir des milieux sélectifs Brisou et
Denis, 1980
Colonie isolée permettant une identification vial, 1977
Plus favorable Lin, 1973
au développement Rose et al,
des bactéries 1975
stressées
A Dénambrement
v total et Hugues et al.,
A immédiat. 1983
N Appréciation | Briantais,
T de 1l'état 1984
A physiologique
G Echantillon
E fixd®, conser-
S vation.
Sélection des
bactéries vial, 1977
fécales car
milieu &
température +
élevée
Possibilité de filtrer un Brisou et
grand volume d'eau. Sépare Denis, 1980
les germes du milieu
d'analyse. vial, 1977
Technique Technique vial, 1977
rapide rapide et
simple
_Mc. Feters et
Dénambre exclusivement des cellules revivifiables. Probléme al., 1982
posé par les milieux trop sélectifs. Rose et al.
1975
Méthodes Hugues et al.,
souvent non 1983
sélectives
Risgues d'interferences et de d&veloppament de germes Neans et
I envahissants. Possibilité de présence de substances inhibitrices. Olson, 1981
C Clark, 1980
[o] Hussong et
N al., 1981
v
E Campétition bac-
N tériemne plus
I grande.
E Pas d'identifi-
N cation car pas Olson, 1978
. T de colonies
] isolées sauf
dans la
technique
modifiée. -
Confluence possible vial, 1977
Risque de colmatage des Lin, 1976
membranes 1ié a la Stardrige,
turbidité. Importance du 1976
type de membrane Sladek et al.,
1975,
Tobin et Dutka
1977
Milieu moins favorable & la Brasnell et
mise en évidence de bacteries Hoadley, 1974
Stressées
Stress themmique Vial, 1977
possible
Volume d'échantillonnage faible
Délai d'analyse correspondant au temps de culture. Hugues et al.
1983
Technique Etalement Protocole vial, 1977
longue coit Peu sensible long, peu lourd
éleve sensible

Tableau 2 : Principaux avantages et inconvenients des différentes méthodes de numération.
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En conclusion, il apparait clairement que le groupe des coliformes
fécaux ne sera pas dénombré de la méme maniére 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 pathogénes n'est pas détectée dans
chaque cas avec le méme degré de fiabilité : ceci revient & dire que selon la
technique de dénombrement utilisée, le risque de ne pas suspecter la présence
d'un groupe de micro-organismes pathogénes 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 plutdt que de répéter des mesures
sur un méme échantillon. Pour sa part, Vial (1979) pense que la différence
entre les méthodes est faible et qu'il est inutile d'avoir recours & des

techniques sophistiquées.

I1 semble néanmoins que les méthodes de numération devront étre
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, a4 l'aide de milieux de cultures classiques,
pourrait entrainer une sous-estimation du "risque pathogéne" 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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I1 existe différentes méthodes pour rechercher et dénombrer les virus
et 1l'utilisation d'une méthode unique ne peut étre envisagée pour tous les
types de virus ; ceux qui seront isolés dépendront donc, dans une certaine

mesure, des techniques utilisés (0.M.S., 1979).

3.3.2. Développement des techniques

La recherche des virus se fait en trois étapes :

-~ prélévement d'un échantillon représentatif,

- concentration des virus a partir de 1l'échantillon, étape qui peut

étre facultative,

- identification et numération.

Cette recherche différe de celle des bactéries par plusieurs

critéres :

- petite taille des particules virales,
- concentrations plus variables des virus dans les eaux usées, selon
les saisons et le type de contamination,

- instabilité des virus.

Prélévement

Le volume & prélever pour la recherche des virus est plus important que
celui qui est nécessaire a la recherche des bactéries : il varie de 20 a 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 aprés 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'antigénes spécifiques (méthode ELISA :

réactions immunoenzymatiques).
- Microscopie électronique.
3.3.3. 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 étre 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 trés différents (Brisou et Denis, 1980 ;
Berg, 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 a4 mettre en oeuvre (Brisou et
Denis, 1980 ; 0.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 probléme de 1'analyse virologique non seulement des eaux, mais aussi
des coquillages, reste donc posé et il est nécessaire de poursuivre 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 problémes 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 fagon

plus générale au rejet des eaux usées.

Les méthodes utilisées pour dénombrer des parasites dans les eaux usées
sont semblables & 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 organismes est souvent difficile, et on peut avoir
recours a 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 aprés les
traitements mécaniques, chimiques ou biologiques d'épuration. Ce traitement
n'est pas généralisé mais il est pratiqué dans certains cas ou 1l'effluent peut
avoir des conséquences directes ou indirectes sur la santé de 1'homme (zones
de conchyliculture ou de baignade, production d'eau potable & partir des eaux

de surface).
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La chloration est un des moyens les plus répandus et elle vise &
achever l'épuration des effluents en inactivant un grand nombre de micro-
organismes saprophytes et pathogénes pour l'homme principalement, et a
interrompre le cycle épidémiologique des maladies transmissibles par voie

hydrique le plus en amont possible.

I1 ressort des études publiées, un certain nombre de points
importants :

- le traitement dit de désinfection ne peut tendre qu'a éliminer une
fraction, la plus large possible, des populations de pathogénes ; c'est
pourquoi Block (1982) propose 1'emploi du terme "sanitisation" pour remplacer

celui de désinfection.

- Le niveau d'inactivation est trés variable selon la qualité de
1'effluent (charge en matiére organique, en matiéres 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 Olson (1984) mettent en garde contre le décalage
qui existe entre les expériences faites au laboratoire sur la résistance d'un
petit nombre de germes et la situation rencontrée dans une station
d'épuration : germes d'origines diverses présentant des vitesses de croissance
différentes, microorganismes de 1l'environnement généralement plus résistants
a toute sorte d'agents chimiques que ceux cultivés en laboratoire. A
1l'inverse, Aieta et al. (1980) pensent qu'il existe une bonne corrélation
entre les études de laboratoire et les essais effectués en station

d'épuration.

C'est pourquoi, pour la clarté de 1l'exposé, nous distinguerons les
études effectuées au laboratoire ou dans des conditions bien contrélées de
celles réalisées en vraie grandeur que nous traiterons dans le chapitre 5 a

1'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'aprés Cronier et al., 1977).
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Figure 3 : Effet de la concentration en chlore et du temps de contact sur
-la disparition 4d'E. coli.
(D'aprés Vial et al. 1980.)
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D'autre part, les deux classes de composés chimiques mentionnés dans
la premiére partie, oxydants libres et oxydants combinés, correspondent du
point de vue de la désinfection a 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 suivent concernent
essentiellement des expériences de laboratoire qui visent & déterminer

1'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 niveau de désinfection en fonction de 1la 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. coli en effectuant le calcul de
1l'expression log (N;/N,) dans laquelle N, désigne la numération initiale et
N; la numération finale, mesurées sur membranes filtrantes. Certains de leurs
résultats ont été traduits sous forme de courbes (fig. 3) ot 1l'on constate que
le temps de contact est un facteur important puisque 1'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 maniére similaire, Harakeh (1984) a étudié 1'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 trés rapide pendant les 5 premiéres
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'aprés Harakeh, 1984).

Cl,(mg/l)
100 ——— ) ° 0
° °8 pH =72
10 - C) e 10 T =15°C

[
-\ ° 12’5

Bacteriophage F2

i o 15
0,1 -
17
0,01 e ,
5 30 min.
Temps de Contact
100 —o—g e 0
10 - 'y
o5 )
o \ S—
> e 75
= _ Poliovirus 1
o]
©
[+)]
g  o41-
= ® 14 v
5 ;
= 7
3 oot * i i
o 5 30 min.
Temps de Contact
100 —9—2eo. 0
NS 45
L J ) 8
10 - .\
e 95 i
Rotavirus humain
1 -
0,1 -
0,01 . 14 :
5 30 min.

Temps de Contact



97

log Ni - -
No
C/2= Tmg/l (@
T =10min A\\%~2 SF
= \
-1- I— ¢ .
E.coli
O=u_
“§O~s‘
‘2 = Ns‘\s
Cly=5mg/t O SF
T=10min
-3 -
A ““““
~~-ae___
-4 - TT-A E.coli
=5 i i 1
(0] 5 10 : 15
T°c

Figure 5 : Effet de la température et de la dose de chlore sur la
disparition de E. coli et des streptocoques fécaux.
(D'apres Vial et al., 1980)
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(D'aprés Harakeh, 1984).
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Par ailleurs, ces résultats font apparaitre 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 modéle de la désinfection dans lequel intervient la dose de chlore

et le temps de contact ; ce modéle s'exprime de la fagon suivante :

Loy
Yo RT
dans lequel : Y = nombre de germes au temps T
Y, = nombre de germes initiaux

b et n = coefficients fonction du type de germes

considérés et du degré d'épuration préalable.

o e
"

Concentration en chlore résiduel

3
n

Temps de contact.

La difficulté d'application de ce modéle réside dans l'estimation

correcte que l'on doit faire des coefficients n et b. (cf. partie 5).

4,2.2. 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 témpérature. 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), l'accroissement de température
augmente la sensibilité des bactéries a la chloration ; E. coli apparait du
reste plus sensible que les streptocoques fécaux. Harakeh (1984) a aussi
montré que l'accroissement de température favorisait l'inactivation du
poliovirus 1. (Fig. 6). Sanderson (1958) avait déja observé le réle favorable

de la température sur l'élimination des virus par le chlore.
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I1 apparait donc de fagon assez générale (Safe Drinking Water Comittee,
1980 ; Hoff, 1986) qu'un accroissement de la température augmente la
sensibilité des divers microorganismes a la désinfection et en particulier &
1'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 a

37° C.

4.2.2.2. Influence du pH

La majorité des auteurs semble s'accorder sur le fait qu'une diminution
du pH entraine une augmentation de la sensibilité des bactéries et des virus
(Fig. 7) au chlore (Harakeh, 1984 ; Hoff, 1986).

De méme les kystes de protozoaires sont plus facilement inactivés & bas
pH (Rubin et al., 1983 ; Hibler et al., 1987).

I1 semble en fait que la plus grande sensibilité au chlore des
microorganismes a bas pH résulte de la prédominance aux faibles pH de 1l'acide
hypochloreux HOCl plus toxique par rapport & 1'ion hypochlorite Cl10-, qui lui

domine aux pH élevés.

Le calcul des formes du chlore libre en fonction du pH confirme cette

hypothése :
pH
4 7,2 9
HOC1 100 % 71 % bz
cl10- 0% 29 4% 96 %
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4.2.3. Influence des matiéres en suspension et de la matiére organique

La turbidité des eaux usées est essentiellement causée par les matiéres
en suspension, d'origine organique ou minérale. Du point de wvue de la
chloration, la présence de ces matiéres en suspension dans 1l'eau réduit

1'efficacité du traitement de désinfection de deux maniéres possibles :

- soit de fagon physique en constituant pour les germes un support

d'adsorption et d'agrégation,

- soit de facon chimique par leur demande en chlore.

4.2.3.1. Influence des processus d'agrégation et d'adsorption sur

les matiéres en suspension

I1 convient ici de rappeler tout d'abord que les bactéries ou les virus
présents dans une eau usée sont en général agrégés et associés & des débris

cellulaires ou a des matiéres fécales.

Ridgway et Oison {(1982) ont montré (Fig. 8) par des filtrations
différentielles que les agrégats bactériens (de taille supérieure & 2 um)
étaient plus résistants a4 la chloration que les bactéries libres (taille

comprise entre 0,2 et 2 um).

Les processus d'association des microorganismes aux matiéres en
suspension réduisent l'efficacité de la désinfection sans doute parce que les

germes sont moins directement exposés a 1l'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) a 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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Figure 8 : Influence de 1l'agrégation des bactéries sur leur résistance
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Harakeh (1984) a aussi observé que 1l'attachement du poliovirus 1 & des
matiéres en suspension réduisait 1'efficacité de la chloration (Fig. 9). De
méme, 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 particuliére conférée au bactériophage T7 par une adsorption sur

le kaolin, l'oxyde d'aluminium ou le carbonate de calcium.

I1 semble donc que 1l'on puisse dire, en accord avec la grande majorité
des résultats de 1la 1littérature, que les processus d'agrégation et
d'adsorption des microorganismes sur le matériel particulaire entrainent une

résistance accrue des germes a la chloration.

4.2.3.2. Influence de la matiére organique

La matiére 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 al. {1981) constatent que lorsque la
turbidité d'une eau usée s'accroit, sa demande en chlore augmente et les

performances de la désinfection, & 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 matiére organique

sous forme de peptone.

I1 apparait donc que les matiéres en suspension, et la matiére
organique, limitent l'efficacité des processus de désinfection ; cela devra
étre constamment gardé en mémoire lorsque l'on mettra en place une filiére
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) a la sortie d'une industrie agroalimentaire ou il n'était
plus possible d'atteindre 1'abattement en coliformes fixé par les normes
américaines, lorsque la charge en carbone organique total de 1'effluent était

trop élevée.
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Figure 10 :
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4.2.4, Influence de 1'état physiologique des microorganismes

L'état physiologique des germes peut fortement influencer leur réaction

a4 la chloration, et leur susceptibilité a étre détectés et dénombrés.
Des facteurs tels que leur origine, la préexposition & des
désinfectants ou les processus de stress et de reviviscence auront une grande

influence sur l'efficacité 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 a différents désinfectants que les souches qui avaient été

cultivées pendant un grand nombre de générations au laboratoire.

' De méme Aieta et al. (1980) ont comparé 1l'abattement obtenu avec le
dioxyde de chlore sur deux types d'E. coli, dont 1l'un provenait directement
d'un effluent secondaire et l'autre d'une culture pure obtenue a partir de
1'effluent ; la souche obtenue en culture pure est de facon évidente plus
sensible & la désinfection que les populations autochtones et complexes de
1'effluent.

Les résultats de Berg et al. (1981) vont eux aussi dans le méme
sens ; ces auteurs montrent en effet que des E. coli de laboratoire ou que des
cultures a 37° 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-méme (Fig. 11).

Ces résultats qui montrent que les souches bactériennes de laboratoire
sont généralement moins résistantes & 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 a 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 a des chlorations successives de E. coli ; 4 1'issue de ces
chlorations les germes survivants présentaient alors une résistance au chlore
55 fois supérieure & 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 Olson (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 phénoménes similaires ont été constatés sur les virus ; Bates et
al. (1977) ont par exemple observé qu'une souche de poliovirus pouvait devenir
progressivement plus résistante au chlore a la suite de passages répétés dans
des solutions de chlore & des concentrations sublétales. Shaffer et al. (1980)
a aussi montré que les poliovirus isolés dans des réseaux d'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 d'E. coli

4 la suite de chlorations successives, sans doute, & cause d'un passage en

milieu riche des souches aprés 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

ou les survivants ont la possibilité de se développer.

4.2.4.3. Processus de reviviscence

Des phénoménes de repousse des coliformes dans un effluent aprés
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 E. coli et
les coliformes pouvaient é&tre rapidement 1lésés ou stressés par des
concentrations en chlore supérieures ou égales 4 0,5 mg/1 ; mais ils ont aussi
noté que ces lésions étaient en grande partie réversibles et que des bactéries

stressées pouvaient étre cultivées dans la mesure ol 1'on utilisait des
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milieux de culture moins sélectifs et moins contraignants que les milieux
standards ; ce phénoméne 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 entéropathogénes
(Yersinia enterocolitica, Salmonella typhimurium, Shigella spp.) étaient moins
sensibles au stress de la désinfection que les coliformes ; Singh et al.
(1986) ont, de leur cété, mis en évidence que des souches enteropathogénes
pouvaient, aprés chloration, connaitre un processus de reviviscence et étre
capables d'avoir un pouvoir pathogéne au niveau de l'animal (action pathogéne

observée aprés implantation dans des anses intestinales de lapin).

Par contre le phénoméne de reviviscence aprés 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 pathogéne.

Ces résultats ont des conséquences importantes sur la détection des
bactéries dans les eaux désinfectées, sur l'évaluation de l'efficacité de
cette désinfection et sur la fiabilité des germes indicateurs et des milieux
de cultures classiqués pour estimer 1la présence de germes réellement

pathogénes 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 trés nombreuses ; la synthése réalisée par
Sobsey (1988) montre que si E. coli, les coliformes fécaux, les salmonelles
et les Shigelles sont sensibles au chlore libre (notamment & faible pH lorsque
1'acide hypochloreux prédomine), les bactéries sporulées, les mycobactéries,
les entérovirus et les kystes de protozoaires sont plus résistants au chlofe.
La résistance de l'ensemble des germes s'accroit aussi lorsqu'ils sont

aggregés ou associés & des matiéres fécales ou des matiéres en suspension.

Cursons et al. (1983) constatent de leur co6té que la réduction du

nombre d'amibes pathogénes nécessite des doses de chlore beaucoup plus
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élevées que celles utilisées “pour éliminer les germes témoins de
contamination fécale. Siirlicli et Haas (1976) font la méme constatation pour

les levures.

Par ailleurs, Grabow et al. (1983), et Aieta et al. (1980) ont montré
que les virus de 1'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 aprés 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 a la chloration que les bactéries
sous forme végétative ; les coliformes totaux et les coliformes fécaux ne
pourront donc étre utilisés qu'avec beaucoup de prudence comme indicateurs de

1l'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 1'ammoniac.

La formation des chloramines et leur nature dépendra du rapport
massique entre le chlore et 1'azote ammoniacal présent (R = Cl,/N - cf. Partie

chimie).

Ward et al. (1984) ont étudié le role 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 & 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/1 :
R = Clg/N
2/1 8 4 2 he 21 10,5
3/1 7 3 1,5 38 14 8
b/1 6 3 1 30,5 12 6
5/1 5 1,5 1 29 11,5 6

(D'aprés Ward et al., 1984).

Ces résultats montrent que :

- L'action désinfectante augmente avec la concentration en chloramine,

- comme pour le chlore libre, 1l'action désinfectante de la chloramine
diminue lorsque le pH augmente,

= pour les basses valeurs du rapport R {cl la monochloramine prédomine)
1l'action désinfectante est plus faible que pour les valeurs plus élevées de

R ot du chlore libre peut étre présent.

De fagon générale, il apparait aussi que la désinfection par 1la
monochloramine est, comme pour le chlore 1libre, plus efficace a des
températures élevées et lorsque les germes ne sont pas agrégés ou fixés a des

matiéres en suspension.

Par ailleurs Sobsey (1988) a comparé 1l'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'aprés Sobsey 1988)

MICROORGANISMES T pH mg(/jlxmein REFERENCES
CHLORE LIBRE
Bactéries

E. coli 23 10 0,15 - 0,6 Haas et al., 1986

E. 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 " "

Salmonella typhimurium 22 8 12 - 14 " "

Salmonella typhimurium 20 6 8,5 Snead et al., 1980

Salmonella typhimurium 20 8 4o " "

Mycobacterium fortuitum 20 7 2 667 Engelbrecht et al.,
1977

Mycobacterium fortuitum 17 7 > 350 Pelletier et Dumoulin,
1988

Mycobacterium avium 17 7 > 3 000 " "

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 L o34 Berman et Hoff, 1984

Rotavirus aggrégé 5 8 6 124 " "

Kystes de protozaires

Giardia muris 3 7 430 - 580 Meyer, 1982

Giardia muris 5=-151 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 qufau chlore libre et qu'il faut atteindre des
valeurs du couple C x T de 1'ordre de 100 a4 1 000 pour avoir une désinfection
efficace avec les chloramines. Avec le chlore libre, les valeurs de C x T

efficace pour 1l'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 a plusieurs niveaux
du fait méme de la configuration des germes. C'est pourquoi, nous allons
commencer par rappeler trés 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 facon trés schématique la structure d'un
coliforme et d'un virus non enveloppé. Nous voyons qu'en allant de 1l'extérieur
4 1'intérieur 1'oxydant peut rentrer en contact avec les structures suivantes
(Block, 1982) :

- Chez une bactérie coliforme

. les exopolysaccharides,

. la paroi Dbactérienne composée entre autres de la N-
acétylglucosamine et de 1'acide muramique N acétylé, qui maintient 1'intégrité

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 siége de nombreux enzymes nécessaires a

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'apres Block, 1982).

Figure 15 : Représentation schématique de la paroi de E. coli ou de S. Typhimurium,
montrant les porines.
(d'aprés Nikaido et Nakae, 1979).
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5.2. Inactivation des bactéries

Le chlore pénétre dans la cellule en passant par les porines de la
paroi bactérienne (fig. 15), canaux & fonction non spécifique qui permettent
aux petites molécules d'atteindre leurs sites d'action situés a l'intérieur
de la cellule. Aprés pénétration du chlore, il y a lyse de la bactérie, c'est
a4 dire éclatement de celle-ci et perte de matériel généﬁique ; 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 1'apparition de cassures sur
1'ADN aprés 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 aprés
chloration (Olivieri et al. 1980). Ceci est attribﬁé au fait que le fragment

d'ADN porte un grand nombre d'aberrations provoquées par l'action du chlore.

On sait cependant, que la synthése des protéines peut se poursuivre
pendant deux ou trois générations en absence de synthése de 1'ADN. Ceci veut
dire que méme dans 1l‘hypothése ou il y a des altérations chromosomiques, la
bactérie peut continuer a se diviser une ou deux fois (Haas & Engelbrecht,
1980). Or 1l'expérience montre que dans tous les cas la diminution du nombre
de bactéries aprés traitement au chlore est rapide, ce qui exclurait l'action

sur 1'ADN comme étant la cause primaire de la diminution de ce nombre.

En fait, c'est la membrane cytoplasmique qui semble constituer la
premiére cible sensible de la bactérie car c'est le siége de nombreux systémes
de transport actif et de production d'énergie. En 1977, Venkobachar et al. ont
décrit des modifications de la barriére de perméabilité avec libération dans
le milieu de protéines puis d'ADN aprés 15 minutes de contact. Camper et Mc
Feters (1979) ont montré par des expériences d'incorporation de glucose et de
protéines marquées au !%C, que les bactéries perdent leur faculté
d'incorporation aprés 8 minutes de chloration. Ceci refléte 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 systémes
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transmembranaires, et donc des systémes de transport, a pour conségquence
1l'arrét de la synthése 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 barriére de perméabilité qui est atteinte en
premier, ce qui entraine la lésion des systémes de transport et de production
d'énergie. Block (1982) énonce ainsi que "la membrane cytoplasmique représente

la cible sensible de la bactérie”.

5.3. Inactivation des virus

L'inactivation des virus peut se faire & deux niveaux principaux qui
sont la capside et le matériel génétique (ARN). Pour certains auteurs
(Olivieri et al., 1980 ; Alvarez et O'Brien, 1982 ; Block, 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), 1'action des oxydants aurait
d'abord lieu au niveau des protéines et en particulier de celles de 1la
capside ; cette altération de la capside inhiberait la capacité de fixation
du virus sur la cellule hdéte. Néanmoins dans ce cas, la majorité des auteurs
constate que 1'ARN viral peut conserver son pouvoir infectant. Ceci fait dire
a4 Fujioka et al. (1981) que d'un point de vue sanitaire, un désinfectant qui

détruit les acides nucléiques du virus est supérieur a 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 1l'inactivation observée des bacteries. La



119
dégradation des acides nucléiques par les oxydants semble plus difficile mais
c'est elle qui constituera 1l'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'efficacité de la chloration en terme d'élimination des germes témoins
de contamination fécale est souvent abordée a 1l'aide du modéle 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 modéle s'exprime

de la fagon suivante :
L=(_§b '
Yo R.T,

Nombre de germes initiaux

o]

o
<o

e}

noon

Nombre de germes au temps T
b et n = Coefficients fonction du type de germes considérés et du

degré d'épuration préalable.

fos )
1]

Concentration en chlore résiduel

=
"

Temps de contact

Ce modéle, établi & partir d'études pilotes, et vérifié sur plusieurs
installations en vraie grandeur, a permis & Collins et Selleck (1971) de

donner les valeurs suivantes des paramétres n et b :
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, Valeurs
Type d'épuration Température des
préalable germes témoins en pH coefficients
des effluents c’
n b
primaire Coliformes totaux 4
Coliformes fécaux 15 a 18° ¢ 7473 3 2,
secondaire apreés Coliformes totaux 3,
épuration Coliformes fécaux 17 a 18° ¢ 7a7,2 3 1,
biologique

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

1'abcisse a 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 modéle permet théoriquement d'estimer la concentration en
chlore résiduel & maintenir pour atteindre l'objectif visé. Il ne peut
cependant pas donner la dose initiale de chlore & injecter pour laquelle il
est nécessaire de connaitre la relation dose injectée -~ dose résiduelle, qui
varie selon les caractéristiques physico-chimiques de 1l'effluent (demande
immédiate en chlore, charge en ammoniaque et en matiéres organiques) (Agence

de Bassin Loire-Bretagne, 1982).

6.2. Chloration d'un effluent primaire

La station de Dinard (Ile et Vilaine) fournit 1l'exemple de la
chloration d'un effluent urbain qui, aprés 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 modéle de Collins et Selleck et montrent que
pour des doses de chlore de l'ordre de 12 mg/l et aprés un temps de contact
d'une heure, il est possible d'obtenir un abattement de 4 a 5 unités

logarithmiques sur les coliformes totaux.

La poursuite des études en 1979 sur cet effluent a aussi montré que si

1'effluent brut n'est pas suffisamment aéré, le chlore sera consommé par les




122
composés réducteurs contenus dans l'eau et des doses de chlore de 20 mg/l1 ne
permettent plus d'obtenir des abattements suffisants en germes. De son cdté,
White (1976) a appliqué le modéle de Collins et Selleck au cas d'un effluent
primaire et pour obtenir un abattement de 4 & 5 unités logarithmiques, des
doses de 10 a 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 étre utilisée au USA.

On peut donc remarquer que la chloration des effluents primaires donne

des résultats trés variables et au prix de doses de chlore souvent élevées.

Le Conseil Supérieur d'Hygiéne Publique de France (1987) a en
particulier émis un avis défavorable a 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 pathogénes dans la
méme proportion ; en effet la relation germes témoins-germes pathogénes, déja

incertaine dans un effluent brut, devient sujette & caution pour un effluent

brut ayant subi un traitement de désinfection.

- si 1l'effluent est riche en matiéres organiques et en particules en
suspension, l'action des désinfectants chimiques est incompléte et
aléatoire ; en particulier le chlore introduit en grande quantité () 2 g par
habitant et par jour) se combinera avec 1'ammoniaque pour former des
chloramines qui sont de médiocres Qirucides, alors que l'accent a été mis sur
le r6le 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, aprés 30 a 40 min de temps de contact, est obtenu pour une
injection de 3,5 a 4,1 mg/l de chlore et le maintien de concentrations en
chlore résiduel de 2 a 2,6 mg/l (ces valeurs sont légérement plus faibles si

1'effluent est au préalable filtré sur chamotte ou sur sable).

L'application du modéle de Collins et Selleck a aussi permis de
calculer que dans cette installation, il fallait doubler les doses et les
résiduels de chlore si 1'on passe d'un objectif de 3 unités log. a 4 unités
log. d'abattement des germes témoins de contamination fécale. L'examen de
1'inactivation des entérovirus a enfin montré que si l'on voulait avoir des
taux d'abattement pour les entérovirus similaires & ceux des bactéries
témoins, il fallait multiplier les concentrations en chlore par un facteur
variant de 4 a 20. Concernant les différences d'abattement entre germes
pathogénes et germes-témoins il faut citer les travaux de Simitzis et Le
Flohic (1983) qui ont constaté que sur 1l'effluent de la station & 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

““““““““ ~ le r6le que joue le
degré de traitement préalable de 1l'effluent sur 1l'efficacité 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 & injecter en

fonction du traitement préalable sont les suivantes :

Types de désinfectant

Types de traitement
préalable Hypochlorite de soude| Chlore gazeux

mg/1 mg/1

Physico-chimique
(floculation-décantation) 10 10

Biologique :

- Boues activées sans
nitrification 10 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
traitement préalable plus poussé facilite donc la désinfection de cet effluent

et entraine une diminution des doses de chlore qui devront étre injectées.

Par ailleurs, au cours de ces expériences, le modéle de Collins et
Selleck a été testé mais des variations trop importantes des coefficients ont
té observées (n variant de 1,5 a U et b de 0,6 a 5,4) pour que ce modéle

puisse réellement servir & dimensionner 1l'installation de désinfection.

6.4. Conclusions

L'examen de ces quelques exemples de chloration dans des stations

d'épuration existantes permet de mettre en évidence les éléments suivants :

- Plus la qualité initiale de l'eau & traiter est améliorée, meilleurs
sont les résultats de la désinfection d'ou 1l'intérét des traitements poussés

d'épuration en amont (Fressonnet et al., 1983).

- Le mélange initial du chlore avec 1l'effluent doit é&tre trés
rapide ; de ce point de vue, Collins et Selleck (1971) ont observé que
1'élimination des coliformes est meilleure lorsqu'il y a injection du chlore
dans une canalisation ou l'effluent a un écoulement turbulent que lorsque 1l'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 matiéres organiques ou a4 l'ammoniac) se
réalise de fagon plus efficace que dans le deuxiéme cas ol 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.

- I1 est nécessaire de prévoir un dispositif de régulation de la
quantité de chlore a injecter qui soit fonction a4 la fois du débit et de la
qualité de 1l'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 4 la concentration en chlore résiduel mesurée & 1l'aval de la station) soit
par mise en place d'un bassin tampon qui permettra de maintenir un débit
constant et une qualité homogéne de 1l'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 pathogénes tels que
des entérovirus, des mycobactéries ou des kystes de protozoaires (Sobsey,

1988).
7. CONCLUSIONS

La désinfection par le chlore, utilisée de fagon efficace pour le
traitement des eaux potables, est aussi employée depuis bientdét un demi-
siécle, 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'efficacité de la désinfection par le chlore libre (acide hypochloreux

et ion hypochlorite) est fonction de plusieurs paramétres caractéristiques de
1'effluent ; c'est ainsi que des valeurs basses du pH (qui favorisent 1la
présence de 1l'acide hypochloreux plus germicide que 1'ion hypochlorite) et des

températures élevées seront plus favorables a4 l1l'élimination des germes.

A 1'inverse, 1l'action du désinfectant sera diminuée par 1'agrégation
des germes, par leur association a4 des matiéres en suspension et par leur

préexposition éventuelle au chlore qui sélectionnera des germes résistants.

Dans un effluent mal épuré, 1l'abondance en composés réducteurs et en
matiéres organiques, mobilise une part importante du chlore au détriment de
1'action sur les microorganismes ; dans ces conditions des doses de chlore
plus importantes seront nécessaires pour satisfaire les objectifs de la

désinfection.
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Dans la majorité des cas ou 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 & l'action du chlore 1libre, la monochloramine, qui est
chimiquement plus stable dans l'effluent que le chlore libre, a cependant un
pouvoir germicide plus faible vis-a-vis des bactéries, et beaucoup plus faible

vis & vis des virus.

Comme dans le cas du chlore libre, 1l'action des chloramines sera aussi
diminuée lorsque les germes seront agrégés ou associés a des matiéres en

suspension et lorsque l'effluent sera riche en matiéres organiques.

L'action des oxydants semble se faire en premier lieu sur les membranes
des microorganismes mais 1l'inactivation réellement irréversible des germes ne

sera obtenue que lorsque les acides nucléiques auront été touchés.

Par ailleurs, il apparait que les germes pathogénes n'ont pas tous la
méme sensibilité aux chloramines ; les bactéries coliformes, les salmonelles
et les shigelles seront les plus sensibles a l'action des chloramines ;s par
contre des germes pathogénes comme les virus d'origine entérique, les
mycobactéries ou les kystes de protozoaires peuvent se révéler 10 a 100 fois
plus résistants ; il faudra donc augmenter d'autant les temps de contact ou
les concentrations en chlore pour avoir la méme efficacité au cours de la

désinfection.

Ceci doit conduire a une grande prudence lorsque l'on utilisera les
bacteries coliformes comme indicateurs d'efficacité d'un traitement
désinfectant ; les taux d'abattement obtenus sur ces bactéries ne pourront
étre extrapolés aux virus ou aux parasites. Par ailleurs les méthodes de
numérations des germes tests aprés un traitement désinfectant devraient, dans
la mesure du possible, permettre de prendre en compte les bacﬁéries viables,
qui ayant subi un stress, seront plus difficilement cultivables sur les

milieux classiquement utilisés.
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CHAPITRE IV

TOXICITE DE LA CHLORATION SUR LES
ORGANISMES AQUATIQUES
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1 - INTRODUCTION

Le chore est largement utilise depuis la seconde guerre mondiale
pour la desinfection des rejets urbains et comme agent anti-salissure

dans les centrales thermiques et nucleaires (Breisch et al. 1984).

Le chlore presente l'intérét d'eétre bon marché et simple
d'utilisation ; de plus son temps de contact est bref. Son pouvoir
oxydant detruit les especes viseées mais touche egalement diverses
especes animales et vegétales sensibles, reconnues pour leurs intérets
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 synthése des etudes portant
sur les effets biologiques produits par la chloration sur les organismes
aquatiques qu'ils soient dulgaquicoles ou marins. Il s'articule en 3
parties, les 2 premieres faisant réference a des expériences controlees

en laboratoire la derniere a des travaux sur le terrain.

Premiere partie

Toxicité aigue caracterisee par des temps de contact brefs et

des doses appliquees elevees.

Deuxieme partie

Toxicité sublétale mettant en evidence les effets toxiques au

niveau physiologique, anatomique et biochimique. Les concentrations

testees sont alors plus basses et les durées d'expositions plus grandes.

Troisieme partie

Effets sur l'écosystéme : Cette derniere partie prenant en

compte les conséquences d'un rejet chloré sur l'ensemble des populationsi

soumises a ses effets.



142

Termes utilisés
dans les tableaux Signification anglaise Signification francaise
de résultats
TRC Total residual chlorine Chlore résiduel total
CI1o Chlorine induced oxidants Oxydants induits par la
chloration
CPO Chlorine produced oxidants| Oxydants produits par la
chloration
CPO (Br) " " (Composés bromés)
TRO Total residual oxidants Oxydants résiduels totaux
FC Free chlorine Chlore libre
FRC Free residual chlorine Chlore libre résiduel
RC Residual chlorine Chlore résiduel
Chloramine Chloramine Chloramine
NH2C1 Monochloramine Monochloramine
NaOCl Sodium hypochlorite Hypochlorite de sodium

Tableau 1 : Composés chimiques

mesurés lors des expériences de toxicité aigué et

subaigué&
ABREVIATION SIGNIFICATION
LC ou CL Concentration létale pour un pourcentage donné

TL

Limit).

d'organismes (par exemple 10 %, 50 % ou 100 %)
durant un temps d'action donné (2 h, 24 h,
48 h, 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

TLm

EC

Concentration limite moyenne.

Concentration sublétale & laquelle un effet est
observé sur un certain pourcentage d'organismes
durant un temps d'action donné (exemple :

EC50, 48 h)

Tableau lbis :

Abréviations utilisées pour les tests de toxicité.
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Tenant compte des reactions chimiques complexes detaillées dans
le premier chapitre de ce document, nous présentons les résultats de
toxicologie ou d'ecotoxicologie en précisant les composeés mesures
lorsque les auteurs les spécifiaient ; ils sont explicités dans le
tableau 1 et regroupés s'ils correspondent, quelque soit leur

dénomination, au meme compose(s) chimique(s).

Les parametres physico-chimiques du milieu naturel ou
experimental agissent sur les reéactions chimiques et modifient,
notamment aux faibles concentrations, les equilibres donc la toxicite
des oxydants resultant de la chloration de l'eau sur les especes
testées. Il est donc important dans toute analyse bibliographique de

considerer 1'ensemble des donnees expérimentales.

La durée d'exposition est egalement un elément preponderant 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 differentes observations mettent en evidence la complexite
d'analyse des resultats de toxicologie et la difficulté de les comparer

entre eux (CL.. notamment). Tenant compte de ces elements notre demarche

50
consiste a relever en toxicite aigue les concentrations les plus basses
testeées et a faire ressortir ainsi les especes et les stades de
developpement sensibles, et en toxicite subaigue de determiner le ou les
organe(s)-cible visé(s). Au travers de ces données experimentales
completees par les résultats in situ, nous cherchons a souligner la
toxicite des produits resultants d'une chloration et le risque encouru
par l'écosystéme. En conclusion, nous proposons quelques recommandations

sur l'emploi du chlore.
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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE $°/ oo e AUTEURS
ng/1 forae
T ROTIFERES
Brachionus plicatilis adulte LC50, 48 h{ 0,18 : 0,02 |Chlore libre 20 Capuzzo 1979
" noon 0,09 M 0,01 " " 25
" " " 0'01 " ] 27'5
" v 0,02 Chloramine 20
" " " < o'ol " " 25
NOLLUSQUES
Nercenaria mercenaria larve TLS0, 48 h 0,001 TRC 18-20 19-28 Roberts et al. 1975
larve 7LS0, 96 h{ 0,001-0,006 TRC 18-28 19-28 Heldrim et al. 1974
Mulinia lateralis larve, 48 h LCS0 0,038 CPO 15-23 18,3-28 Roberts 1980
embryon, 48 h LCSO 0,01-0,10 c10 15-23 18,3-28 | Roberts et al. 18979
eabryon, 2 h LCs0 0,072 CI0 15-23 18,3-28 Roberts et al. 1979
Hya arenaria (Mye) larve, charniere droite {LC50, 12 h 0,35 cPoO 17-20 Roosenburg et al. 1977
larve, charniere droite |LCSO, 16 h 0,27 cPo 17-20 Roosenburg et al. 1977
larve, pediveligere LC50, 24 h 0,5 CPO 17-20 Roosenburg et al. 1977
larve, pediveligere LC50, 48 h 0,25 cPo 17-20 Roosenburg et al. 1977
larve, pediveligere LC50, 72 h 0,165 CPO 17-20 Roosenburg et al. 1977
larve, pediveligere LCS0, 96 h 0,125 cPo 17-20 Roosenburg et al. 1977
Haliotis cracherodii adulte Lc100 28,2 TRC 9,7-13 Behrens and Larsson 1976
Ormeau) 25 jours
Crassostrea virginica adulte LC50, 96 h 0,026 TRC 20 19-28 Roberts and Gleeson 1978
huitre americaine adulte Tla, 48 h 0,005 TRC E 14,2-16 Bellanca and Bailey 1977
larve, 7 jours LC50, 48 h g,12 Feé ) Goldman et al. 1978
larve, 7 jours LCS0, 48 h 0,01 Chloramine ‘ 25 Goldman et al. 1979
larve LC50 0,15 Chloramine 30-31 20 Capuzzo and Lawrence 1976
larve TL50, 48 h 0,008 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975
larve TL50, 2 h 0,75 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975
larve TL50, 24 h 0,27 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975
larve TL50, 48 h 0,11 TRC . 18-20 17-28 Roberts et al. 1975
embryon LCS0, 48 h| 0,027-0.046 CPO 3 Roberts 1980
embryon LC50, 48 h 0,220 cPO(Br) £ Roberts 1980
larve ECS0, 48 h 0,21 cPO(Br) 20 19-28 Roberts and Gleeson 1978
larve EC50, 48 h 0,02 RC 20 19-20 Roberts and Gleeson 1978
larve Lcso 0,86 FC 30-21 20 Capuzzo and Lawrence 1976
larve 7 jours LCS0 0,12 FC 30-31 20 Capuzzo 1977
larve TL50, 24 h| 0,001-0,006 TRC 18-29 19-28 Meldrim et al. 1974
larve TLS50, 48 h 0,11 TRC 18-29 19-28 Meldrim et al. 1974
juvenile EC50, 96 h 0,006 TRC 18-29 19-28 Neldrim et al. 1974
larve charniere droite LC69-91, 0,1 cPO 12-14 Roosenburg et al. 1980
72-96 h
larve charniere droite LC61-100 0,3 PO 12-14 Roosenburg et al. 1980
48-96 h
Mytilus edulis adulte 100 X entre 0,2 cPO Khalanski et Bordet 1979
nortalite| et 1,0 ng/1
Mytilus galloprovincialis| adulte 15 a 135
Jjours

Tableau 2 : Toxicite aigue (Rotiferes ot mollusques)




145

2 - TOXICITE AIGUE

2.1. Rotiferes (tableau 2)

Une seule espece est representéee, 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 role non negligeable puisque pour

les 2 especes chimiques, elle en accroit la toxicite.
2.2. Mollusques (tableau 2)

D'une fagon générale les experiences ont porté sur les jeunes

stades (embryons et larves).

Les adultes apparaissent tres résistants a la chloration
puisqu'il faut plusieurs dizaines de jours pour obtenir une mortalite

totale chez Mytilus (Khalanski et Bordet, 1979) et Haliotis cracherodii

(Behrens et Larsson, 1976) a des concentrations variant entre 0,2 et
pr‘és de 30 mg/l. La présence de valves ou d'une coquille leur permet de

s'isoler du milieu extérieur. L'hultre americaine Crassostrea virginica

bien que disposant de la méme proprieté anatomique, présente une
sensibilite comparable et parfois supérieure aux stades larvaires ou
embryonnaires des autres especes de bivalves puisque la CL50 aprés 96
heures d'exposition est de 0,026 mg/l (Roberts et Gleeson, 1978). De
meme les larves de cette espece 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 meme ordre mais pour des
temps d'exposition supérieurs (Roberts et al., 1975 - Meldrim et al.,

1974) chez Mulinia mulinia on n'observe pas de difference de sensibilite

entre larves et embryons (Roberts, 1980, Roberts et al., 1979).

* TL50 : limite de tolerance pour 50 % des organismes testes.
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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE §°/ oo ¢ AUTEURS
ag/l forme
Daphnia magna adulte CLS0 30 an 0,097 TRC 0 21 Mattice et al. 1981
60 mn 0,063
Elminius modestus adulte LC > 80 10 min. 0,5 TRC Waugh 1964
Balane adulte LC100, 10 ein. 2,0 TRC Waugh 1964
Balanus iugrovisus larve LC80, 3 h apris 2,5 TRC 12-17 Mc Lean 1973
Balane 0.08 h d'expo.
Acartia tonsa Copépode adulte TL50, 2 h < 0,08 TRC | 18-20 Roberts et al, 1975 |
adulte TLS0, 48 h 0,05 TRC | 18-20 | Roberts et al. 1975 |
immature et adulte |LC50, 48 h 0,028- 0,175 cPo 10-12 15 Heinle et Beaven 1977
adulte CL50, 48 h 0,82 : 0,02 [chlore libre 10-15 Capuzzo 1979
. 20-28
" " " 0,86 : 0,02 |chlore libre 25
" " " 0,34 - 0,02 chloramine 10
" nooow 0,23 20,02 | chloramine 15-20
" woom 0,32 20,02 | chloramine 20-25-28
Lisnocalanus macrurus adulte CLS0, 30 mn 1,56 TRC 5210 Latimer et al. 1975
Copepode . *
Cyclops bicuspidatus adulte CL50, 30 wn 5,76 TRC 20 Latimer et al. 1975
Thowasi Copepode
Pontogeneia sp. juvenile LC50, 96 h 0,687 TRO 28 14.8 Thatcher 1978
Asphipode
Anonyx sp. Amphipode adulte LCSO0 0,15 TRO 28 14.8 Thatcher 1978
Melita nitita Asphipode adulte 48 h apras 3h 2,8 TRC 12-17 Mc Lean 1973
d'exposition 2,5 TRC 12-17 Mc Lean 1973
adulte 96 h apres 3 h 2,5 RC 12-17 | Mc Lean 1973
d'exposition 2,5 TRC 12-17 Mc Lean 1973
Gasmarus pseudolimnaeus adulte CL50, 96 h 0,22 chloramine 0 Artur et al 1971
Amphipode Dose sans effet < 0,3 pg/l
15 semaines
Neomysis sp. Mysidace adulte LCS0, 96 h 0,162 TRO 28 14.8 Thatcher 1978
Pandalus goniurus adulte LCS0, 98 h 0,09 TRO 28 14.8 Thatcher 1978
crevette
adulte LCS50, 96 h 0,295 TRO 28,5 - 31 8+ A2 Gibson et al. 1976
adulte LCS0, 96 h 0,178 TRO - 8+ A7 Gibson et al. 1976
adulte LC50, 96 h 0,210 TRO - 15+A10 Gibson et al. 1976
adulte LC100, 1 wois 0,18 TRO 28,5 - 31 16 Gibson et al. 1976
Pandalus danae adulte LC50, 96 h 0,133-0,293 TRC 28,5 - 31 A2-12 Capuzzo et al 1976, 1977
crevette .
adulte LC50, 96 h 0,5 TRO 30 12.5 Thatcher 1977
Juvenile et adulte LC50 0,178 TRO 28 14.8 Thatcher 1977
adulte LC50, 96 h 0,295 TRC 28,5 - 31 8+l2 Gibson et al. 1976
adulte LC50, 96 h 0,133 TRC 28,5 - 31 8+012 Gibson et al. 1976
adulte LCS0, 96 h 0,210 TRC 28,5 - 31 15+410 Gibson et al. 1976
Penaeus kerathurus adulte LCS0, 168 h 0,37 TRC 30 20 Saroglia and Scarano 1979
crevette
Crangon nicricauda adulte LCS0, 96 h 0,13 TRO 28 14.8 Thatcher 1978
crevette
Heptacarpus pictus adulte Lc100, 2 h 1,6 TRC 33.5 9.7-13 | Behrens and Larsson 1976
crevette ’ adulte LC100, 20 h 3,7 TRC 33.5 9.7-13 Behrens and Larsson 1976
Palaemonetes pugio adulte . LCS0, 24 h 0,86 cpPo 2.3 26.6 Roberts 1980
adulte LC50, 48 h 0,47 cPo %.3 26.6 Roberts 1980
adulte LC50, 96 h 0,30 CPO 24.3 26.6 Roberts 1980
adulte LCS0, 24 h 1,13 TRC(BR) 20 19-28 Roberts and Gleeson 1978
adulte LCSO, 48 h 0,82 TRC(BR) 20 19-28 Roberts and Gleeson 1978
adulte LC50, 96 h 0,70 TRC(BR) 20 19-28 Roberts and Gleeson 1978
adulte Tls, 24 h 0,38 TRC(BR) Roberts et al. 1979
adulte Tla, 96 h 0,22 TRC(BR) Roberts et al. 1979
adulte Tiw, 96 h 0,22 TRC 14-16

Bellanca and Bailey 1977

Tableau 3 : Toxicite aigue (crustaé‘s)
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Pour des larves d'hultre ameéricaine de meme g\ge 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 premiere, 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 resistants que les jeunes stades aux effets de la
chloration : notons, pour exemple, les resultats 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 meme pour Pagurus longicarpus la CL 50 - 96 h est de 0,21 mg/1l pour

les adultes de 0,06 a 0,1 mg/l pour les larves. Lors d'une autre
experience sur la meme espece Roberts (1978) et Roberts et al. (1979)
présentent des conclusions identiques : LCS50-96 de 0,098 mg/l pour les
larves et de 0,21 mg/l pour les adultes a une température d'exposition

superieure,

Le crabe bleu adulte a une CL50-48 h de 0,75 mg/l (Vreenegoor et

al., 1877) le juvenile de 0,42 mg/l (Roberts 1978) de méme pour une
exposition de 96 heures 0,86 mg/l pour l'adulte contre 0,32 pour le
juvenile. Cependant la mue est une periode sensible, ainsi la crevette
adulte presente-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'espece la plus
sensible au chlore est la daphnie (Daphnia magna) ; pour des temps
d'exposition tres 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 crustace d'eau douce. Il ne semble pas qu'il y ait de
sensibilité differentielle suivant les sexes puisque chez le crabe bleu
(Callinectes sapidus) les resultats sont identiques : CL 50 96 h de 0,86
mg/l chez la femelle de 0,84 chez le male (Laird et Roberts, 1980).

Les premiers stades larvaires apparaissent plus fragiles. Ainsi
chez le homard americain (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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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE $°/ oo *c AUTEURS
sg/l forme
Penacus kerathurus adulte CLS0 7 jours 0,37 Chlore Saroglia et al. 1979
crevette " 3 la sue 0,079
Seuil de risque 0,050
Palaemon serratus larves CLSO entre 3 et 3,5( chlore 16-20 31-33 Lassus et al. 1982
Crevette injecte
" entre 1,5 et 2| CPO apres
25 mn
Pagurus_longicarpus larve LC50, 24 h 0,405 cI10 17-20 15-16 Roberts 1878
Pagure larve LC50, 48 h 0,310 cI10 17-20 15-16 Roberts 1978
larve LC50, 96 h 0,098 cI0 17-20 15-16 Roberts 1978
adulte LC50, 96 h 0,210 cI0 18,9 26,9 Roberts et al. 1979
larve CL50, 96 h 0,06-0,1 Roberts 1979
Panopeus herbstii crabe oeufs Lci00 0,21 ¢10 Roberts 1980
oeufs Le7s 0,05 cI0 Roberts 1980
larve 2 l'éclosion |LC74 0,05 cI10 Roberts 1980
larve a l'eclosion |LC92 0,08 c10 Roberts 1980
larve LCSO, 24 h 0,70 c1o0 17-20 15-16 Roberts 1978
larve LC50, 48 h 0,41 cIo 17-20 15-16 Roberts 1978
larve LCS0, 24 h 1,0 (3 0] ©17-20 July Roberts 1978
larve LCS0, 48 h 0,13 c10 17-20 July Roberts 1978
larve LC50, 96 h 0,038 c10 17-20 July Roberts 1978
larve LCs0, 96 h 0,024 cI1o 23,7-26,6 | Roberts et al. 1979
juvenile LC50, 96 h 0,50 cI0 23,7-26,6 | Roberts et al. 1979
adulte LC50, 96 h 0,50 CIo 23,7-26,6 | Roberts et al. 1979
larve CLS0, 96 h 0,04-0,12 ‘Roberts 1980
Hemigrapsus nudus crabe juvenile et adulte [LC50, 96 h 1,62 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
Callinectes sapidus adulte LCS0, 48 h 0,75 CPO 10 25 Vreenegoor et al. 1977
crabe bleu adulte LCS0, 144 h 0,63 cPO 10 25 Vreenegoor et al. 1977
adulte LCSO, 96 h 0,86 cPo 10 25 Vreenegoor et al. 1977
femelle LCS0, 96 h 0,86 cPo 14-21 Laird and Roberts 1980
sale LCS0, 96 h 0,84 CPO 14-21 Laird and Roberts 1980
adulte LC50, 48 h 0,97 CPO 14-21 Laird and Roberts 1980
adulte LC50, 48 h 1,40 cPO 14-21 Laird and Roberts 1980
juvenile LC50, 48 h 0,42 cPO . Roberts 1978
juvenile LC50, 96 h 0,32 cPO Roberts 1978
Cancer productus crabe CLSO, 96 h 1,2-1,4 TRO 30 11 Roesi jadi et al. 1979
Homarus americanus stade IV LC50, 48 h 2,90:0,10 FC 25 Goldman et al. 1978
Homard americain stade IV LC50, 48 h 0,30:0,05 chloramine 25 Goldman et al. 1978
stade I CLSO, 48 h 16,3 chlora' 30-31 25 Capuzzo et al. 1976
injecte
CL50, 48 h 2,5 L 30
CLSO, 48 h 2,02 chloramine 5
"o 0,56 injects 30
stade I CL50, 48 h 2,9%0,1 TRC 25 Capuzzo et al. 1977
CLS0, 48 h 0,320,05 | chloramine 5
stada CL50, 48 h 0,&110‘02 chlore libre 30 Capuzzo et al. 1976
CLS0, 48 h o,sgfu,os chloramine 20
€L50, 48 h 0,32%0,05 noow 25
CL50, 48 h 0,0620,01 woow 30

Tableau 3bis : Toxicite aigus (crustaces)
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le stade I vis a 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

especes de crustaces ont été testees : un copepode Acartia tonsa

(Capuzzo, 1979) et un decapode 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 resultats de toxicité. Les larves de homard reagissent de fagon
identique mais dans des proportions variables aux deux especes
chimiques. Dans ce cas, plus la température est elevée plus la toxicite
est grande. Pour ces 2 groupes de crustaces les oxydants résultants
d'une chloration sont moins virulents que le chlore libre et les

chloramines.

Ces derniers résultats mettent en evidence une diversite
specifique vis-a-vis de la chloration liee a la température entre le

copépode Acartia tonsa et le décapode macroure Homarus americanus. C'est

ce qui ressort egalement de 1l'analyse globale des tableaux.

Les crustacés inferieurs, daphnie exceptee, apparaissent plus

resistants que les decapodes.

Notons comme résultat remarquable une dose sans effet, apres
pres de 4 mois d'exposition aux chloramines, inferieure a 0,34 pg/l chez

1'amphipode Gammarus pseudolimnaeus (Artur et al., 1971).

D'autre part, Gibson et al., 1976 montrent que 1‘adjonction d'un
autre stress ( T°) diminue le degre de résistance d'une crevette testee

- (Pandalus danae) proportionnellement a 1'augmentation du second facteur.

2.4, Poissons (Tableaux 4 (1-2-3-4-5) et 5)

En moyenne les stades adultes de poisson presentent un CL
50-96 h variant entre 0,1 a 0,3 mg/l (Gullans et al., 1977 - Moss et
al., 1977 - Thatcher 1978 - Ward et al., 1976 - Roberts, 1980 - Roberts



CHLORE

ESPECES STADE CRITERE $°/ oo ¢ AUTEURS
ng/l forne
Alosa aestivalis oeufs LCSO 0,33 TRC 150,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve LCSO, 24 h 0,28 TRC 1;0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve LCSO, 48 h 0,24 TRC 1:0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve LC50, 48 h 0,32 TRC 1:0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve LCSOx 2 h 0,38 TRC 1:0,2 21 Morgan and Prince, 1978
oeufs stage e LC53-4 0,38 TRC X;O,Z 21 Morgan and Prince, 1978
oeufs LC95, 80 h 0,70 TRC 1:0,2 2 Morgan and Prince, 1978
oeufs LC100, 80 h 0,57 TRC 1;0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve, 1 jour LC95, 24 h 0,42 TRC 1:0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve, 1 jour LC9S, 48 h 0,35 TRC 1:0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve, 1 jour LC100, 24 h 0,36 TRC 1:0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve, 2 jours LC9S, 24 h 0,67 TRC 1;0,2 21 Horgan and Prince, 1978
larve, 2 jours LC9S, 48 h 0,81 TRC 1;0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve, 2 jours LC100, 24 h 0,40 TRC 1;0,2 21 Morgan and Prince, 1978
larve, 3 jours LC100, 24 h 0,15 TRC 1-0,2 21 Morgan and Prince, 1978
Ammodytes hexaoierus adulte LC50, 96 h 6,82 TRO 28 14,8 Thatcher 1878
langon adulte LC50, 96 h 0,15 TRC 25 Gullans et al. 1977
Apeltes quadracus adulte LDS0, 24 h 0,75 TRC Anderson et al. 1975
Brevoortia tyrannus adulte LC50, 48 h 0,22 TRC(Br) Roberts and Gleeson 1978
adulte LC50, 96 h 0,15 CPO 25 Hoss et al. 1977
adulte LCS0, > 8 min 0,03 FRC 10,30 iS Hoss et al. 1975
adulte LC50, > 5 min 0,03 FRC 10,30 157A10 Hoss et al. 1975
adulte LC50 0,18 CPO 15 Hoss et al. 1977
adulte LCSO 0,15 TRC 25 Gullans et al. 1977
Carassius auratus adulte TL50, 96 h 0,195-0,278 TRC 25 Ward et al. 1976
poisson rouge
Catastomus commersonii adulte LCS0 0,132 TRC Arthur et al. 1975
Clupea harengus hareng adulte LC50, 96 h 0,065 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
Cymatogaster aggregata adulte LCS0, 1 h 0,30 TRO 28,8-30,8 13 Stober et al. 1978
adulte LC50, 1 h 0,32 TRO 28,8-30,8 13:A3 Stober et al. 1978
adulte ic50, 1 h 6,23 RO 28,8-30,8 13:420 | Stober et al. 1578
adulte LC50, 8-13 h 0,11-0,19 1RO 28,8-30,8 13-a20 Stober et al. 1978
adulte LC50, 96 h 0,07 TRO 14,8 Thatcher 1978
Cynoscion nebulosus oeufs, 2, 10 h Tla, 48 h 0,21 Na0OCl 30 25 Johnson et al. 1977
oeufs, 2 h Tla, 48 h 14,14 chloranine 30 25 Johnson et al. 1977
oeufs, 10 h Tla, 48 h 0,57 chloramine 30 25 Johnson et al, 1977
larve, 1 h Tlm, 48 h 5,75 chloramine 30 25 Johnson et al. 1977
larve, 1 h Tim, 48 h 0,17 chloramine 30 25 Johnson et al. 1977
Fundulus heteroclitus juvenile LC100, 0.5 h ,65 TRC 30-31 25 Capuzzo et al. 1977
juvenile LC100, 0.5 h 1,20 chloramine 30-31 25 Capuzzo et al. 1977
juvenile LC100, 0.5 h 0,25 TRC 30-31 30 Capuzzo et al. 1977
juvenile LC100, 0.5 h 0,85 chloramine 30-31 30 Capuzzo et al. 1977
Gambusia affinis adulte CL50, 30 mn 1,59 TRC [)] 2 Mattice et al. 1981
CL50, 60 an 0,84
Gasterosteus aculeatus adulte LC50, 96 h 0,17 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
epinoche
Gibiosoma bosci gobie adulte TLS0, 2 h 0,64 TRC 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
adulte TLSO, 24 h 0,08 TRC 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
adulte TLSO, 48 h 0,08 TRC 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
adulte TLS0, 96 h 0,08 TRC 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
oeufs, 2 h Tin 14,14 chloranine | 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
osufs, 10 h Tin 0,57 chloramine | 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
larve, 1 h Tin 5,57 chloramine | 18,2-20,4 Roberts et al. 1975
Ictalurus melas adulte LCSO, 96 h 0,28 TRC(Br) 25 Ward et al. 1976
Ictalurus natalis adulte LC100, 96 h 0,29 TRC(Br) 25 Ward et al. 1976
adulte LC50, 96 h 0,177 TRC(Br) 25 Ward et al. 1076
100 %
effluent

Tableau 4 (1) - Toxicité aigué (Poissons)
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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE 8°/ oo ¢ AUTEURS
ng/l forne

Leiostomus xanthurus juvenile TLS0, 48 0,09 cPo 26-31 3051 Middaugh et al. 1980
juvenile TL50, 1.6 h 0,36 crPo 26-32 301 Middaugh et al. 1980
juvenile TLS0, 1.5 h 0,37 cPo 26-31 3051 Middaugh et al. 1980
juvenile LSO, 6.7 h 0,13 CPo 26-31 301 Middaugh et al. 1980
juvenile LC50, 196 h 0,12 TRC 10 Middaugh et al. 1977a
juvenile LCS0, 196 h 0,06 TRC 15 Hiddaugh et al. 1977a
Jjuvenile LCS0, 24 h 0,48 TRC 3 variable Leblanc et al. 1978
juvenile LCS0, 48 h 0,31 TRC E variable Leblanc et al. 1978
juvenile LCS0, 96 h 0,23 TRC 3 variable Leblanc et al. 1978
juvenile LCSO0, 144 h 0,23 TRC 3 variable Leblanc et al. 1978
juvenile Tim, 24 h 0,14 TRC E 14,2-16 Bellanca and Bailey 1977
juvenile Tim, 96 h 0,09 TRC £ 14.2-16 Bellanca and Bailey 1977
juvenile TLm, 48 h 0,22 TRC(Br) E variable Roberts and Gleeson 1978
juvenile LCSO, 24 h 0,41-0,48 TRC{Br) 12-20 variable Roberts 1980
juvenile LC50, 48 h 0,31-0,38 TRC(8r) 12-20 variable Roberts 1980
Jjuvenile Lc50, 96 h 0,23 TRC(Br) 12-20 variable | Roberts 1980
Jjuvenile LCS0, 144 h 0,23-0,25 TRC(Br) 12-20 variable Roberts 1980
juvenile LCS0, 24 h 0,41 TRC{Br) E variable Leblanc et al. 1978
juvenile LCS0, 48 h 0,38 TRC(8r) £ variable | Leblanc et al. 1978
juvenile LC50, 96 h 0,25 TRC(Br) E variable Leblanc et al. 1978
juvenile LCS0, 144 h 0,25 TRC(Br) E variable Leblanc et al. 1978
adulte LC50, 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 1L50, 96 h 0,23 TRC(Br) 16,8-27,6 | Roberts 1980
adulte LCS50, 144 h 0,25 TRC{Br) 16,8-27,6 | Roberts 1980
adulte LC50, 48 h 0,22 TRC(Br) Roberts and Gleeson 1978
adulte LC50, 96 h 0,21 TRC(Br) 16,8-27,6 | Roberts and Gleeson 1978
juvenile LC100, 96 h 0,16 TRC(Br) 14,2-16 Bellanca and Bailey 1977

Lepomis macrochirus adulte CLS0, 96 h 0,6420,03 TRC Bass et al. 1977¢

séquentiel

Lepomis sp. adulte TL50, 96 h 0,195-0,28 TRC Ward and DeGraeve 13978b

Menidia beryllina oeufs LC50, 24 h 0,26 TRC Morgan and Prince 1977
oeufs LSO, 48 h 0,21-02% TRC Morgan and Prince 1977
oeufs 4-cell LCS0, 24 h 0,23 TRC Morgan and Prince 1977
ceufs 24 h LCSC, 48 & 0,32 TRC Horgan and Prince 1377
oeufs 2 h LC95, 24 h 0,41 TRC Morgan and Prince 1977
oeufs 2 h LC95, 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 LCI5, 48 h 0,28 TRC Morgan and Prince 1977
oeufs 24 h LC95, 48 h 0,43 TRC Morgan and Prince 1977

Menidia menidia oeufs Leso, 2 h 0,38 TRC Norgan and Prince 1977
oeufs LC50, 48 h 0,30 TRC Morgan and Prince 1977
oeufs LD50, 24 h 0,20 TRC Anderson et al. 1975
adulte TL50, 24 h 0,085 TRC 18-20 - 17-28 Roberts et al. 1975
adulte TL50, 48 h 0,038 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975
adulte TL50, 96 h 0,037 TRC 18-20 17-28 Roberts et al. 1975
adulte Ttm, 96 h 0,037 TRC £ 14,2-16,0 | Bellanca and Bailey 1977
adulte LCSO, 24 h 0,23 TRC(Br) 20 >19 Roberts and Gleeson 1978
adulte LC50, 48 h 0,23 TRC(Br) 20 >19 Roberts and Gleeson 1978
adulte LCS0, 96 h 0,23 TRC(Br) 20 >19 Roberts and Gleeson 1978
oeufs, 2 h LC95, 24 h 1,23 TRC Morgan and Prince 1977

Tableaw & (2) - Toxicits aigus (Poissons)
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et Gleeson, 1978) pour une exposition aux oxydants totaux, de meme 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 especes

apparaissent plus sensibles :

- CL 50 - 96 h :
Clupea harengus 0,065 mg/1 (Thatcher, 1978),
Cymatogaster aggregata 0,071 mg/1 " v
Notemigonus crysoleucas 0,095 mg/l (Ward et al., 1976),
Oncorhynchus kisutch 0,070 mg/1l (Buckley, 1976),
Oncorhynchus tshawytscha 0,066 mg/l1 (Ward et al., 1976),
Parophrys vetulus 0,073 mg/1 (Thatcher, 1978).

- TL 50 - 96 h :
Menidia menidia 0,037 mg/1 (Roberts et al., 1975),

Notemigonus crysoleucas 0,040 mg/l (Ward et Degraeve, 1978b),

Notropis anogenus 0,045 mg/1 ( " " )

Le chlore libre apparalt legerement plus toxique g les
oxydants residuels totaux : c'est ce que mettent en evider les
résultats de Hoss et al., 1975 et de Ward et al., 1976 sur Par /: itys
Sp. par rapport aux données globales. Nous ne pouvons cepends. pas
exclure la sensibilite propre de l'espece comme cause de ces
differences. La meme remarque peut etre faite dans le cas de Mugil
cephalus (Hoss et al., 1975). Cependant, le mulet est connu pour sa

resistance aux toxiques.

Malgre l'importance des resultats presentes, peu de données sont
reellement comparables entre elles pour juger de la difference de
sensibilite 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 difference n'est notable chez

Leiostomus xanthurus (LC 50 - 48 h = 0,38 mg/l pour les




CHLORE

ESPECES STADE CRITERE $°/ e L] AUTEURS
ng/l forse
Menidia menidia oeufs, 2 h LC9S, 48 h 0,56 TRC Morgan and Prince 1977
adulte L6100 > 0,2 PO 1925 25,6-29,3 | Roberts 1980
Micropterus dolesieu adulte TL50, 168 h 0,261 TRC Arthur 1971
perche
Micropterus salsoides adulte TLSO, 96 h 0,26 TRC Arthur et al. 1975
adultse TLS0, 168 h 0,28 1RC Arthur ot al. 197§
Morone americanus oeufs LCS0, 24 h 0,27 TRC Morgan and Prince 1977
- prolarve LC50, 26 b 0,31 TRC Norgan and Prince 1977
larve LC50, 26 b 0,31 TRC Morgsn and Prince 1977
oeufs Lc100, 70-90 h > 0,55 TRC . 18 Norgan and Prince 1977
oeufs LC100, 70-90 h 0,55 TRC 2,5 : 0,2 15 Morgan and Prince 1977, 78
oeufs LCIS, 24 h 0,46 TRC 2,5 - 0,2 15 Morgan and Prince 1977, 78
adulte LCSO, 96 b 0,15 cPo 5 Gullans et al. 1977
adulte 1C50, 96 b 0,21 cro 15 Gullans et al. 1977
Morone saxatilis bar oeufs, 13 h LCS0, 48 h 0,20 TRC Morgan and Prince 1977
oeufs, 24-40 h LC50, 48 h 0,22 TRC Norgan and Prince 1977
osufs, 40 h L1050, 24 & 0,6 TRC Morgan and Prince 1977
larve, 12 jours LCS0, 48 h 0,07 TRC Norgan and Prince 1977
larve, 24 b LCSO, 2% b 0,02 TRC Norgan and Prince 1977
larve, 70 h 1050, 26 h 0,19 TRC . Morgan and Prince 1977
prolarve, 2 jours LC50, 48 h 0,06 TRC 13-30 lB:l Middaugh et al. 1977b
prolarve, 12 jours LCse, 48 h 0,07 TRC 13-30 !8:1 Niddaugh et al. 1977b
Juvenile, 30 jours LCSO, 48 h 0,06 TRC 13-30 lB:l Middaugh et al. 1977b
oeufs LC100, 40 h 0,21 TRC 13-30 !8:! Middaugh et ak. 1977b
oeufs LC96, 40 h 0,07 TRC 13-30 18;1 Niddaugh et al. 1377b
oeufs LC77, 40 b 0,01 TRC 13-30 18-1 Middaugh ot sl. 1977d
oeufs LC8&, & h 0,30 TRC 2 22 Burtos et al. 1979
oeufs | Lc100, 38 h 0,06 TRC Hall et al. 1881b
oeufs < 13 h 1095, 48 h 0,39 IRC 22 Morgan and Prince 1977
oeufs, 24-40 h LC9S5, 48 h 0,50-0,99 TRC 2 Norgan and Prince 1977
oeufs > 40 h LC95, 2% h 2,15 TRC 22 Morgan and Prince 1877
oeufs, 13 h LC100, 48 h 0,43 TRC 22 - | Morgan and Prince 1977
ceufs, 2440 h LC100, 48 h 0,50 TRC 2 Norgan and Prince 1977
oeufs, 70 h Lc100, 24 h 0,40 TRC ’22 Morgan and Prince 1977
ceufs, 12 h Lc62, 2 h 0,15 TRC 2 22- A10 | Burton et al. 1979
oeufs, 12 h ez, 24 0,30 TRC 2 22+ A5 | Burton et al. 1979
oeufs, 12 h Lcgé, 2 h 0,30 TRC 2 22+410 | Burton et al. 1979
oeufs, 12 h LCse, 4 h 6,15 TRC 2 22+.42 | Burton et al. 1979
oeufs, 12 h LC54, & h 0,15 TRC 2 22+ A6 | Burton et al. 1979
oeufs, 12 h LC98, 4 h 0,30 TRC 2 22+ 45 | Burton et al. 1979
larve LC7s, 96 h 6,08 TRC 1821 Hall et al. 1981b
larve LC100, & h 6,25 TRC 18-1 Hall et al. 1981b
prolarve, 72 h LC78, 0,08 h 0,15 TRC 20+ A6 | Burton et al. 1379
prolarve, 72 h 1c96, 0,08 h 0,15 TRC 204410 | Burton et al. 1379
prolarve, 72 h 1C50, 0,08 h 0,30 1RC 20+ 82 | Burton et al. 1978
prolarve 72 h 1e82, 2 b 0,15 TRE 20+ A2 | Burton ot al. 1979
prolarve, 72 h i, 2 n @,i5 RC 20+ AG | Burton et al. 157%
prolarve, 72 h Lces, 2 b 0,15 TRC 20+410 | Burton et al. 1979
prolarve, 72 h L0100, 2 h 0,30 TRC 20+ A6 | Burton et al. 1979
prolarve, 72 h 0,30 TRC 204410 | Burton et al. 1979
prolarve, 72 h LC100, 4 h 0,15 TRC 20+ 82 | Burton et al. 1979
prolarve, 72 h 0,15 TRC 20+ A6 | Burton et al. 1979
prolarve, 72 h 0,30 ° TRC 20+ 86 | Burton et al. 1979
Mugil cephalus sulet adulte LC>50, 8 min. 0,03 FRC 10,30 15 Hoss et al. 1975
adulte £6>50, 6 min, 0,03 FRC 10,30 154810 | Hoss et al. 1975
adulte LC>50, 2 min. 0,05 FRC 10,30 154010 | Hoss et al. 1975
Notesmigonus crysoleucas adulte LCs55 0,085 TRC(Br) i ¥ard et al. 1976
adulte TL50, 96 h 0,19 TRC 5 Esvelt et al. 1971
adulte TLSO, 96 h 0,040 TRC 5 Ward and DeGraeve 1378b
adulte TL50, 96 b 0,090 TRC(Br) 25 Ward et al. 1976
adulte TLS0, 96 h 0,120 TRC(Br) 25 Ward et al. 1976
effluent
50 X
Notemigonus crysoleucas adulte 1L50, 96 h 0,140 TRC(Br) 25 Nard ot al. 1976
adulte LC100, 2 jours 0,178 TRC 17,5-18 0,412 Holland et al. 1960
Notropis anogenus adulte LC100, 24 h 0,161 TRC(Br) effluent 25 Ward et al. 1976
60 X
adulte L0100, 96 h 0,211 TRC(Br) | offluent i ¥ard et al. 1976
100 %
adulte TL50, 96 h 0,045 TRC 25 ¥ard and DeGraeve 1978b
aduite LCS50, 96 h 0,108 TRC(Br) effluent 25 Mard and DeGraeve 1978b
60 X
adulte TLS50, 96 h 0,136 TRC(Br) effluent 25 ¥ard and DeGraeve 1978b
100 2
Notropis cornutus adulte LC100, 26 b 0,161 TRC{Br) effluent 25 Yard and DeGraeve 1978b
60
adulte LC100, 96 h 0,211 TRC(Br) | effluent 8 ¥ard and DeGraeve 1976b
100 X
Oncorhynchus gorbuscha juvenile LCSo 0,23 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
saumon rose Juvenile Leso 0,052 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
Juvenile LC100, 2 jours 0,178 TRC 17,5-18 0,4-12 Holland et al. 1960

Tableaw & (3) - Toxicite aigue (Poissons)
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CHLORE -
ESPECES STADE CRITERE §°/ oo 1°¢ AUTEURS
ng/l forne
Oncorhynchus kisutch adulte TL50, 24 h 0,10 TRC 28 11,2-16 Buckley and Matsuda 1972
saumon coho adulte TLSO, 96 h 0,10 TRC 28 11,2-16 Buckley and Matsuda 1972
adulte TLSO, 24 h 0,20-0,23 TRC 28 8,0-24,3 | Buckley and Matsuda 1972
adulte TL50, 96 h 0,20-0,23 TRC 28 8,0-24,3 | Buckley and Matsuda 1972
adulte TLSO, 19-33 h 0,11-0,19 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
adulte Leso ' 0,11-0,19 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
adulte LC50, 96 h 0,07 TRC 28 10-14 Buckley 1976
Oncorhynchus tshawytscha juvenile LCS0, 96 h 0,038 TR0 28 14,8 Thatcher 1978
saumon chinook juvenile LCS0, 96 h 0,065 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
adulte LC6O, 96 h 0,066 TRC(Br) 60 % 16 Nard et al. 1976
. | effluent
adulte TLSQ, 96 h 0,089 TRC(Br) 100 % 16 Ward et al. 1976
' effluent
Paralichthys sp. adults LC>50, > 7 min 0,03 FRC 10,30 15 Hoss et al. 1975
adulte LC>50, > 3 min 0,03 FRC 10,30 15 +a10 Hoss et al. 1975
adulte LC>50, > 3 min 0,05 FRC 10,30 15 Hoss et al. 1975
Paralichthys sp. adulte LC>50, > 2 win 0,05 FRC 10,30 15 +A10 Hoss et al., 1975
) adulte TLSO, 96 h 0,095 FRC 25 Ward et al. 1976
Parophrys vetulus adulte LCS0, 96 h 0,073 TRO 28 14,8 Thatcher 1978
Perca flavescens -adulte TL50, 168 h 0,205 TRC Arthur et al. 1975
A}
Pimephales promelas adulte TL50, 96 h 0,05 -0,16 TRC Zillich 1969
adulte TL50, 168 h 0,082-0,115 TRC Arthur 1971
adulte TL50, 96 h 0,082-0,095 TRC 25 Ward et al. 1976
adulte LC>50, <2 h 1,5 Chloramine Grothe and Eaton 1975
adulte Lc100, 96 h 0,29 TRC(Br) 60 X Ward et al. 1976
effluent
adulte LC100, 96 h 0,25 TRC(Br) 100 % Ward et al, 1976
effluent
adulte L0100, 96 h 0,1 TRC(Br) 100 2 Ward et al. 1976
. effluent :
adulte LC100, 96 h 0,32 TRC(Br) 100 % Ward et al. 1976
effluent
adulte LCBS, 96 h 0,18 TRC(Br) 100 X Ward et al. 1976
effluent
adulte TL50, 96 h 0,185-0,193 TRC(Br) 60 X 25 Ward et al. 1976
effluent
adulte TL50, 96 h 0,133-0,193 TRC(Br) 100 % 25 Ward et al. 1976
effluent
Pleuronectes platessa oeufs, & jours CL50, 96 h 0,7 Alderson 1970
plie oeufs, 5 jours CL50, 96 h 0,12
larves lc CL50, 96 h 0,024
larves 2a CLS0, 96 h 0,028
larves 3b-c CL50, 96 h 0,034 9
oeufs, & jours CL50, 72 h 0,64 ) Alderson 1974
osufs, 5 jours CL50, 192 h 0,105 6
Pleuronectes platessa oeufs, & jours LDS0, 72 h 0,70 TRC §,4-9,3 Alderson 1972
oeufs, 5 jours LDS0, 192 h 0,12 TRC 5,4-9,3 Alderson 1972
larve, stade lc LD50, 96 h 0,024 TRC §,4-9,3 Alderson 1972
larve, stade 3¢ LD50, 96 h 0,034 TRC 5,4-9,3 Alderson 1872
Poisson l;talorphusi LD50, 96 h 0,084-0,095 TRC 5,7-17 15 Alderson 1974
Pseudopleuronectes adulte LDSO, 24 h 0,5 TRC Anderson et al. 1975
americanus larve LT50, 15 wein 2,5 TRC 30 Gentile et al., 1976
juvenile - Lc100, 0,5 h 0,55 TRC 30-31 25 Capuzzo et al. 1977
juvenile Lcs0, 0,5 h 2,55 Chloramine 25 Alderson 1972

Tableau & (&) - Toxicite aigus (Poissons)
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juveéniles 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 méme chez Oncorhynchus Kshawytscha : (LC
50 - 96 h = 0,065 mg/l pour les juveniles (Thatcher, 1978) contre LC 60
- 96 h = 0,066 mg/l pour les adultes (Ward et al., 1976).

Par contre de nombreuses expériences ont compare la resistance
des phases embryonnaires et larvaires a differents stades. Chez 1l'alose

Alosa aestivalis les oeufs supportent des teneurs plus fortes que les

larves d'un jour. Celles-ci sont elles-memes moins sensibles que des

larves plus agées (Morgan et Prince, 1978). Pour Morone americanus il

n'y a pas de difference (Morgan and Prince, 1977). Chez une autre espece

de bar Morone saxatilis bien que les conditions experimentales soient

extremement variables, il semble qu'il en soit de meme (Morgan et
Prince, 1977 - Middaugh et al., 1977b - Burton et al., 1979 - Hall et
al., 1981b).

Chez la plie Pleuronectes platessa les oeufs sont nettement plus

résistants que les larves (Alderson, 1970, 1972).

Entre larves et juveniles on retrouve la méme heterogenei

-

- ~ - ~ R
tats liee a l'espece : pas de difference chez le bar Morone

Dy
[

resi

saxatilis (CL 50 48 h = 0,04 mg, Middaugh et al., 1977b). Le juvénile de

(1]

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 meme pour la sole Solea solea CL50 - 96 h = 0,070 mg/l contre 0,030
mg/l (Alderson, 1974).

Contrairement a ce que nous avions observe jusqu'é maintenant,
les chloramines ont une moindre toxicite sur les poissons que les
oxydants totaux comme l'attestent les resultats de Johnson et al. (1977)

sur Cynoscion nebulosus (TLm - 48 h de 0,21 mg/l) pour NaOCl et contre

0,57 a 14,14 mg/l pour les chloramines). Capuzzo et al., 1977 mettent en

evidence le meme phenomene :

- Chez Fundulus heteroclitus (juvenile)
CL 100 - 15 mn = 0,65 mg/l TRC a 25°C,

" " = 1,20 mg/1l chloramine.
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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE $°/ oo °c AUTEURS
ng/l forne
Salwo gairdneri juvenile CL50 48 h (30 8,0 TRC 10 Brooks and Segert 1977
Truite Arc-en-ciel »n exposition)
n " " 3,9 TRC 15
w " " 1,1 TRC 20
" " " 0,97 TRC 25
" " " 0,70 TRC 30
" CLSO 48 h (3 x 2,87 TRC 10
" 5 an exposition)
juveniles resistants " " 1,65 TRC 20 N
juveniles sensibles " " ,82 TRC 20
Salmo namaycush adulte LC100, 96 h 0,154 TRC(Br) Ward et al. 1976
Effluent 14
| Salvelinus namaycush adulte TLS0, 96 .h 0,102 TRC(Br) Hard et al. 1976
Effluent 14
Sebastes mystinus adulte LC50, 20 min 1,10 TRC 11,0-14,6 | Wilson 1977
Solea solea sole . “larve LC80 0,12-0,15 TRC 12,5-13,0 | Alderson 1969
larve lc-1d CL50 48 h 0,028 17 Alderson 1974
larve 3b CLS0 48 h 0,030 12-17
poisson metamorphose CL50 96 h 0,070 12-14
" " " CLS0 96 h 0,089 16-17
Stenotomus versicolor juvenile LC100, 0, 5 h 0,65 TRC 30-31 25 Capuzzo et al. 1977
juvenile LC100, 0, S5 h 3,10 chloramine 30-31 25 Capuzzo et al. 1977
Stizostedion vitreus larve TL50, 168 h 0,15 TRC Arthur et al. 1973
Syngnathus fuscus adulte bTLSO, 24 h 0,28 TRC 18,2-20,4 17-28 Roberts et al, 1975
adulte TL50, 48 h 0,27 TRC 18,2-20,4 17-28 Roberts et al. 1975
adulte TL50, 96 h 0,27 TRC 18,2-20,4 17-28 Roberts et al, 1975

Tableau & (5) - Toxicite aigue (Poissons)
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| l I !
| Notropis atherinoides | Ictalurus punctatus | Salmo gairdneri {
Temps |
d'exposition | % of | | % of | | | % of | | I
(minutes) | TRC | LC1 |  LC50 TRC | LC1 LC50 TRC Let | LC50
L |
Monochloramine NH_Cl
’l+ 2-|» |+
15 93a | 0.48 | 0.64 = 0.02| 95a | 0.74| 0.99 - 0.0% | 96a | 1.50 | 2.10 - 0.13
30 | 91a | 0.26 | 0.42 E 0.02| 94a | 0.59] 0.79 - 0.03 97a | 0.90 | 1.35 - 0.12
120 | 95a | 0.14 | 0.25 = 0.02| 93a | 0.32] 0.4 - 0.03b | 99a | 0.45 | 0.66 - 0.03
| 4x 30 | 97a | 0.14 | 0.25 X 0.02| 95a | 0.39] 0.52 20.02 | 99a | 0.73 | 0.94  0.03
1 I o ! |
| Dichloramine NHC1
| T R T T e
15 | 100 | 0.10 | 0.18 ; 0.01] 98c | 0.24] 0.34 - 0.02 | 99¢ | 0.61 | 0.95 - 0.06 |
30 | 100 | 0.08 | 0.15 - 0.01] 96¢ | 0.14] 0.20 - 0.01 | 94c | 0.38 | 0.57 - 0.03 |
| 120 | 100 | 0.06 | 0.08 = 0.01]| 99¢ | 0.08] 0.14 ; 0.01 | 97¢ | 0.18 | 0.30 - 0.04b I
| 4 x 30 | 100 | 0.06 | 0.10 Z 0.01] 98c | 0.09] 0.13 2 0.00 | 99¢ | 0.23 | 0.36 X 0.02 |
[ I . I |
AcideHypochloreux HOC 1
| I R B
15 53d | 0.14 | 0.26 2 0.02| 40e | 0.21] 0.26 2 0.00 | 73f | 0.28 | 0.64 2 0.12b |
| 3 | 43d | 0.13 | 0.18 2 0.01] 2% | 0.17] 0.21 Zo0.01 | 70f | 0.20 | 0.46 = 0.07b |
| 120 27d | 0.07 | 0. E 0.0t 25e | 0.13] 0.18 - 0.01 | 64f | 0.14 | 0.20 - 0.01 |
4 x 30 33d | 0.05 | 0.10 = 0.01| 24e | 0.12] 0.15 = 0.01 | 60f | 0.16 | 0.25 = 0.01 |
I I I |
Hypochlorite 0Cl- {
b | | |
15 69 | 0.37 | 0.57 } 0.03| 8oh | 0.76] 1.27 E 0.06 | l
l 30 | 61 | 0.28 | 0.44 - 0.01] 96h | 0.14] 0.20 - 0.01b ! !
| 120 | 2t | 0.i10 | 0.i2 - 0.01] 99i | 0.08] O.i& c0.01 | |
| & x 30 | 40 | o0.07 | 0.16 = 0.01] 98i | 0.09] 0.13 Z 0.00h | {
l I | | I

a - % restant : dichloramine et < 1 % de chlore libre.

b- Intervalle de confiance ajuste pour compenser les donnees significativement heterogenes
(Litchfield et Wilcoxon 1949).

¢ -%restant : 1 - & % monochloramine.

d - % restant : 14 - 17 % dichloramine, le reste monochloramine.

¢ - % restant : 16 - 20 % dichloramine et 40 - 60 % monochloramine. Le pourcentage plus faible
d'acide hypochloreux correspond au pourcentage plus eleve de monochloramine.

f - % restant : 14 - 20 % dichloramine, 33 - 54 % monochloramine. Le pourcentage plus faible d'acide
hypochloreux correspond au pourcentage plus eleve 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 (2 95 %) et CL1 (mg/1) de & composes chlorés pour 3 especes de poisson.
: Durees d'exposition 15 - 30. 120 an et & x 30 mn

Mortalite enregistree 48 heures apres exposition

(d'apres Brooks et Bartos, 1984).
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Une augmentation de température accroit la sensibilité du
poisson mais approximativement dans les memes proportions vis a vis des

2 toxiques.

- Chez Stenotomus versicolor (juvenile)
CL 100 - 15 mn = 0,65 TRC

" " = 3,10 chloramine

- Chez Pseudopleuronectes americanus (juvenile)
CL 100 - 15 mn = 0,55 TRC
" " = 2,55 chloramine (Alderson, 1972).

Le tableau 5 permet des comparaisons plus fines de toxicite
entre les difféerents composés chlores. Sur 3 especes de poissons

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 deletere

comparable a la monochloramine.
2.5 -~ Discussion

Nous avons regroupé dans le tableau 6 les résultats remarquables
pour chaque groupe zoologique. On observe la tres forte sensibilite de
la daphnie aux oxydants residuels totaux : CL50 = 63 ug/l pour un temps
d'exposition bref (1 heure). En geneéral les mollusques adultes resistent
a la chloration, car ils ont, du fait de leur anatomie, la possibilite
de s'isoler du milieu extérieur pendant une durée assez longue
(plusieurs jours). Seule une espece d'hultre americaine reagit a des
doses tres basses. Parmi la liste des poissons sensibles notons le

hareng comme espece europeenne.

Quelques soient les groupes étudiés, les jeunes stades sont les
plus fragiles surtout les stades larvaires. Les oeufs peuvent présenter

une meilleure resistance aux oxydants par la presence de leur chorion.



ESPECES LES PLUS SENSIBLES

STADE SENSIBLE

TOXICITE EN FONCTION DES
FORMES CHIMIQUES

OBSERVATIONS

Rotiferes Brachionus plicatilis Chloramine > Chlore libre S °/ oo 7 la toxicite
CL50 - 48 h = 0,01 mg/1
Chlore libre
adulte
Mollusques Crassostrea virginica (EM) Oeufs et Larves Chloramine > Chlore libre
CL50 - 96 h'= 0,026 mg/1
Adulte - TRC
TL50 - 48 h = 0,005 mg/1
Larves - TRC
Crustaces Daphnia magna (ED) TRC Oeufs et Larves Chloramine > Chlore libre - Mue : Periode sensible
CL50 — 30 mn = 0,097 mg/l > TRC - T° # 1la toxicite
60 mn = 0,063 mg/l - Un stress supplementaire
AT/ toxicite
~ Décapodes plus sensibles
que crustacés inferieurs
— Dose sans effet =
0,34 pg/l Gammarus
pseudolimnaeus
Temps d'exposition :
4 mois
Poissons CL50 - 96 h TRC (EM) Larves 3> oeufs TRC > Chloramine
Clupea harengus (0,065 mg/l)| Larves 3 Juvenile| Chlore libre > TRC
Cymatogaster aggregata juvenile 3 adulte

0,071 mg/1

Notemigonus crysoleucas
0,095 mg/1

Oncorhynchus Kisutch
0,070 mg/1

Oncorhynchus tshawytscha

0,066 mg/1
Parophrys vetulus 0,073 mg/l

Dichloramine monochloramine
Acide :> ion
hypochloreux  hypochlorite

Tableau 6 : Synthése des données de toxicité aigue
EM : Eau de Mer

ED : Eau

Douce

64T
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Chez les rotiferes, mollusques et crustacés, les chloramines
apparaissent plus toxiques que le chlore libre, lui meme plus actif que
les oxydants résiduels totaux. Si ce dernier point est respecte chez les
poissons, ceux-ci réagissent davantage aux oxydants résiduels totaux
qu'aux chloramines. Parmi les chloramines, la dichloramine est plus

toxique que la monochloramine.

Certains parametres physico-chimiques modifient la reponse des
espéces testees : elles sont dfautant plus sensibles que la température
et la salinité sont elevees. De méme, on observe une moindre résistance
des animaux lorsqu'ils subissent conjointement a une chloration un

stress supplémentaire.

Enfin pour les especes sensibles, la majorite des CL50 se situe entre
0,01 et 0,1 mg/l.

3 - TOXICITE SUBLETALE

3.1. Plante aquatique

Watkins et Hammerschlag (1984) ont etudié l'effet d'une

chloration en continu sur une plante dulg¢aquicole Myriophyllum spicatum.

Les concentrations d'oxydants résiduels totaux de 0,05 et 1,0 mg/l
reduisent le taux de croissance respectivement de 16,2 % et 88,2 %. A

0,5 mg/l, l'accroissement en biomasse, mesure en poids sec, est nul.

3.2. Phytoplancton

Des cultures de diatomées (Gyrosigma spencerii) presentent une

reduction de croissance lorsqu'elles sont soumises a des taux de chlore
residuel de 0,1 et 0,3 mg/l. Celle-ci est d'autant plus forte que la
duree d'exposition est longue et que la température du milieu
experimental est élevée. A des températures supérieures a 20 °C la
destruction des cultures est totale 10 jours apres un temps de contact
de 10 mn. L'addition d'une elévation thermique aggrave les reductions de
croissance observées, excepte dans une certaine mesure pour des

températures initiales basses (12 et 16°C) et une durée d'exposition
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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE $°/ oo ¢ AUTEURS
1 ng/l forae
PLANTES (eau douce)
Myriophyllum spicatum Diminution du taux de croissance 96 h TRC 0 Watkins et Hammerschlag
de 16,2 % 0,05 1984
de 88,2 % 1,00 TRC
Suppression de lfaccroissement en 0,5 TRC
biomasse (poids sec)
PHYTOPLANCTON
Diatomées
Gyrosigsa spencerii 1° =0, 10, 12, 15 ot 17° 0,1 TRC 30-33 12-2% Maggi et al. 1979
Phytoflagelles
Dunaliella tertiolecta Nortalite et reduction ds croissance 0,3 " "
proportionnelles aux durees d'exposition 0,1 " "
Dunaliella primolecta Diminution du taux respiratoire lorsque 0,1-0,8 Chlors 20 * 0,2 | Videau et al. 1979
la mortalite de la culture atteint 20 % injecte
Reduction de la photosynthese
Diminution de la vitesse et du taux
d'absorption des phosphates, de la
teneur en ATP intracellulaire
ROTIFERE
Brachionus plicatilis Baisse du taux de filtration 0,1-10,0 Chlore libre Capuzzo 1979
Rotifere Baisse du taux de fecondite 0,1- 5,0 Chloramine
Retard de croissance de la lere
generation
Toxicite plus forte de la chloramine
HYDRAIRE
Bimeria franciscana adulte | Diminution du taux de > 1,0 TRC 10-11 19-23 Mclean 1973
hydroide croissance, 96 h
Urechis caupo ver adulte Taux de fertilisation : 78 % " 0,2 Chlore résiduel Mclean 1973
) eau d'egout
adulte " . " 0Xx 0,4 Mclean 1973
) Chlore residuel
eau d'egout
ANNELIDE
Phragmatopoma california | adulte | Baisse de la mobilite du sperme 0,2 Chlore residuel Muchmore and Epel 1973
Annelide , par rapport au controle : 78 % eau d'égout
adulte Baisse de la mobilite du sperme 0,4 Chlore residuel Muchmore and Epel 1973
par rapport au controle : 25 % eau d'egout
adulte | Baisse de la mobilite du sperme 1,0 Chlore residuel Muchmore and Epel 1973
par rapport au controle : 14 X eau d'egout
ECHINODERNE
Dendraster excentricus adulte | Viabilite du sperme 0,002-0,013 TRO 28-31 Stober et al. 1978
oursin EC50 ~ 0,08 h
Strongylocentro?us sperse | perte de mobilite 0,05 Chlore residuel Muchmore and Epel 1973
purpuratus oursin eau d'egout
oeuf pas d'effet - 0,08 h 0,77 hypochloride Muchmore and Epel 1973

Tableau 7 : Toxicite sublitale (divers especes animales et vegatales)
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breve (5 mn). Des effets similaires sont observes pour un phytoflagelle

(Dunaliella tertiolecta) a des concentrations comprises entre 0,05 et

0,1 mg/l de chlore résiduel. Des elevations thermiques accentuent les
phénomenes 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/1l Dunaliella primolecta présente une reduction de la photosynthese,

du taux d'absorption des phosphates et de la teneur en ATP
intracellulaire. Cette perturbation du metabolisme s'accompagne d'une
diminution du taux respiratoire des que la mortalite apparait. Si les
agents oxydants provoquent instantanement et a faible dose une
modification de la perméabilité membranaire et un blocage du metabolisme
des cellules, celles-ci recuperent, plus ou moins rapidement selon le
taux de chlore injecte, leur integrite metabolique apres disparition des

oxydants résiduels (Videau et al., 1979).

3.3. Divers invertébres (tableau 7)

Des concentrations comprises entre 0,1 et 10 mg/l de chlore

libre limitent le taux de filtration chez le rotifere Brachionus
plicatilis {Capuzzo, 1979). Des teneurs en chloramine intermediaires
(0,1 - 5,0 mg/l) réduisent le taux de fecondite et provoquent un retard

de croissance de la lere géneération. L'auteur conclu a une plus forte

toxicite de la chloramine par rapport a celle du chlore libre.

Bimeria franciscana (hydroide) reagit a des taux d'oxydants

residuels totaux inférieurs a 1 mg/l par une diminution du taux de
croissance pour une duree d'exposition de 96 heures (Mac Lean, 1973).

Cet auteur met en evidence chez un ver Urechis Caupo une diminution du

taux de fertilisation de 78 % a 0,2 mg/l de chlore contenu dans des eaux
d'egout. Ce taux est nul pour une teneur de 0,4 mg/l. Dans des
conditions de chloration identique Muchmore et Epel (1973) montrent une

baisse de mobilité du sperme chez un annélide Phragmatopoma california,

proportionnelle aux concentrations testees : pour une teneur de 1 mg/l,
14 % des spermatozoldes sont actifs par rapport seulement aux témoins.
Des observations similaires sont faites sur le sperme d'un oursin

Strongylocentrotus purpuratus a 0,05 mg/l. Par contre on ne constate
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aucun effet sur les oeufs a 0,77 mg/l d'hypochlorite (Muchmore et Epel,
1973). Notons la forte sensibilite du sperme de l'oursin Dendraster
excentricus dont la survie est reduite de moitié a des teneurs comprises
entre 0,002 et 0,013 mg/1.

3.4. Mollusques (tableau 8)

L'ormeau Haliotis cracherodii (adulte) présente une bonne

resistance au chlore puisque aucune mortalité n'est enregistree a 18,1
mg/l (TRC) apres 10 jours d'exposition et a des teneurs variant entre
9,6 et 14,2 mg/l sur une periode de chloration de 15 jours (Behrens et
Larsson, 1976).

Des concentrations en oxydants residuels totaux (brome) évoluant
entre 0,02 et 0,08 mg/l ne sont letaux que sur moins de 10 % des

juveniles de clams testés (Rangia cuneata) pour une durée d'exposition

de 15 jours mais induisent chez les survivants une reduction de
croissance. Des effluents chlorés entre 0,014 et 0,062 mg/l limitent
egalement et dans les mémes conditions expeérimentales le depot de
coquille (Liden et al., 1980). Ces derniers auteurs observent le méme

- ~ . . oA, - R
phenomene sur de Jeunes huitres amerilcaines (rassostrea vir

~

ginica pour

des concentrations comprises entre 0,01 et 0,08 mg/l. Chez cette espéce,
la plus abondamment etudiée, les auteurs s'accordent pour enregistrer un
effet negatif du chlore, qu'il soit sous forme libre ou d'oxydants
residuels totaux, sur la croissance aussi bien sur l'adulte (Scott et
al., 1980) que sur les juveniles (Roberts, 1980 - Roberts et Gleeson,
1978 - Sheridan, 1981). Les concentrations testées evoluent entre 0,01
et 0,25 mg/l suivant les temps d'exposition. Cet effet physiologique est
lié a une diminution du taux de filtration (Galtsoff, 1946). De plus, a
des taux pouvant atteindre 1 mg/l, le chlore reduit le potentiel
reproductif de l'adulte (Scott et al., 1979).

La moule (Mytilus edulis) subie les mémes consequences

physiologiques (croissance et reproduction) a des taux cependant
superieurs - de 0,2 a 0,5 mg/l - (White 1966 — 1969, Bucaille et Kim,
1981). Holmes (1969) observe une diminution de la production de byssus
de plus de 50 % apres une semaine d'exposition a 0,5 mg/l de chlore

applique.



164

CHLORE
ESPECES STADE CRITERE $°/ oo ¢ AUTEURS
ng/1 forme
100 X
Rangia cuneata clam juvenile | CL < 20 15 jours Riduetion 0,062 TRC effluent 2 3 ; 1 Liden et al. 1980
" de depot 0,032 TRC 2 -1 Liden et al. 1980
" de coquille 0,014  |TRC 2 aly Liden et al. 1980
" CL < 10 15 jours wow 0,081 TRC(BR) 220,63 |30-31 Liden et al. 1980
" L 0,045 TRC(BR) 2 30 - 31 Liden et al. 1980
" non 0,020 TRC(BR) 2 30 -3 Liden et al. 1980
" won 0,062 TRC(BR) 2 30 - 31 Liden et al. 1980
Haliotis cracherodii adulte LCO, 15 jours 9,6, 14,2 TRC 33,5 9.7 - 13.1| Behrens and Larsson 1976
ormeau adulte LCO, 10 jours . 18,1 TRC 33,5 9.7 - 13.1| Behrens and Larsson 1976
Crassostrea virginia juvenile | CL < 10 15 jours Diminution 0,081 TRC(BR) 2t 0,6 30 - 31 Liden et al. 1980
huitre americaine n significative du depot de 0,045 me(er) | 20,6 | 30-31 Liden et al. 1980
" de coquille 0,020 TRC(BR) 22 0,6 30 - 31 Liden et al. 1980
LS CL < 10 15 jours M " 0,062 TRC 22 0,6 30 - 31 Liden et al. 1980
" " " 0,032 TRC 2t 0,6 30 - 31 Liden et al. 1980
Larve - LC <14, 6 -36 h 0,01 CPO 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
charniere Lc1o, 6~12h 0,08 CPO 12 - 14 Roosenburg et al, 1980
droite €27, 12-72 h 0,08 [4:41] 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
u L LC54, 96 h 0,05 cPO 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
" " LC40, 6 - 48 h 0,1 CPO 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
" " LC8, 8 h 0,3 cPO 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
" " LC30, 24 h 0,3 cPo 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
" n LC61 ~ 100, 48 - 96 h 0,3 cPo 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
Pediveligere LC1 - &, 6 - 24 h 0,05 cPo 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
en cours de| LC10 - 14, 26 - 72 h 0,05 CPO 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
fixation LC <30, 72~86h 0,05 (4] 12 - 14 Roosenburg et al. 1980
juvenile Diminution de croissance de
" 50 %/ controle 0,018 TRC 24 20 Roberts 1980
" Pas de croissance 0,128 - 0,246 TRC 2% 20 Roberts 1980
adulte Reduction du taux de 0,01 - 0,05 FC N 18 - 24 Galtsoff 1946
filtration
juvenile | EC50 pour depot de coquille 0,023 TRC 18 - 20 17 - 28 | Roberts et al. 1975
- 96 h
juvenile | Oiminution du depot de 0,5 Chlore 2 il Liden et al. 1980
coquille - 15 jours applique
juvenile | Depdt de coquille - 69 X par 0,018 RC 2% 20 Roberts 1980
rapport au temoin
juvenile Pas de depot de coquille 0,128 RC 24 20 Roberts 1980
juvenile | Depot de coquille 0,246 RC 2% 20 Roberts 1980
juvenile Croissance de la coquille :
75 % du temoin
15 jours d'exposition < ECS0 TRC(Br) 2% 20 Roberts and Gleeson 1978
juvenile Retard de croissance 0,125 CPO 21 -35 21 - 33 Sheridan 1981
adulte Baisse de croissance et du 0,11 - 1,23 cPO Scott et al. 1980
potentiel reproductif
Mytilus edulis moule adulte Reduction de la production 0,5 Chlore Holmes 1969
de byssus 50 - 70 ¥ - applique
1 semaine
adulte Survie 95 X, 1 semaine 0,2 TRC White 1966, 1969
adulte Diminution de croissance 0,2 - 0,4 TRC White 1966: 1969
1 semaine
adulte Reduction du_taux d'acides 10 - 60 cPo Morris et al. 1982
gras insatures dans
la branchie
adulte Perturbation de la gaméto- 0,5 Chlore Bucaille et Kim 1981
genese. appliqué
juvenile | Ralentissement de croissance 0,5 "
"
Protothaca staminea clam| adulte Pas de croissance 0,025 - 0,05 CPO Hillman et al. 1980
Ristopathologie de l'estomac 0,1
ot tubules digestives et de
1tintestin
Duree d'exposition : 8 mois

Tableau 8 : Toxicite sublatale (wollusques)
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[ CHLORE
ESPECES STADE ! CRITERE 5/ o *c AUTEURS
ug/1 forne
Gamsarus daiberi adulte €13 - 0,6 h 0,08 TRC 1,2 - 3 ;| Ginn and 0'Connor 1978
Asphipode 15,3 - 26,7
Gassarus tigrinus adulte 4,8 X de mortalite apres 3 h 2,8 TRC eau 6,1 - 7;8 Nclean 1973
Amphipode d'exposition d'estuaire
adulte 15,8 X de mortalite 48 h 2,5 TRC " " |6,1~7,8] McLean 1973
apres 3 h d'exposition
adulte | 26,8 X mortalite 96 h apres 2,5 TRC " w|6,1-7,8]| McLean 1973
3 h diexposition
Melita nitida adulte 27 X de lortalit;, 3h 2,5 TRC " " 112,2 - 16,7] McLean 1973
Amphipode d'exposition
adulte 3,2 % de lortiliti, 3h 2,% TRC " " 12,2 - 16,7] McLean 1973
-5 an d'exposition
Pandalus danae osufs Retard de 1'¢closion 0,16 TRO 30 12,5 Thatcher 1977
crevette . 2 -7 jours
Pandalus gomiurus adulte Taux de croissance diminue 0,08 TR0 28,5 - 31 16 Gibson et al. 1976
crevette d, 75 % par rapport au
temoin, 1 mois
adulte Taux de croissance diminue 0,01 TRO 28,5 - 31 6 Gibson et al. 1976
de 67 X par rapport au
tesoin, 1 mois
Naptacargus gictus adulte CL0, 24 h '0,2 TRC 33,5 9,7 - 13,1| Behrens and Larsson 1976
crevette
Palaemonetes pugio adulte cL28 - 0,08 h 0,30 TRC §-5,5 + 810 Hall et al. 1979
crevette adulte CLe0 - 1 h 0,30 TRC 5-5,5 + AlO Hall et al. 1979 -
adulte | CL7 -0,08h 0,15 TRC §$-5,5 +408 Hall et al. 1979
adulte CL1a -1 h 0,15 TRC §-5,5 +48 Hall et al. 1979.
adulte CLIg -2 h 0,15 TRC 5-585] 46 Hall et al. 1979
adulte CL30 -3 h 0,15 TRC §~5,8 +A 8 Hall et al. 1979
adulte | CLe3 - 4 h 0,15 TRC §-55]| +A6 Hall et al. 1979
adulte atteinte branchiale <1,0 cro 24,3 26,6 Roberts 1980
Pagurus longicarnpus D;vcloppclnnt atteint : pro-
Bernard-1'heraite 208 11 0,18 CIo 18,9 26,9 Roberts et al. 1979
Z?o 11 0,36 cI1o 18,9 26,9 Roberts et al. 1979
Nfgalopn 0,09 cI10 18,9 26,9 Roberts ot al. 1979
Htgalep..‘nais qn,lquc: 0,05 cI0 18,9 26,9 Robarts et al. 1979
jeurs apres les ttlo§n1
R’galopc, 1 jour apres le 0,01 c1o 18,9 26,9 Roberts et al. 1979
tesoin
Callinectes sapidus adulte Dysfoncsionncntnt de 0,36 - 0,42 cPo 14 21 Laird ot al. 1980
Crabe 1'osmoregulation
Ieu5 de sagnesium accru
Deterioration de 1lactivite
nerveuse et des autres
fonctions physiologiques
adulte Augmentation du taux 1,06 cpPo 10 5 Laird and Roberts 1980
respiratoire
adulte CL0, 96 h 0,65 cIe 10 20,5 - 27 | taird and Roberts 1980
juvenile { CLO, 0,08 - 4 h 0,30 TRC §-5,5 v A2 Hall et al. 1979
juvenile | €10, 0,08 - &4 h | 0,30 TRC 5-5,5 + A6 Hall et al. 1979
juvenile | CLO, 0,08 - & b 0,30 RC 5-5,5 + 810 Hall ot al. 1979
Cancer productus Crabe adulte Excretion ammoniacale x &, 0,68 TRC 30 1 Roesi jadi ot al, 1979
96 h. Modification du taux
de magnesium et de sodiua.
Homarus americanus Stade ! Changement significatif de a,1 TRC 30 -1 Capuzzo et al. 1976
Homard americain 1a respiration 0,05 Chloranine
Stade I Stress respirateire 0,3 TRC 25° Capuzzo ot al. 1976
Stade I Stress 5¢spir:toir- plus 0,15 Chlere libre Capuzzo 1977
Stade VI | prononce pour la
chloramine 0,15 Chloramine
Orconectes propinqus adulte CLo, 96 h 0,071 TRC(8r) % Yard et al. 1976
ecrevisse . 100 %
effluent

Tableaw 9 : Toxicité sublatale (crustaces)
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A des taux importants (10 a 60 mg/l) Morris et al. (1982)
enregistrent une reduction du taux d'acide gras insatures des branchies
par reaction avec les composeés chlorés. Ces acides gras jouent un role
prépondérant dans le maintien de 1'intégrité physique des cellules

membranaires.

Hillman et al. (1980) ont expose des clams adultes Protothaca
staminea pendant 8 mois a des oxydants résiduels totaux. A des teneurs
comprises entre 0,025 et 0,05 mg/l la croissance est nulle. A ces memes
concentrations ainsi qu'a 0,1 mg/l des modifications anatomo-
pathologiques sont observees sur les tubules digestives et sur
l'intestin : necroses viscérales, metaplasie des tubules digestives,
infiltration leucocytaire des tissus, nécroses et autolyses des tissus

conjonctifs, vacuolisation de 1'epithelium intestinal et stomacal.
3.5. Crustaceés (tableau 9)

Les donnees de Mac Lean (1973) et de Gin et O'Connor (1978)
soulignent la sensibilite des amphipodes aux oxydants residuels totaux.
Pour des temps d'exposition brefs compris entre 5 mn et 3 h, on observe
des mortalites partielles a la concentration de 2,5 mg/l. 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 1'écrevisse

Orconectes propinqus ce reésultat est enregistre a 0,071 mg/l apres 96

heures. Ces etudes mettent en evidence la difference de sensibilite
interspécifiques chez les crustaces. 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 espéces, on constate des perturbations du
développement et de la croissance. Ceux-ci s'enregistrent par un retard

a l'eclosion sur l'oeuf de Pandalus danae (Thatcher, 1977), par un

accroissement de la duree du developpement larvaire du bernard 1'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 premiere fonction
touchee. Les auteurs observent une modification du taux respiratoire ;
celui-ci peut etre ralenti dans un premier temps puis augmenté par

rapport a 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'oxygene est
enregistrée. Celle-ci peut atteindre 55 % apres 48 heures d'exposition a
0,15 mg de chlore libre. Dans les memes conditions la chloramine conduit
a une diminution de 73 %. Ce résultat souligne de nouveau la grande

toxicite des chloramines chez les crustaces par rapport au chlore.

Chez l'adulte la respiration ne serait pas la seule fonction
touchee, l'osmoregulation seraient également perturbee. Les branchies
etant le site de plusieurs fonctions essentielles (respiration,
osmorégulation, excrétion), les detériorations branchiales enregistrees
(Roberts, 1980) induisent une perturbation de l'ensemble des mecanismes
branchiaux. On observe en effet une augmentation de l'excrétion
ammoniacale et une modification du taux de magneésium et de sodium chez

Cancer productus (Roesijadi et al., 1979). De meme chez le crabe bleu

Callinectes sapidus Laird et Roberts (1979) constatent un accroissement

du taux de magnesium dans 1'hémolymphe. Celui-ci diminuerait ltactivite

-

i - FY Y 5 ¢ s $ 3 ]
nerveuse et deteriorerait les autres fonctions physiclogiques

= 184 ai L3

3.6. Poissons (tableau 10)

La plupart des resultats que nous presentons ici, ont ete
obtenus sur des immatures (oeufs, larves, juveniles). Avant de rentrer
en details dans les perturbations métaboliques induites par la
chloration, nous pouvons souligner les differences de sensibilite entre
les jeunes stades en fonction de leur développement. De meme qu'en
toxicité aigué, les oeufs apparaissent plus résistants que les larves du
fait de leur protection chorionique. Cependant cette resistance est
fonction du stade de developpement embryonnaire comme le prouvent les

resultats de Morgan et Prince (1977) sur Menidia beryllina : les oeufs

'égés de un a plusieurs jours supportent des doses d'oxydants residuels
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CHLORE
ESPECES STADE CRITERE - $°/ o e AUTEURS
ag/1 Forse
Alosa aestivalis Qeufs - Stade C | Survie 85 E 'R 0,14 TRC 1 5 0,2 21 Morgan and Prince 1978
—— " " Survie 76 : 1% 0,31 TRC 1 : 0,2 21 Morgan and Prince 1978
" " Survie 47 -~ 4 % 0,38 TRC 1-0,2 21 Horgan and Prince 1978
Larve - 1 § CL5 24 h 0,18 TRC 1 E 0,2 21 Morgan and Prince 1978
Larve - 1 j CL8 48 h 0,16 TRC 1 : 0,2 2 Morgan and Prince 1978
Larve - 2 j CLS 26 h 0,15 TRC 1 : 0,2 21 Morgan and Prince 1978
Larve - 2 j CES B h , 0,075 TRC 1 : 0,2 21 Morgan and Prince 1978
Larve Developpement non affecte 0,14 - 0,31 TRC 1 : 0,2 21 Morgan and Prince 1978
Larve 60 h Coma - 26 h 0,16 - 0,25 TRC 1-0,2 21 Morgan and Prince 1978
Brevoortia tyrannus| juvenile survie 100 % - 19 jours 0,014-0,062 TRC (effluent) 2,0 31,2 | Liden et al. 1980
Carassius auratus adulte survie 65% - 96 h 0,127 TRC(BR) effluent 25 ¥ard et al. 1976
Catastomus culture de tissus
commersonii branchiaux pas d'effet sur le taux respiratoire 1,0 Chloramine Fobes 1971
Chromis juvenile Pathologie : branchie - foie - rein - 9,1 TRO 33 - 3 20 Hose et al. 1983
punctipinnis sang {exposition : 30 min)
sub-adulte Perte de la regulation ionique 0,1 TRO
Hemolyse (exposition : 30 min)
Pundulus juvenile Taux respiratoire legerement diminue 2,0 chloranine appliquéc 25 Morgan and Prince 1877
heteroclitus Juvenile " n " " " 2,0 chloramine appliqu,c S Morgan and Prince 1977
juvenile " " " " ) " 4,0 chloramine appliquee % Morgan and Prince 1977
juvenile Taux respiratoire augmente 0,5 TRC 30 - 31 % Capuzzo et al. 1976
juvenile Comportement pathclogique 0,32 TRC 30 - 31 %5 Capuzzo et al. 1978
juvenile " " " " " 0,65 Chloramine 30 - 31 25 Capuzzo et al. 1976
Leiostonus juvenile Consoamation d'Oz diminuee 43 %, > 48 h 0,09 crPo 26 - 31 30 E i | Middaugh et al. 1980
xanthurus juvenile " " 27%, > 48 h 0,13 cro 26 - 31 30 : 1 | Middaugh et al. 1980
juvenile " " 3% %, 95h 0,37 cPo 26 - 31 30 : 1 | Hiddaugh et al. 1980
juvenile " " 70 Z,' 1 l‘l 0,37 cPo 26 - 31 30 - 1 | Niddaugh et al. 1980
Juvenile Taux de ventilation operculaire eleve (0,09 - 0,12 PO ®% -3 38 ; 1} Hiddaugh st al. 1920
juvenile Diminution du pH sanguin 0,09 - 0,12 cPo 26 -3 30 = 1 | Middaugh et al. 1980
juvenile Survie 100 X - 96 h 0,04 TRC 14 - 16| Bellanca and Bailey 1977
juvenile Survie 75 % - 19 jours 0,014-0,062 TRC effluents 2-0,6 14 - 16| Liden et al. 1980
juvenile Survie 100 % - 19 jours 0,02 - 0,04 TRC Middaugh et al. 1977a
Lepomis macrochirus :u‘ucu;o pathologies branchiales et 0,21 - 0,3t TRC Bass et al. 1977(a)
epathiques
adulte Nodifications hesatologiques 0,2 Monochloramine Murray 1981
Modification du taux respiratoirs : 0,03 - 0,21 TRC Willer et al. 1980
Diminution suivie d'une forte
augeentation. Dures d'exposition 1,25 h
Menidia beryllina oeuf, 2 h CLS, 24 h 0,17 TRC 19 - 2 10 - 15{ Morgan and Prince 1977
oeuf, 2 h CLs, 48 h 0,14 TRC 19 - 2 10 - 15| Norgan and Prince 1977
oeuf, & cellules| CLS, 24 h 0,18 IRC 19 - 2% 10 - 15| Norgan and Prince 1977
oeuf, & cellules{ CL5, 48 h 0,16 TRC 19 - 2 10 - 15| Morgan and Prince 1977
oeuf, 24 h Survie 100 X 0,26 - 0,52 TRC 19 - 2% 10 - 15| Korgan and Prince 1977
oeuf, 80 h Survie 100 X 0,22 - 0,27 TRC 19 - 2% 10 - 15| Morgan and Prince 1977
Henidia menidia oeuf, 2 h CLS, 24 h 0,12 TRC 19 - 2% 10 - 15| Norgan and Prince 1977
oeuf, 2 h CLS, 48 h 0,16 TRC 19 - 24 10 - 1S| Norgan and Prince 1977
adulte CLico 0,2 cPo 19 =25 | 26 - 29| Roberts 1980
M:ro?:wus adulte 100 X de survie - 96 h 0,085 TRC(Br) effluent .3 Ward ot al. 1975
salseides

Tableaw 10 (1) - Toxicitd sublétale (peissons)




CHLORE
ESPECES STADE CRITERE $°/ e e MITEURS
ng/1 Forse
Morone americana ceufs CLS, 76 h . 0,15 TRC . 15,1 Morgan and Prince 1977
oeufs, stade ¢ survie 59 T % 0,046 TRC 2,5 3 0,2 15,1 Morgan and Prince 1978
oeufs, stade e survie 54 R 5% 0,16 TRC 2,5 T 0,2 15,1 Morgan and Prince 1978
oeufs, stade ¢ survie 39 - 5 X 0,35 TRC 2,5 - 0,2 15,1 Morgan and Prince 1978
oeufs acd;n, boursoufflure > 0,40 TRC Morgan and Prince 1377
prolarve CLS, 24 h 0,20 TRC Morgan and Prince 1977
prolarve Les survivants ont une longueur plus 0,31 TRC Morgan and Prince 1977
faible que la moyenne
larve, 25 j 74 X de survie, 3 h 0,19 TRC 1,5 18 Hall ot al, 1979
larve, 25 j 69 X de survie, 3 h 0,24 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 j 64 % de survie, 3 h 0,30 TRC 1,5 18 Hall ot al. 1979
larve, 25 j 66 % de survie, b h 0,12 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 } 59 X de survie, & h 0,2 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 j Sk X de survie, & h 0,25 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 j 88 % de survie, 0,1 h (6 nn) 0,1% 1RC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 28 § 83 X de survie, 0,1 h (6 =n) 0,23 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 j 88 X de survie, 1 h 0,10 TRC 1,5 18 Rall et al. 1979
larve, 25 j 88 X de survie, 1 h 0,22 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 j 79 % de survie, 1 h 0,28 TRC 1,5 18 Hall et al. 1979
larve, 25 j 83 % de survie, 2 h 8,12 T8¢ 1.5 18 Hall et al. 1979
juvenile CLO 8 h 0,8 cPO 13,6 15 Block et al. 1978
Lesions branchiales. Perturbation de
1'integrite osmotique : Cass, Mges, Cl-
" " CLS, 26 b 0,20 TRC 1-2,8 15 - 21| Morgan and Prince 1978
" " Baisu de developpement 0,16 - 0,35 TRC 1-2,8 15 - 21| Morgan and Prince 1978
Morone saxatilis oeufs 23 % d'eclosion, 40 h 6,01 TRC 1-13 2 Hiddaugh et al. 1977b
bar "o, <13h | cLs, 48k 0,10 " 1-3 22 | Widdaugh et al. 1977b
"o, 2% - 50 h| CLS, 48R 0,048 TRC 1-3 2 Middaugh et al. 1977b
"o, >40h CL5, 2% h 0,060 TRC 1-3 2 Middaugh et al. 1377b
"o 12k 26 X de mortalite, 36 h apres 0,08 h 0,15 2 22 + A16| Burton et al. 1979
d'exposition .
"o, 12h 30 X de nortalit;, 36 h apres 0,08 h 0,15 2 22 +O710| Burton et al. 1979
dtexposition
"o, 12k CL&2, 42%, 2 h 0,15 TRC 2 22 +AT2 | Burton et al, 1979
"o, 12h CLa6 %, 2 h 0,15 TRC 2 22 :ATZ Surton et al. 1979
larve > 24 h CL5, 26 h 9,06 TRC 13 - 30 18 : 1 Horgan and Prince 1977
larve, 70 h CLS, 24 h 0,20 TRC 13 - 30 18 : 1 Morgan and Prince 1977
oeufs, stade ¢ survie 96, 3 £ 0,051 TRC 2,8 18 : 1 Norgan and Prince 1978
", stade ¢ survie- 51 - 2 0,19 TRC 2,8 18 T 1 Morgan and Prince 1978
larve baisse de developpement 0,15 - 0,19 TRC 2,8 18 3 1 Morgan and Prince 1978
juvenile laslont branchiales 0,21 - 2,36 TRC 13 - 30 18-1 Kiddaugh et al. 1977
necroses des nageoires
larve Plus faible longueur que les temoins 0,15 - 0,35 TRC 17,5 - 18 |66-11,9 | Morgan and Prince 1977, 1978
apres exposition des oeufs
Oncorhynchus adulte 100 % survie, § jours 6,173 ’C 17,5 = 18 [64=11,9 | Holland et 2. 1960
kisutch saumon cohol adulte 79 % survie, 96 h 0,153 TRC(Br) effluent 16 Ward et al. 1376
juvenile, 1 an | Anemie due aux agents oxydants ou a des 0,03 TRC effluent 28 Buckley et al. 1976
' agents affectant la stabilite osmotique
(temps d'exposition : 12 semaines)
Pisephales promelas| adulte CLS, 14 jours 0,082 TRC(Br) effluent Ward et al. 1976
Pseudopleuronectes | juvenile Comportement aberrant 0,20 TRC 30 - 31 Capuzzo et al, 1977
americanus juvenile " " 1,50 Chlorasine -3 Capuzzo et al. 1977
Salmo gairdnerii Altorltion de la structure banchiale 0,6 - 0,5 TRC 0 Bass et al. 19772
Truite arc en cisl reduction des echanges gazeux jusquiau
blocage
Reduction des echanges gazeux - Trop 6,11 - ¢,22 TRC 0 Booth et al. 1981
grande quantite de methemoglobine
Exposition pendant 2 heures
Expoution 2h 30 - 3 fois par jour 0,16 - 0,23 Nonachloramine Travis ot al. 1981
Reduction des echanges gazeux
(wethesoglobine)
adulte CLe3, 96 h 0,183 TRC(Br) 18 Nard et al. 1976
M adulte CL20, 96 h 0,066 TRC(Br) effluent 16 Ward ot al. 1976
Sebastes mystinus | juvenile Modification du taux respiratoire ot 0,3 cPo eau de ser 18 Wiley 1983
perte d'tqmlibu en nponu 2 une
asphyxie
Deterioration des tissus branchiaux
Pas d'effet auy niveau cerebral
Peu d'effet au niveau h‘p;tiquc
Solea solea sole larve Histopathologie branchiale 0,068 TRC 17 Alderson 1974
Baisse de croissance
Stenotomus juvenile Aberration comportesentale 0,5 TRC -3 ] Capuzzo et al, 1977
versicolor juvenile n " 2,20 Chloranine -3 % Capuzzo ot al. 1977

Tsbleaw 10 (2) - Texicita sublatale (peissens) ‘

69
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supérieures a celles imposeées aux oeufs de quelques heures (> 0,25 mg/1,
v.s. 0,15 mg/l). A des concentrations sublétales, l'oceuf de bar Morone
americana apparait oedemateux et boursouffleé (Morgan et Prince, 1977).
Les larves de cette espece agées de 25 jours survivent pour plus de 50 %

d'entre-elles a des teneurs comprises entre 0,1 et 0,3 mg/l.

Le taux de mortalite est fonction du temps de contact avec
1l'oxydant (Hall et al., 1979). On observe, cependant apres exposition un
ralentissement du développement larvaire (Morgan et Prince, 1977-1978).

Morone saxatilis, le bar européen, apparait beaucoup plus sensible que

l'espece americaine au stade embryonnaire. Middaugh et al., 1977b
mettent en évidence un pourcentage d'éclosion limite a des
concentrations de l'ordre de 0,01 mg/l. Les meilleurs résultats de
survie obtenus par Burton et al. (1979) sont liés aux conditions
experimentales differentes (temps d'exposition plus reduits) ; il en est
de méme pour les expeériences de Morgan et Prince (1978) réalisees a des
temperatures plus basses : les individus sont d'autant plus sensibles a
un toxique que la temperature est elevée. Les auteurs (1977-1978)
enregistrent une croissance réduite des larves a des teneurs de l'ordre
de 0,15 mg/l. Ces memes concentrations provoquent des comas chez les

larves d'Alosa aestivalis (Morgan et Prince, 1978).

Les donnees obtenues sur les juvéeniles et les adultes sont
beaucoup plus intéressantes, car elles approchent les modifications
physiologiques et anatomiques induites par les oxydants aux teneurs
subletales. Les auteurs sont unanimes pour trouver un effet marque 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 a 0,3 mg/l de CPO

(Wiley, 1981). Le taux respiratoire présente soit une augmentation soit

une diminution. Miller et al. (1980), etudiant plus finement le

phenomene 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 a l'hypoxie

resultant des lesions anatomopathologiques des tissus branchiaux.
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Celles-ci se caractérisent, dans leur ensemble, par une deformation 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 sensibilite
de l'espece testee. Le nombre de cellule a mucus augmente. Ces
phenomenes sont enregistres chez Salmo gairdnerii entre 0,4 et 0,5 mg/1
de TRC (Bass et al., 1977), chez Sebastes mystinus a 0,3 mg/l (Wiley et
al., 1981), chez Solea solea a 0,068 mg/l (Alderson, 1974), chez Morone

americana et saxatilis respectivement a 0,8 mg/l (Block et al., 1978) et

0,21 - 2,36 mg/l (Middaugh et al., 1977), chez chromis punctipinnis al

mg/l (Hose et al., 1983) et chez Lepomis macrochirus a 0,21 et 0,31 mg/l
(Bass et al. - 1977a).

La réduction de l'espace interlamellaire et 1'épaississement de
1'épithelium engendrent une diminution des surfaces d'échange entre
l'eau et le sang et une diminution de la permeabilité 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 reduction de

capacites de transport de l'oxygene (chez Leiostomus xanthurus

on)

.

-1 1 . A3

al., 1980), une di a
-

Middaugh et al
une augmentation de la méthemoglobine. Dans les conditions normales
celle-ci est presente en petite quantite dans le sang, sa concentration
est regulée par une enzyme reductase. Booth et al. (1981) ont mis en
evidence chez la truite arc-en-ciel la disparition de plusieurs
proteines dont la ceruloplasmine reéduisant la méthemoglobine en
hémoglobine. La perte de cette fraction liée a la déetérioration des
érythrocytes conduit a l'accroissement de la methémoglobine dans le sang
donc a un baisse du transport de 1'oxygene. Cette hémolyse est egalement

enregistree chez Chromis punctipinnis a 0,1 mg/l de TRO (Hore et al.,

1981 et chez Lepomis macrochirus a 0,2 mg/l de monochloramine (Murray,

1981). De méme Travis et al. (1981) ont constaté une quantité importante

de méthémoglobine dans le sang de Salmo gairdnerii apres traitement a la

monochloramine (0,16 - 0,23 mg/l). Les poissons réagissent a cette
hypoxie par une hyperventilation accentuant le phénomene puisqu'elle
favorise le contact des oxydants toxiques avec les tissus branchiaux

deja leses. Ce comportement entraine une demande énergetique et un
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déplacement du metabolisme vers un fonctionnement anaérobique. On
observe ainsi une réduction du glycogene hépatique stockeé 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 1'epithélium
branchial conduisent a un déséquilibre ionique, chez les espéces hypo et
hyperosmotiques par rapport au milieu extérieur. Block et al. (1978) ont

mis en evidence chez Morone americana un deséquilibre de la balance

osmotique aprés exposition a 0,8 mg/l de CPO., Ils ont enregistre, un
taux anormalement eleve des ions calcium et magnésium du plasma. Hose et

al. (1981) ont decrit le meme phénomene chez Chromis punctipinnis soumis

a 0,1 mg/l de TRO pendant 30 mn : augmentation de l'osmolarite plasmique

et du taux de magnésium.

L'ensemble de ces perturbations métaboliques provoque une
modification comportementale des poissons testés, enregistree par
plusieurs auteurs (Capuzzo et al., 1976, 1977, Wiley 1981). Nous
reviendrons, de fagon plus detaillée, sur ce point dans le chapitre

suivant.

Seuls Middaugh et al. (1977) observent des nécroses des
nageoires sur des juvéniles de poissons aprés exposition a des oxydants

residuels totaux.

Ces dysfonctionnements physiologiques, anatomiques et
biochimiques sont enregistres quelque soit l'oxydant teste. Il ne semble
donc pas qu'il y ait d'action specifique suivant les familles chimiques.
Un seul resultat d'expérience diverge dans ses conclusions par rapport
aux donnees precédemment exposees. Il s'agit des experimentations menees
par Fobes en 1971 qui ne souligne aucun effet de la chloramine a 1 mg/l
sur la respiration. Notons, cependant, que ses travaux portaient sur une
culture de tissus branchiaux de poissons. Ceci explique, peut—étre,

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
developpement on observe une reduction de croissance, celle-ci
s'accompagne d'une augmentation de la phase larvaire. Les conséquences
peuvent en etre importantes pour les stocks car ce stade est le plus
sensible a la prédation. Les oceufs eux-mémes bien que plus resistants
que les larves subissent des atteintes morphologiques. Le potentiel
reproductif est diminué en relation, chez les especes inferieures, avec
une perte de mobilité et de viabilité du sperme. Notons sur ce point la
tres forte sensibilite des oursins repondant a des doses de l'ordre du

microgramme par litre.

Chez les especes vegetales, phytoplanctoniques notamment, les
auteurs enregistrent une reduction de la photosynthése et du taux
respiratoire. Celle-ci est lieée a une modification de la permeabilite
membranaire qui induit une perturbation du métabolisme cellulaire,

reversible toutefois dans la limite des conditions experimentales.

Ce qui est observe chez les v
especes animales. En effet, des etudes mettent en évidence des lésions
anatomiques et des modifications biochimiques des structures
branchiales. Ces atteintes de l'intégrité physique des cellules
epitheliales ont pour conséquence une modification de la perméabilité
membranaire. La respiration est la premiére fonction physiologique

touchee.

Les tissus branchiaux sont d'autant plus fragiles qu'ils sont en
contact direct avec le milieu extérieur et que par leurs fonctions
d'echanges (respiration, excrétion, osmoregulation) la surface et
1l'epaisseur épitheliales sont fines et peu protégées. Elles sont, de ce
fait, tres sensibles au pouvoir oxydant du chlore et de ses composés.
Les lesions branchiales provoquent un déséﬁuilibre des echanges ioniques
et gazeux. Des modifications de la composition sanguine ont eté decrites

chez le poisson : baisse de pH sanguin, du taux d'hémoglobine au profit



| Concentration |
Effets subletaux minimale mg/1 Espece chimique
Plantes Baisse de croissance 0,05 TRC
(eau douce)
Phytoplancton Reduction de croissance et de photosynthese 0,1 TRC
Diminution du taux respiratoire B
Modification de la perméabilité membranaire 0,1 Chlore injecte
Blocage reversible du metabolisme des cellules
Rotifere Diminution du taux de croissance 0,1 Chlore libre
" "  de fecondite 0,1 Chloramine
" " de filtration
Hydraire Diminution du taux de croissance > 1,0 TRC
Ver Diminution du taux de fertilisation 0,2 TRC
Annelide Baisse de mobilite du sperme 0,2 TRC
Echinodermes Diminution de la viabilite du sperme 0,002 TRO
Perte de mobilité du sperme 0,05 TRC
Mollusques Diminution du taux de croissance 0,01 TRC
Baisse du potentiel reproductif 0,1 CPO
Reduction du taux de filtration 0,01 FC
Histopathologie de la glande digestive 0,1 CPO
Reduction du taux d'acides gras insatures des branchies 10 CPO
( role dans l'intégrité physique des cellules membranaires)
Crus taces Diminution du taux de croissance 0,01 TRO
Modification de la respiration 0,1 TRC
Dysfonctionnement de 1'osmoregulation 0,05 Chloramine
Modification de 1'excretion ammoniacale 0,36 CPO
atteinte branchiale 0,68 TRC
retard a 1'eclosion < 1,0 CPO
Augmentation de la duree larvaire 0,16 TRO
0,01 CIO

Tableau 11 (1) - Synthese des donnees de toxicite subletale

HL1




Effets subletaux

Concentration
minimale mg/1

Espece chimique

Poissons

Atteinte morphologique des oeufs

Diminution du pourcentage d'eclosion
Ralentissement du développement larvaire
Modification du taux respiratoire

Lesions anatomiques des tissus branchiaux

( Diminution de la permeéabilité membranaire)
Baisse du pH sanguin

Diminution du taux d'hémoglobine correlée a une
augmentation du taux de méthémoglobine
Hemolyse

Reduction du glycogene hepatique
Dégénérescence hepatique

Desequilibre de la balance osmotique
Necroses des nageoires (juveniles)
Ralentissement de croissance

TRC
TRC
TRC
CPO
TRC

CPO
TRC

TRC
TRC
TRC
TRO
TRC
TRC

GL1

Tableau 11 (2) - Synthese des donnees de toxicite subletale
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|  OXYDANTS |

|

Atteinte de l'intégrité physique des cellules epithéliales |

Foncti

1

Modification de la perméabilité membranaire

Perturbation des echanges gazeux et ioniques

J

ons touchees : respiration - Excretion - osmoregulation

/

Hemolyse ¢
Baisse du pH Sanguin Augmentation
du taux de Cl-,
l K+, Na+, Mg++
Asphyxie ————— Hyperfonctionnement (effets sur
du mécanisme l'activite nerveuse
anaerobie et musculaire)

y
Lesions hépatiques

Reduction de

Croissance

Modification du comportement

Figure 1 : Mecanisme d'action probable du chlore
et de ses composes chimiques
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du taux de méthémoglobine. Le transport de 1'oxygéne n'est plus assure.
Le poisson assure ses besoins energetiques en mobilisant le glycogene
hépatique. L'hyperfonctionnement du foie résultant de cette demande

conduit a des degénérescences des tissus hepatiques.

Chez les poissons comme chez les crustacés l'equilibre
hydrominéral est modifie. Les auteurs enregistrent une augmentation
significative du taux de certains ions dans le liquide interieur : Na+. .
Cl- , Ca++, Mg++. Le magnésium est connu pour avoir un effet dépressif
sur l'activite nerveuse et neuromusculaire. Nous n'avons pas trouvé, par
contre, dans la litterature d'observations similaires sur les stades
larvaires. Il existe des differences morphologiques entre larves et
adultes, les principaux organes sont en cours de développement et ne
sont pas encore tous fonctionnels, notamment ceux impliques dans la
régulation osmotique. Les larves ont un mode de vie pélagique, soumises
a des eaux cotieres de salinité variable, elles s'adaptent ainsi aux

fluctuations du milieu.

Chez les adultes et sub-adultes, le chlore ayant un impact sur

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 a des teneurs inferieures a 0,1 mg/1.

4 - EFFETS SUR L'ECOSYSTEME

Nous avons, dans les 2 chapitres précédents, fait la synthése
des données bibliographiques d'experiences en milieu controlé sur la
toxicité aigue et subaigue de la chloration sur la faune et la flore
aquatique. Dans ce chapitre nous abordons les conséquences in situ des
rejets chlores sur la biomasse dans la zone de déversement et sur le

comportement de la faune infeodee a ce site.
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4.1. Impact sur la biomasse

Les résultats que nous présentons ici, ont eté obtenus soit en
zone littorale, soit en zone estuarienne ou en riviére soumises a des
rejets de stations d'épuration ou de centrales thermiques ou nucleaires.
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 toxicitée de ce produit. Quelque soit la zone
consideree, les reésultats sont homogenes quant a 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
evidence une réduction de la productivité primaire au point de rejet, de
98 % pour une chloration continue de 1,2 mg/l, et de 71 % a 0,1 mg/1.
Ils notent, cependant, des effets moins drastiques lorsque la chloration
est intermittente. De méme Hamilton et al. (1970) observent une
diminution de la photosynthese et de la concentration en chlorophylle a
au debouché d'une centrale thermique apres chloration intermittente,
dans la riviere Patuxent (Maryland). Cette reduction de la biomasse peut
s'accompagner d'une diminution de 1la diversite specifique du
phytoplancton marin lorsqu'il est soumis pendant 30 a 60 Jjours a des
teneurs en CPO variant entre 0,05 et 0,15 mg/l (Sanders et Ryther,
1980). Goldman et al. (1978) notent, cependant, une recuperation
possible des cellules phytoplanctoniques apres passage dans la centrale
et un remplacement rapide de la biomasse perdue. Les resultats sur les
stations d‘épuration sont exprimés en pourcentage de rejet d'effluents

chlores (Ho et Roberts Jr., 1985).

Les auteurs concluent egalement a une réduction de la
photosynthese pouvant atteindre 92 a 95 %. Les effets sont d'autant plus
forts que la population est proche du point de rejet. La toxicite est
cependant plus limitee lorsque l'effluent a prealablement subi une
dechloration. Les consequences sur la communaute phytoplanctonique
peuvent etre variables suivant la periode de l'annee, une stratification
des masses d'eau entrainant des modifications physiologiques du
phytoplancton et le rendant plus sensible par la suite aux rejets

d'effluents chlores.



179

A des teneurs de chlore applique (NaOCl) en continu évoluant
entre 0,125 et 1,41 mg/l. Erickson et Foulk (1980) mesurant la
concentration en ATP dans la zone de rejet concluent a une reduction de
la biomasse du plancton estuarien entraine dans les circuits d'une
centrale. Davis et Coughlan (1978) lors d'une etude dans des conditions
similaires constatent, en outre, une augmentation de la mortalite du

zooplancton (adultes et larves de copepodes, larves de balanes).

Vanderhost et al. (1983) preésentent les resultats de 1'évolution
d'un microcosme soumis pendant 2 ans a des taux de CPO de 10 et 50 ug/l.
En chloration intermittente (3 fois par jour pendant 30 mn)
l'accroissement de la richesse spécifiqﬁe (polychétes, mollusques,
crustaces et algues) est sensiblement comparable aux données obtenues
sans toxique. Elle est cependant moindre a 50 pg/l. Par contre, en
chloration continue, les résultats sont significativement diffeérents,

soulignant ainsi l'effet negatif de cette condition experimentale.

De meéme Osborne (1985) met en evidence une modification de la
richesse spécifique d'une communaute de macroinvertebrés d'eau douce
constitues essentiellement d'insectes, de gasteropodes et d‘oligochétes

soumis a un rejet d'eaux usees chlorees (de 0,16 a 2,04 mg/l suivant les

-

b s

Pl el Vet vy o

= £1
€ Spediiigu

o
a
[¢]
4]
[4/]

Y
U

[UR)

=\ T o A2 crmane
S/)e La Ul1vVEeI'di

teneurs en P-P04, S04 et TRC.

sites

Stewart et Blogoslawski (1985) etudient les consequences sur le
recrutement, des rejets chlorés d'une station de traitement des eaux
usees dans le port de Newhaven (USA) a proximite d'une zone a forte
production ostreicole. Ces rejets étant riches en amines, acides amines
et ammoniaque, la monochloramine et la dichloromine sont les produits
dominants des oxydants résiduels totaux. Ils ont soumis parallelement

des larves d'huitres (Crossostrea virginica) en laboratoire et sur le

terrain a differents composés chlores. Les concentrations testees

etaient suivant les conditions experimentales de :

Laboratoire Sur site
Chlore libre 50 ng/l 40 a 50 pg/l
Monochloramine 300 pg/l 100 a 230 pg/1
Dichloramine 50 pg/l 20 a 50 pg/l
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Les resultats obtenus en laboratoire sont comparables aux
observations recueillies in situ. La mortalite est d'autant plus forte
que les larves sont exposées a des doses elevees de composes chlorés. La
toxicite des monochloramines est supérieure a celle des dichloramines.
Le chlore libre s'avere le moins létal. Dans la zone consideéree, cette
mortalité larvaire induit une moindre fixation et a terme une reduction

du stock.

Bellanca et Bailey (1977) ont observe des mortalites de poissons
dans la riviere James ou se deversent des rejets de plusieurs centrales
utilisant le chlore comme agent desinfectant. La concentration de chlore
résiduel dans la zone d'épandage etait alors de 1 mg/l. Lorsque le taux

de chlore a ete reéduit les mortalites ont significativement diminue.

Les poissons, vivant dans des eaux contenant de 0,02 a 0,2 mg/1,
présentaient des modifications du comportement (perte d'équilibre, nage
erratique) ainsi que des lésions de la colonne vertebrale. Cette zone
etant egalement un site de captage d'hultres, l'attention a eté portee

sur le risque de diminution de fixation larvaire. La decision de réduire

les concentrations de chlore en péeriode d'eémission larvaire a conduit a
un meilleur recrutement. Les auteurs soulignent cependant les
conséquences de l'usage de la chloration : de fortes concentrations
conduisent a des mortalités ; a de faibles teneurs une toxicite
chronique se développe. Ils conseillent de mesurer et controler
strictement les effluents chlorés et de limiter la dose utilisee au
minimum necessaire a la desinfection, surtout en periode de reproduction

des especes commerciales.

Ces mortalites ichthyologiques ont egalement ete constatees dans
la riviere de Patuxent (Tsai, 1968). Les rejets d'égouts riche en
matieres organiques, sources de nourriture, attirent les poissons.
Cependant, ils contiennent, egalement, des composés chloreés notamment
des chloramines particuliérement toxiques pour ces especes. Des teneurs
de chlore residuel de 0,6 a 0,2 mg/l provoquent une diminution de
l'abondance et de la richesse spécifique des populations de poissons.

Celle-la est d'autant plus forte que l'on est proche du point de rejet.
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Plus on s'en eloigne, plus on observe une recupération de la population.
L'auteur n'implique pas seulement la chloration comme cause de ce
phénomene mais également les detergents, l'ammoniaque et les metaux
lourds présents dans les effluents. Il constate d'autre part un
remplacement, dans la niche ecologique, des especes sensibles par des

especes plus tolérantes a la pollution.

Mitz et Giesy (1985) ont expose des poissons (Ictalurus
punctatus) pendant 17 jours a des effluents d'égout chlores. Les cages
etaient placées a distances variables du point de rejet. A des
concentrations fluctuant entre 0,24 et 0,3 mg/l la mortalité etait
totale. Les poissons survivants présentaient une histopathologie de
l'epithélium branchial. La vacuolisation du foie etait indicatrice d'un

stockage du glycogéne.

4.2. Impact sur le comportement

Ces études de comportement ont eté realisees en milieu controle,
soit en laboratoire, soit directement sur site dans des systemes
expérimentaux alimentes par des effluents chlores. Elles portent
essentiellement sur les poissons. Nous n'avons trouvé qu'une seule
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Poje et al. (1983) sur Gammarus tigrinus appartenant a la macrofaune

epibenthique. Ces auteurs mettent en evidence une réduction de
l'activite des amphipodes (45 %) apres 10 minutes d'exposition a 0,2
mg/l de TRC. Cette baisse de mobilite peut avoir des conséquences non
negligeables sur la population puisqu'elle modifie le comportement
d'accouplement, les reactions de fuite face aux prédateurs et l'aptitude

de l'espece a trouver sa nourriture.

En general, les auteurs s'accordent pour observer chez les
poissons une réaction de fuite face a un rejet chloré. Dinnel et al.
(1979) notent toutefois que face a des effluents chlorés les poissons
evitent les concentrations létales mais sont attirés lorsque celles-ci
atteignent des doses sublétales. Cette attirance n'est, fort
probablement, pas liee au chlore lui-meme mais aux differentes

substances nutritives présentes dans le rejet d'eaux usees.
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CONCENTRATION
ESPECES D'EVITEMENT AUTEURS
mg/1 de TRC
Chromis punctipinnis 0,15 - 0,16 Hose et al., 1983
Brevoortia tyrannus > 0,05 a 15°C Hall et al., 1983
0,15 a 20°C
Oncorhynchus kisutch 0,025 Stober et al.,
1980
Cymatogaster aggregata 0,175 " "
Notropis spilopterus 0,20 Giattina et al.,
1981
Notropis galacturus 0,12 " "
Notemigonus cryscleucas 0,2 - 0,4 Larrick et al.,
1978
Micropterus punctulatus 0,05 Cherry et al.,
1977
Notropis rubellus
Menidia menidia Fava et Meldrim,
Morone americanus 0,02 1985
Osmerus mordax 0,03 Bogardus et al.,
1978
Notropis kisutch < 0,1
Alosa pseudoharengus < 0,03
Perca flavescens < 0,01

Tableau 12 : Cogcentrations - seuil d'evitement de diverses
especes de poissons
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La reaction d'evitement du flux chlore est progressive suivant
l'augmentation de la concentration. La truite arc-en-ciel (§glﬂg
gairdneri) ne réagit pas a 0,04 mg/1l, son activiteé s'accroit lorsque la
concentration en oxydants residuels totaux atteint 0,05 a 0,08 mg/1 ;
elle fuit le courant chloré entre 0,6 et 1 mg/l (Schumacher et Ney,

1980).

Le comportement du poisson en milieu chlore peut etre modifie
par les facteurs physico-chimiques, notamment la temperature qu'il
s'agisse de la temperature initiale de la masse d'eau ou de celle

resultant des rejets d'eau chaude de centrales nucleaires.

A 15° C Brevoortia tyranus présente une reaction globale de

fuite a partir de 0,05 mg/l quelque soit l'apport supplémentaire de
calories ( T), alors qu'a 20°C ce reflexe est plus progressif. Il faut
une concentration de 0,15 mg/l pour que l'ensemble du lot testeé reagisse
(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 etre
supprimé, de le limiter a des teneurs residuelles n'excedant pas 0,14
mg/1 pendant 2 heures.

Nous avons regroupé, dans lé tableau 12, les concentrations;
seuil d'évitement, de plusieurs especes de poissons vis-a-vis des

oxydants residuels totaux. La perche jaune Perca flavescens se revele la

plus sensible puisqu'elle reagit a un seuil inféerieur a 0,01 mg/l.

Nous avons souligne dans les chapitres précédents la sensibilite
differentielle des espéces vis a vis des especes chimiques. On observe
le meme phénomene sur le comportement. Giattina et al. (1981) montrent

que Notropis spilopterus et Notropis galacturus detectent plus vite les

oxydants residuels totaux que la chloramine. Le seuil de fuite est de

0,2 mg/l pour celle-ci de 0,12 mg/l pour ceux-la 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 egalement
un eclatement du banc de poissons et une modification du comportement de
territorialite et de hiérarchie, plus ou moins important suivant les
especes. Les poissons sont capables de reconnaltre l'agent toxique,
lorsqu'ils sont soumis plusieurs fois aux memes conditions

expérimentales, et d'abaisser leur seuil d'evitement.

D'apres Cherry et al., 1977 et Larrick et al., 1978, il apparait
que les reactions d'evitement sont directement liees a la fraction
d'acide hypochloreux contenue dans les oxydants residuels totaux. Ce
pourcentage est variable suivant la temperature. Il est plus important a
6° C qu'a 30° C. Son pouvoir oxydant important provoque des irritations

chez le poisson et sa fuite.

L'acide hypochloreux présente des seuils d'évitement tres
constants en fonction de la temperature du milieu. Pour Notemigonus

crysoleucas il est de 0,017 mg/l nettement inférieur au seuil letal

(0,102 mg/1) ce qui assure la sauvegarde de 1'espece.

Fava et Meldrim (1985) font egalement le parallele entre dose

letale (CL50 - 96 h) et seuil d'évitement. Pour Morone americanus et

Menidia menidia les valeurs sont proches ce qui conduit les auteurs a

conclure que ces especes ne peuvent eviter le seuil letal. Cependant les
experimentations sur le comportement des poissons sont conduites pendant
quelques heures (dans ce cas, 4 heures). Il est possible que le seuil

d'evitement apres 96 heures de suivi soit inferieur au seuil - 4 heures.
4.3. Discussion
Ces deux parties sont tres complémentaires l'une de l'autre. Les

données recueillies in situ mettent en evidence une diminution de

biomasse et une baisse de la diversite specifique dans les zones de
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rejets d'effluents ou d'eau chloree. La réduction de la richesse de
1'ecosysteme touché est due soit a des mortalites d'especes sensibles,
soit a la fuite d'especes mobiles capables de detecter les oxydants

residuels totaux.

Reprenant les conclusions de Fava et Meldrim (1985), nous
pouvons classifier les organismes d'un ecosysteme en trois groupes et en
étudier leur sensibiliteé par rapport a un rejet chlore :

~ les organismes sessiles : mollusques ou especes benthiques,

- les organismes planctoniques comme les copepodes, les oeufs de

poissons ou les larves de poissons, mollusques et crustaces,

- les organismes mobiles comme les poissons ou les gros

crustaces.
Les premiers subissent un risque non negligeable si le rejet
chlore les atteint. Les bivalves ont, cependant; la faculte de s'isoler

temporairement du milieu exterieur.

o A
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Les organismes planctoniques ont une mobilite tr
plus souvent en rapport avec le deplacement des masses d'eau. Ils ne
peuvent activement éviter l'exposition. Seul le dernier groupe possede
cette capacite. Dans la mesure ou leur systéme sensoriel n'est pas
altere par le polluant, ils ont toute latitude de s'echapper du site
touche. Cela conduit a une perte d'habitat. Celle-ci est definitive 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 indesires. Il s'agit de
derives organohalogenés, chlorés le plus souvent mais aussi bromeés
compte tenu des mecanismes chimiques de la chloration dans le cas des
eaux contenant des traces de bromures. Ces composés sont produits par
des reactions de substitution, et moins fréquemment d'addition. Leur
mode d'action vis a vis des organismes aquatiques n'est pas le fait de
leur caractere 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 dus a leur relative

persistance.

L'evaluation précise et complete des effets biologiques de tels
composes s'avere impossible en raison de la diversite des composés
susceptibles d'etre rejetés au milieu marin par les effluents urbains.
Pour situer le probleme nous nous sommes limites a quelques groupes de
composes, plus particulierement ceux des trihalométhanes et des
chlorophenols, qui sont parmi les plus etudiés et sont aussi parmi ceux

qui se forment de fagon prépondérante.

5.1. Les trihalomethanes

La formation du chloroforme, et plus geéenéralement des
trihalomeéthanes a ete particulierement etudiée dans le cas de la
chloration des eaux de boisson. En effet, les preuves du caractere
cancérigéne du chloroforme sont suffisamment bien etablies 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
fagon tres differente la question des effets du chloroforme dans
l'environnement, car les usages du milieu ne sont pas les memes. D'autre
part, les concentrations en chloroforme mesurées dans les eaux usees
traitees restent bien inférieures a celles trouvées dans les eaux de

boisson, essentiellement en raison d'une plus forte demande en chlore et



Tab. 13 : Toxicite aigie du chloroforme et du bromoforme pour les organismes aquatiques

ESPECES ET STADES DE COMPOSE EFFETS , REFERENCES
DEVELOPPEMENT (concentrations en mg/1)
Crassostrea virginica CHCl3 — Reduction de survie a partir de 0,050 STEWART et al. (1979)
larves CHBr3 - 50 % de mortalite : 1 CHCl3 plus toxique que
CHBr '
3
R 24 h
Daphnia magna CHCl3 CL50 48 h°= 29 (19 - 47) LE BLANC (1980)
CLeg =29 (19 - 47)
CL0 <7,8
CHBr3 CL50 ig : = 56 (44 68)
CL50 = 46 (42 - 51)
CL0 <7,8
s 96 h
Daphnia pulex CHBr3 CL50 = 44 TRABALKA et BURCH (1978)
X . 24 h !
Artemia salina CHCl3 ICSO = 30,4 (27,3 - 33,4) FOSTER et TULLIS (1984)
Peneus duorarum CHCl3 CL50 = 81,5 BENTLEY et al. (1975)
. 24 h
Lepomis macrochirus CHBr CL = 33 BUCCAFUSCO et al. (1981)
3 50 96 h
CL = 29 (24 - 36)
50
. . 96 h
Cyprimus carpio CL 0 TRABALKA et al. (1981)
embryons CHC1 16? (158-164)
CHBrél 119 (109-168)
cubr,cf| 53 (50-56)
CHBr3 76 (71-79)
CLSO t : Concentration letale 50 au bout d'une -exposition de t heures.
IC

50 : Concentration qui immobilise 50 % des individus apres une exposition de 24 heures.

LgT
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des concentrations élevées en ammonium dans les eaux résiduaires. On
peut raisonnablement estimer a 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 etudié les effets des derives
chlores et bromeés 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 a 32 mg/l.

Pour les organismes aquatiques supérieurs on ne dispose que de
tres peu de données sur la toxicite aigue du chloroforme. Les resultats
(Tab. 13) concernant essentiellement des especes d'eau douce, mettent en
evidence le caractere relativement peu toxique de ces composés. Le plus
souvent, les concentrations létales se situent pres de trois ordres de
grandeur, au dessus des concentrations susceptibles d'etre mesurees dans

les effluents urbains du fait de la chloration. Seules les

=

tres (Stewart et al.

experimentations realisees sur des larves d'hultres (Stewar
1979) soulignent le risque de ces composes aux concentrations proches de
celles dans les rejets. Plusieurs auteurs ont souligne le caractere tres
volatil de ces composes qui disparaissent rapidement du milieu
experimental : Trabalka et al. (1981) ont mesurée des durées de demi vie
des trihalomethanes dans l'eau, comprises entre 4,4 et 6,9 heures. En
milieu agite, les durees d'exposition encore plus abregées conduisent a

minimiser les risques de ces composes pour la faune et la flore marine.

La bioaccumulation est un autre critere important d'evaluation
des risques des composés pour l'environnement marin. Les travaux de
Scott et al. (1980) ont montré, qu'apres exposition pendant 96 h a de
l'eau de mer chloree (CHBr_, = 2 ug/l), l'hultre (Crassostrea virginica)

3
concentrait le bromoforme d'un facteur tiers, et que l'epuration etait

immédiate des l1'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 etudiées sont des mollusques

Protothaca staminea, Mercenaria mercenaria, Crassostrea virginica, un
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crustace Penaeus aztecus et un poisson Brevortia tyrannps.

L'expérimentation a ete conduite en deux phases d'accumulation et

d'epuration pendant 28 jours chacune.

Il apparait que dans les mollusques, la concentration en
bromoforme reste comparable a celle dans l'eau ambiante. Pour les
crevettes et poissons étudiés, le facteur de concentration sont compris
entre 3 et 50 et l'epuration est rapide. Signalons également un travail
realise independamment des preoccupations 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 mesurees dans 1'eau.

En conclusion, compte tenu de leurs concentrations relativement
faibles dans les rejets du fait de la chloration, de leur volatilite
importante, de leur faible biocaccumulation, le chloroforme et les autres
composeés haloformes, ne constituent pas une grave menace pour le milieu
marin aux concentrations auxquelles ils sont formes lors de la

chloration des eaux usees.

5.2. Les chlorophénols

Les chlorophénols constituent une classe de composés chlorés non
volatifs presumes toxiques, produits par l'action du chlore sur les
composes phenoliques. Le blanchiment de la pate a 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 a des concentrations de 1l'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 a
des niveaux de concentration de l'ordre du milligramme par litre (tab.
14).
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Tableau 14 : Effets des halophenols sur la croissance des algues
phytoplanctoniques.
Concentration (mg/l) produisant une inhibition de 50 % de
la division cellulaire (ERICKSON et FREEMAN, 1978)

l
Gh Sc Tp Ig
i ]
4 mono Br-phenol > 8 4 > 8 1
(M = 173) I
I
4 mono Cl-phenol | >8 > 8 > 8 > 8
(M = 128,5) ' |
246 tri Br-phénol > 16 > 16 16 > 16
(M = 331)
246 tri Cl-phenol 4 8 4 0,5 |
| (M = 197,5) I
l
Pentabromophénol 1 1 1 0,063 |
(M = 489) |
| |
1 |
Pentachlorophénol 1 2 0,5 0,25 ]
(M = 266,5) |
I

Gh : Glenodinium halli

Sc : Skeletonema costatum (diatomee)

Tp : Thalassiosera pseudonana (diatomee)
Ig : Isochryris galbana (microflagelle)




Tableau 15 : Toxicite aigue des chlorophenols : CL50 en mg/l

Nitocra spinipes Cyprinodon
Composés Daphnia magna Daphnia Pulex {cructace ) variegatus Lepomis macrochirus
LE BLANC (1980) TRABALKA et BURCH | ZAROOGIAN et al. BUCCAFUSCO et al.
(1978) LINDen(1980) (1985) (1981)
CL_. 96 h CL_. 96 h CL_24h CL_, 96 h
CL_.24 h CL_.48 h CLo 50 50 50 50

2 mono Cl phénol 38 2?8 1,0 6,9 7,2 6,6
3 " 1 1] 5,6 -
4 " " 8,8 4,1 1,1 3,5 21 5,40 mg/1 4,0 3,8
23 DiCl phenol (41,7 pm)
24 " > 10 2,6 0,46 4,7 2,0
25 [1] "
26 " "
34 fu "
35 " " .
234 triCl phenol , |
235 H "
236 " 11
245 " " I 3,8 2,7 0,781 : 1,7 mg/l ‘ 0,61 0,45 I
246 " " 15 6,0 < 0,41 (8,5 pM) 0,72 0,32
345 " 11
2345 tetraCl phénol
2346 " " > 1 0,29 0,010 0,19 0,14
2356 " " 2,5 0,57 0,010 0,40 0,17
Pentachlorophenol 0,27

167
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Les informations sur la toxicite des chlorophénols pour les
organismes aquatiques, et plus particuliérement pour les espéces marines
sont tres limitées (tab. 15). Il apparait que les concentrations letales
varient dans une gamme allant de 100 pg/l a 20 mg/l, soit plus de 100
fois superieures aux concentrations susceptibles d'etre mesurees dans un
effluent urbain chloré. On ne dispose pas d'informations sur la toxicite
aigue des bromophénols. Par contre, les chlorophénols constituent un
exemple de composes pour lesquels la toxicité augmente avec le nombre
d'atomes de chlore sur la molécule en relation avec les propriétes

structurales de la molécule (Benoit-Guyod et al., 1984).

L'augmentation du nombre de substituants chlores sur la molécule
du fait de la chloration a pour effet d'accroitre le caractere
liposoluble et donc le potentiel de biocaccumulation. Kuehl et al., 1978
ont effectivement decelés des résidus de composes de type bromo et

chlorophénols dans la chair de poisson (Pimephales promelas) exposes a

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 evidence la facilité de 1'incorporation
d'atomes de brome dans une molécule organique lors de la desinfection

d'effluents urbains par le bromo-chlore.

I1 apparait ainsi que pour les chlorophénols (bromophénols) les
risques possibles concernent davantage la biocaccumulation, meme si les
facteurs de concentrations se situent bien en dessous de ceux des

composes organochlores de structure comparable au DDT et aux PCB.

5.3. Les dérives chlorés des bases puriques et pyrimidiques

Jolley et al. (1978) ont identifié dans les rejets urbains et
les eaux de refroidissement des dérives chlorés des bases puriques et
pyrimidiques a des concentrations de 1 a 4 pg/l. Selon Trabalka et Burch
(1978) le 5 chloro-uracile est toxique a des concentrations de cet ordre

de grandeur. Les essais de toxicite se sont reveles contradictoires.
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Les premiers resultats de Trabalka et Burch (1978) signalant une

réduction de l'éclosion des oeufs de la carpe (Cyprinus carpio) a des

concentrations de 5 ug/l, et des atteintes a la reproduction chez
Daphnia magna a 10 pg/l n'ont pas été confirmés aux concentrations

superieures.

Le role important des bases puriques et pyrimidiques dans la
constitution des nucleotides des acides nucléiques pose le probleme du
caractere mutagene des composes produits par la chloration. Selon
Cumming (1978) les derives chlores et bromes de l'uracile sont
mutagenes : ils agissent en se substituant a la thymine dans la
replication de 1'ADN entrainant une modification de 1l'information

génétique.
5.4. Conclusions

D'une fagon genérale, la toxicite des composes organchalogénes
produits lors de la chloration des eaux usees est mal connue pour ce qui
concerne les organismes aquatiques. L'examen des résultats de tests
pratiques le plus souvent sur des especes dulgaquicoles permettent de

tirer les quelques conclusions suivantes :

- La toxicite aigue de ces sous produits de la chloration se
situent a des niveaux de concentration bien supérieurs a ceux auxquelles

ils sont présents dans les rejets urbains chlores.

- Certains composés présentent un caractere mutagene laissant

craindre des risques a long terme pour la qualite du milieu.

- Dans une série de composés homologues, 1l'augmentation du
nombre de chlore (ou de brome) sur la molécule entraine une augmentation

du potentiel de bioaccumulation.

- La toxicité relative de composes chlorées et bromes n'est pas
suffisamment etablie ; il semble toutefois que, sur la base de

concentrations molaires, les derives bromes soient plus dangereux.
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T CHLORATION |

Centrales Stations d' épuration
oxydants lRejet ! Matieres ogganiques
residuels totaux oxydants residuels totaux
AT et chloramines
Micropolluants organiques
et inorganiques
| Effets sur le milieu recepteur |
Organismes Organismes | Organismes i
mobiles planctoniques | sessiles |
- Poissons - Copepodes - bivalves
- macroinvertebres - oceufs et larves - gasteropodes )
de poissons, mollusques - crustaces fixes
crustaces - micro- et macro
[~\~\\~\\\h‘ faune benthigque
| . T
\ T
| Comportement | | Toxicite aigue | | toxicite subaigue]
- fuite - mortalite - reduction de croissance
- pathologie
Consequences sur l'ecosysteme 1
— Diminution de la biomasse
— Reduction de la richesse
specifique

Figure 2 : Conséquence d'une chloration sur 1'écosysteme du milieu recepteur
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6 — CONCLUSIONS
6.1. Synthese

Cette revue bibliographique met en evidence la forte toxicité de
la chloration. Ce point n'est pas nouveau puisque son large emploi est
basé sur son pouvoir oxydant. Cependant cette proprieté du chlore,
efficace dans les canalisations des centrales ou dans les effluents de
stations d'épuration a l'encontre d'especes nuisibles, a des
conséquences deleteres sur la faune et la flore du milieu récepteur, a

des teneurs inferieures a 0,1 mg/l.

Nous avons résumé ce phénomene dans la figure 2. Suivant les
concentrations et les especes chimiques rejetees dans le milieu, la
toxicite peut etre aigue provoquant la disparition d'especes. Les
organismes planctoniques et sessiles sont d'autant plus sensibles qu'ils
ne peuvent échapper a la source de pollution comme les pcissons et les
macroinvertebres. A de plus faibles teneurs des effets subaigus

apparaissent.

I1 semble que le chlore et ses composes agissent par contact en
modifiant la permeabilite membranaire des epitheliums des surfaces

d'echanges.

Les jeunes stades sont plus fragiles car ils sont en pleine
phase de développement et de transformation et ne possédent pas encore
toutes les proprietes 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 memes phénomenes a un moindre
niveau cependant, en fonction de la sensibilite de l'espece. Il en
resulte une réduction de la biomasse et de la richesse spécifique de
1'ecosysteme touche. Les especes résistantes demeurent, les espaces
liberes dans la niche ecologique sont occupés par des especes

tolerantes.
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Facteurs environnementaux | Facteurs biologiques |
Parametres physico-chimiques

. Température . Sensibilite des especes
. Salinite . Comportement des
. pH especes

. Mobilite
. Habitude alimentaire
. Stade de developpement

Modification de 1'ecosysteme

PN

Ve | )

| Facteurs chimigues | | Facteurs physiques
. Formes chimiques . Duree de l'exposition
. Interaction chimique (autres polluants) . Dilution
. Demande en chlore du milieu . Configuration de la zone
(milieu ouvert - milieu
ferme).
Figure 3 : Interaction des differents facteurs sur les modifications

de l'ecosysteme (d'apres Fava et Meldrin — 1985)
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Cette transformation de 1'écosysteme est fonction de nombreux
facteurs qui interagissent entre eux (fig. 3). Ceux-ci sont d'ordre
environnementaux : température, salinité, pH. Les especes marines
confrontees a des conditions de température et de salinite defavorables

ont un moindre pouvoir de resistance.

Nous avons vu, d'autre part, qu'il existait une sensibilite
differentielle suivant les especes, qu'elle soit intrinseque ou liee au
mede de vie. Les formes chimiques du chlore jouent également un role 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 desinfectes semble poser moins de

problemes que lors de la chloration des eaux de boisson.

Les conséquences d'une chloration sur le milieu récepteur ne
peuvent etre estimees sans tenir compte des conditions physiques de
celui-ci (debit, courant, marée, brassage) et de la périodicite du
rejet. Une masse d'eau brassee 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 parametres agissant soit en synergie soit de
fagon antagoniste, il est imperatif de les connaltre avant de decider de

l'implantation d'un rejet chlore en riviere ou en zone littorale.

Les stations d'épurations présentent un risque non négligeable
dans la mesure ou les eaux rejetées sont riches en substances organiques
et contiennent de plus, divers micropolluants. L'utilisation du chlore
comme agent desinfectant peut etre retenue si son emploi est controle
(basses concentrations rigoureusement analysees). Ces conditions peuvent
limiter ses potentialites oxydantes sur le milieu réecepteur. Celui-ci

sera d'autant moins touche que la zone est brassee.
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Une autre solution peut etre l'utilisation de bassins de
stockage des eaux epurees, apres chloration ; ceux-ci favorisant
l'action bactericide du chlore puis sa disparition par réactions
chimiques. La mise en place de techniques de neutralisation du chlore

apres desinfection est aussi quelquefois envisagee.

En conclusion de ce document, nous pouvons reprendre les
recommandations emises par Brungs en 1573. Il proposait de limiter les
teneurs en oxydants residuels totaux, dans les zones de rejet d'eaux
usees chlorees, a des valeurs n'excédant pas 0,01 mg/l pour proteger les
‘animaux les plus resistants et 0,002 mg/l pour l'ensemble de la faune

aquatique.
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CHAPITRE V

CONCLUSION



215

La présence dans les eaux usées de nombreux microorganismes, parmi
lesquels des especes pathogénes, peut entralner lors du rejet une
dissemination de germes infectieux dans l'environnement. Dans le cas des
effluents urbains rejetes en milieu marin et lorsque la dilution n'est pas
suffisante, des traitements de désinfection peuvent etre nécessaires avant
rejet pour eviter toute atteinte aux activités sensibles a la pollution
bactérienne, que sont la baignade et la conchyliculture. La chloration des
eaux usées est un des traitements couramment utilises pour abaisser la
contamination bacterienne a des niveaux compatibles avec le maintien de ces
activités. Une bonne pratique de la chloration devra satisfaire au mieux un
compromis delicat entre, d'une part, une grande efficacitée germicide
garantie par des residuels de chlore elevés et, d'autre part, l'absence de
nuisances de nature chimique dues au chlore résiduel total ou a des

sous-produits formes au cours du traitement.

La diversite de ces sous-produits s'explique par le pouvoir
oxydant eleve du chlore entralnant de nombreuses possibilites
reactionnelles avec les composeés présents dans les eaux. Cette réactivite
chimique, qui mobilise le chlore actif au detriment de la désinfection,
dépend essentiellement des caractéristiques physico-chimiques des effluents
raiteés.

En effet, une fois la demande immediate en chlore satisfaite, ce
sont les reactions du chlore avec les composés ammoniacaux et avec la
matiere organique qui caractérisent la chimie de la chloration des eaux

usees.

Dans le cas le plus genéral d'effluents non nitrifies

(NH, HEESN NO, T ), les concentrations tres elevees en azote ammoniacal
(10-50 mg/1l N-NH

4

taux de chlore de l'ordre de quelques milligrammes par litre (5-15 mg/l),

* ) entralnent, lors de la chloration pratiquée a des

la formation de chlore combiné. Dans ces conditions, il ne peut exister du
chlore libre et l'essentiel du chlore ajoute se trouve sous forme de
monochloramine. C'est donc a ce composé qu'il faut attribuer 1l'action
desinfectante 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 nefastes des rejets chlorées dans le milieu marin.
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L'ensemble des réactions du chlore, libre et combiné, sur la
matiere organique constitue la principale voie d'elimination du pouvoir
oxydant. L'importance quantitative et la diversité des composés organiques
présents dans les eaux usées entralnent de nombreuses possibilités
reactionnelles. De fagon tres simplifiée, elles se regroupent pour un

effluent en deux grandes classes :

- Les réactions d'oxydation de la matiere organique. Elles
mobilisent la quasi totaliteé du chlore actif qui disparalt ainsi sous forme
de chlorure inactif. Elles constituent un mode de dégradation de la matiere

organique, produisant du dioxyde de carbone et des composes oxydes.

- Les réactions de la chloration produisant les dérives
organochlorés stables. Ces composés ne représenteraient qu'une tres faible
part du chlore initial, estimée a environ 1 a 3 %. Ces organochlorés se
distribuent entre diverses familles de constituants tels que, par exemple,
les trihalomethanes, les haloacetonitriles, les chlorophénols, les
hydrocarbures aromatiques chlorés... Parmi ceux-ci, les trihalométhanes
sont, en quantite, les plus importants et leurs concentrations atteignent

quelques dizaines de microgrammes par 1i

Dans les eaux usées, du fait du caractere competitif de ces
réactions, la formation immeédiate et prépondérante de monochloramine se
fait au detriment des réactions du chlore avec la matiere organique. En
raison d'un pouvoir oxydant inférieur de la chloramine par rapport a celui
du chlore libre, on observe une disparition plus lente de cette chloramine

et des rendements plus faibles pour la formation de derives organochlorés.

La formation de chloramines organiques, par action du chlore sur
les composés possédant une fonction amine primaire, présente une grande
analogie avec les reactions du chlore sur 1l'ammoniac. Les chloramines
organiques peuvent, dans le cas de la chloration des eaux usées,
representer une part importante du chlore initial ; l'efficacite germicide

de tels composes est faible et leur evolution ultérieure reste assez mal

connue,
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L'emploi du chlore dans la désinfection des eaux usées repose sur
le pouvoir bactericide de cet oxydant. Cependant, compte tenu des
concentrations élevees en ammoniac, la chloration aux taux de chlore
couramment utilises a lieu bien en deqé du point de rupture : c'est donc a
la monochloramine qu'il faut attribuer ce pouvoir bactéricide. Ceci peut
apparaitre contradictoire avec ce qu'on connalt de l'efficacite germicide
comparée au chlore libre et a la monochloramine, le chlore libre etant pour
un meme temps de contact de dix a cent fois plus efficace que la
monochloramine. En fait, il est géneéralement admis que l'efficacite d'un
traitement par les oxydants est liee au produit (c x t) de la concentration
en oxydants résiduels totaux par la duree d'exposition. Dans le cas de la
monochloramine, sa persistance dans les eaux, qui est superieure a celle du
chlore libre, compense en partie une efficacité germicide moindre. Le
pouvoir germicide de la chloramine pourrait eventuellement s'expliquer par
une lente hydrolyse qui régénérerait le chlore libre, veritable agent

desinfectant.

L'action de la matiere organique, et d'une fagon plus genérale des
composés réducteurs, sur l'efficacité du traitement constitue un tres bon
exemple illustrant l'importance des caracteristiques physico-chimiques de

l'effluent sur 1l'efficacité de la desinfection. C'est pour cela, qu'a
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liorent avec le degré d'epuration prealable de l'effluent. En effet,

- 0

‘efficacite augmente lorsque la demande en chlore de l'effluent diminue.

Les matieres en suspension peuvent agir a double titre sur le
rendement de la desinfection, d'une part en contribuant a cette demande en
chlore, d'autre part en favorisant les phénomenes d'adsorption des micro-
organismes aux particules solides. En effet, la formation de tels aggrégats

protegerait une fraction des germes de l'action des désinfectants.

Ainsi, on congoit mieux toute 1'importance des différentes etapes
de l'épuration des eaux usées sur le rendement du traitement final de
desinfection. Le degré de finition de l'effluent permet un gain en
efficacite desinfectante pour une consommation minimale d'oxydants et une
reduction des concentrations résiduelles dans les effluents rejetés au
milieu naturel. En cela, on ne peut que souscrire aux recentes directives
du Conseil Superieur d'Hygiene s'opposant a une géneralisation de la

chloration sans épuration préalable des effluents.
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Dans des conditions de traitement identiques, l'efficacite de la
désinfection varie selon la sensibilite des différents germes aux agents
desinfectants. 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 a cent fois plus
resistants a 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 a ceux

necessaires a 1l'elimination des coliformes.

De maniere plus fondamentale, un tel constat pose le probleme de
la validite de la notion de germes tests de contamination pour apprécier
l'efficacite d'un traitement. Rappelons que cette notion de germes
indicateurs de contamination fecale repose sur une relation entre germes
utilises comme indicateurs en raison de leur denombrement plus aise et le
risque de presence des germes pathogénes. L'elimination des germes tests au
cours d'un traitement, quelqu'il soit, ne signifie pas forcément que la
destruction des germes infectieux ait eté realisee dans les mémes
proportions. En l'absence de moyens appropriés plus fiables pour determiner
les differents germes pathogénes, il y a lieu de redoubler de prudence pour

-

apprecier liefficacite desinfectante des di

@

des numérations de germes tests classiquement realisées.

De fagon tres simplifiée, il est permis d'affirmer que la
chloration améliore la qualite microbiologique des eaux usées, sans
toufefois garantir une parfaite securite compte tenu de la resistance de
certains microorganismes aux agents oxydants. Un gain dans ce sens pourrait
etre obtenu en renforgant les taux de chlore, ce qui conduirait a augmenter

1'impact des effluents chlores sur 1l'environnement.

En effet, le pouvoir biocide du chlore doit, dans la mesure du
possible, n'etre dirigé que vers les microorganismes indésirés. Les effets
biologiques des composés oxydants produits par la chloration des eaux ont
fait l'objet de tres nombreux travaux mettant en évidence leur forte

toxicite.
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Figure 1 : Valeurs du couple concentration en chloramine X temps de contact
pour inactiver 99 % des microorganismes (d'apres Sobsey, 1988).
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Les premieres manifestations de l'effet de la chloration se
traduisent chez les organismes mobiles par des réactions d'evitement des
que les concentrations atteignent la dizaine de microgrammes par litre. Des
effets plus séveres, allant jusqu'a la destruction totale des individus,
sont observés a des concentrations sensiblement plus élevees, de l'ordre du
milligramme par litre, comparables aux teneurs observees dans les effluents

urbains chlores.

La figure 2 présente de fagon tres synthetique la compilation d'un
grand nombre d'observations sur les effets du chlore total sur les
invertéebres et les poissons. Il est particulierement intéressant de
constater que les premiers signes d'effets deleteres de la chloration
apparaissent a des concentrations de l'ordre de la dizaine de microgrammes
par litre. Ce tableau reévele une relative dispersion des résultats qui

tient a plusieurs facteurs, dont :

- La diversité des organismes etudiés, ayant des sensibilites
differentes aux agents oxydants en relation avec leur physiologie, leur

stade de developpement.

- La multiplicité des conditions expérimentales susceptibles de
modifier les mecanismes réactionnels des oxydants (conditions du milieu et

d'exposition).

- Les difficultes analytiques ne permettant pas toujours de
preciser avec toute la sensibilité et la specificité requises la nature des

especes chimiques.

- La diversité des criteres biologiques et biochimiques utilisés

pour evaluer les effets du traitement.

Malgré ces limites, on observe une convergence des observations,
en allant de la toxicité aigué a des effets sublétaux, ce qui conduit a
définir une concentration en oxydants residuels totaux a ne pas dépasser de
l'ordre de 10 pg/l. Cette limite pouvant méme dans quelques cas ne pas etre

suffisamment basse pour protéger les organismes les plus fragiles.
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Figure 2 : Effets létaux et sublétaux du chlore total (libre et combine)
sur invertebres et poissons.
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La formation de derivés organochlorés ou de composés d'oxydation
rémanents, souvent mis en cause a propos de la chloration systématique des
eaux, ne se pose pas pour les eaux usees avec la meme acuité que dans le
cas des eaux de boisson. En effet, les concentrations en constituants
organochlores restent faibles (quelques dizaines de pg/l) en regard des
concentrations toxiques. A plus long terme, de tels composés ne devraient
pas présenter des risques trop eleves pour l'environnement compte tenu de

leur caractére volatil ou de leur faible potentiel de bioaccumulation.

En résumé, il apparalt donc que, dans la majorite des cas,
l'impact de la chloration des effluents urbains sera essentiellement lie a
la présence de la monochloramine. A la difference du chlore libre, cette
forme du chlore combiné est plus persistante. La monochloramine s'élimine
lentement en redonnant par hydrolyse des oxydants libres rapidement
consommeés. Dans l'eau de mer, ces reactions entrafnent, en raison de
l'oxydation des bromures, la formation d'especes 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 recepteur.

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 elevee, c'est sur la dilution optimale des rejets

qu'il faudra agir pour reduire les effets de la chloration.

Dans les conditions habituelles de la chloration, on peut
s'attendre a mesurer dans les effluents des concentrations en mono-
chloramine pouvant atteindre 5 mg/l. 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 toxicite.

Dans le cas ou ces conditions de dilution ne peuvent etre
satisfaites, certains préconisent une dechloration 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 procédes eliminent efficacement les nuisances liées aux
oxydants residuels, et les risques d'acidification ou de désoxygénation
partielle du milieu qu'ils peuvent théoriquement entralner semblent a
priori assez faibles. Cependant, ils ne suppriment pas les nuisances créees
par les organochlorés ; de plus, ils rendent les systemes de désinfection
plus complexes et entralnent des surcouts d'exploitation. D'autres
traitements désinfectants peuvent etre proposés en remplacement du chlore.
Citons, par exemple, l'infiltration dans les sols ou le lagunage dont
l1'efficacité germicide, souvent importante, est liée au temps de séjour des
effluents, a la température et a l'ensoleillement ; dans 1'état actuel des
techniques, ces procédés sont cependant difficiles a mettre en place dans
des grandes villes. Par ailleurs, d'autres désinfectants chimiques peuvent
etre 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 bactericide et de faible production de composeés indeésires.

La preésentation succincte qui suit permet une évaluation rapide

des avantages et des inconvénients de ces différents procédes :
L'ozone :

- pouvoir oxydant élevé : oxyde la matieére organique (cétones,

aldéhydes, époxydes) ;

- 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 a celui du chlore et de la mono-

chloramine pour des faibles résiduels et des temps de contact brefs H

- toxicité faible du rejet du fait de l'absence de résiduel.
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Le dioxyde de chlore :

.
.

peu d'organochlorés et pas de

- moins reactif que le chlore

.

chloramines ;
- efficacité désinfectante supérieure a celle du chlore combiné ;

- effets de sous-produits (chlorite) peu etudies.

-
.

Le brome et les dérives bromes

- formation de bromamines désinfectantes et de dérives

.

organobromes ;

- résiduel faible ;

.

- pouvoir germicide comparable a celui du chlore libre

- toxicité du rejet moindre qu'avec le chlore car les bromamines

sont moins stables.
Ainsi, 1l'ozone, couramment utilisé en combinaison avec le chlore
dans la sterilisation des eaux de boisson, présenterait de nombreux

attraits comme alternative a la chloration des effluents urbains. Son

principal inconvenient actuel serait son cout supérieur.

La desinfection par l'irradiation aux U.V. reste un traitement

onéreux qui ne convient qu'a la désinfection d'effluents trés épures,
permettant une bonne transmission des rayonnements.

Cette derniére observation, concernant la qualité de l'effluent a

desinfecter, s'applique a l'ensemble des traitements. D'une manieére
générale, 1'élimination de la charge en matiére organique améliore

l'efficacité de la désinfection et minimise les risques pour le milieu.

Enfin, dans 1l'état actuel des connaissances, le criter?
d'efficacité d'un traitement, et par conséquent, le choix des techniques d#

désinfection, reste fondé sur la mesure des germes tests dont on devrA

constamment garder en mémoire les limites.





