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Résumeé

Ce travail avait pour but 1’étude de I’élimination de Sulfaméthoxazole, un antibiotique de la

famille des sulfamides, de I’environnement aquatique.

Le procédé photo-Fenton hétérogéne et Fenton hétérogeéne assisté par micro-onde ont été appliqués
avec l'utilisation des catalyseurs solides contenant le Fer (la goethite FeOOH, 1’hydroxyde double

lamellaire LDH de type (Mg-Fe-Al) avant et aprés calcination).

La synthése des catalyseurs a été réalisée par le mélange des sels métalliques en milieux basique, leurs
caractérisation a été fait par (DRX), (ATG), et infrarouge (IR). L’influence de différents parametres
sur la cinétique de dégradation du SMX tels que le pH, la concentration du catalyseur, la concentration

de I’oxydant (H,0O,) et la puissance de chauffe, ainsi que la stabilité des catalyseurs ont été étudiée.
Mots clés : le sulfamethoxazole, photo-Fenton, catalyse hétérogene, adsorption, élimination
Abstract

This work aims to remove an antibiotic sulfamethoxazole in water, by the application of the
heterogeneous photo-Fenton process and heterogeneous Fenton assisted by microwave, all the
reactions were carried out with the use of solid catalysts containing iron (the goethite FeOOH, and the

calcined and not calcined layered double hydroxide LDH).

The synthesis of the catalysts was carried out by the mixture of the metal salts in basic environments,
their characterization was done by (XRD), (TGA), and (IRTF). The influence of different parameters
on the SMX degradation kinetics such as pH, the concentration of catalyst, the concentration of the

oxidant (H,0O,) and the MW power to obtain optimum operating conditions were studied.

Key words : sulfaméthoxazole, photo-Fenton, heterogenous catalysis, adsorption, removal
,"/AiLd

alile N atiall J g luSlialalual) (g gaadl dlaall g g le sl SV A0 gall S slall aal (e paldil) dglae () Jaall laa Coag
(all # iV acsall uilaiall pe o 5 Jelie aladiul 48 jla ga g daadial) 32uSY) (3 5k aa) Jlaaiuly ¢ olaall (o apaldlyil)

g Sall g el ) i) (354

Mg-Al-Fe <&V bl 5 FeOOH sl : (b s uall jaie o (55t i 5 dbia <) jiae 2330 Jlasivd o
oSl 2ay 5 )8

el ¢l ¢ pabiasd¥) cpuilatall e jaaill oJ g jlS glaldbl) ; mlidelf clal<



SOMMAIRE

LISTE DES SYMBOLES ET ABREVIATIONS

LISTE DES TABLEAUX
LISTE DES FIGURES
INTRODUCTION GENERALE.......uuuttiiiiiiiiiiiiiiineeeeeeeeeeesneennnns
Chapitre I : Etude bibliographique
Introduction...... ... .o i, 4
I.1 Généralité sur les médicaments.....................coooiiiiiii, 4
I.2. Histoire de médicament........................oiiiiiiiiiiiiiii e 4
1.2. Définition de médicament.......................... 5
I.3. Composition des médicaments.......................oooiiiiiiiiiiiiiin i, S
I.4. Classification des médicaments....................c.oooiiiiiiiiiiiiiinien.. 6
L.5. Les antibiotiques. .......... ... 7
LS. DEfiNItion. .. ..o 7
I-5-2. Présence et devenir de certains antibiotiques et antibactériens dans
s ST P .. 8
I.6. Consommation mondiale et algérienne de médicament..................... 8
1.6.1. Les médicaments a usage humain.................................cea. 8
1.6.2. Le médicament a usage vétérinaire...............................oooinel. 9

LI.7. Médicament et environNemMeNt. ... .........oerneemneeeee et aeeaaennnnn 10



1.7.1 La contamination des milieux aquatiques.................................. 11

1.7.2. Les risques de contamination pour ’homme.............................. 13
I.8. Réglementation et l1égislation...................................L 15
I1. Présence de résidu de sulfaméthoxazole dans les eaux..................... 16
I1I. Les procédés d’oxydations avancées......................coeeviiiinnennn... 17
L1, Introduction. ... ... e 17
I11.2. Classification des procédés d’oxydations avancées...................... 19
II1.3. Réactivité du radical OH®...........................cocoii, 20
I11.4. Mécanisme d’oxydation par le radical libre............................... 21

IIL.5. Constantes cinétiques de réactions entre les OH® et les composés

L1 e 1T L1 UL 22
I11.6. principaux procédés d’oxydations avancées............................... 23
I11.6.1. Les procédés d’oxydation avancée en phase homogene............... 23
I11.6.1.1. Photolyse Directe (UV seule).................ooiiiiiiiiiiiin... 23
II1.6.1.2. Photolyse HyO2/UV .. ..o e 24
ITL.6.1.3. OZONAtiON. ..ottt e 24
IIL6.1.4. Procédé O3/UV ..., 26
I11.6.1.5. Peroxonation (HyO5/O53).....ccvviiiiiiiiiii e 26
I11.6.1.6. Photo-peroxénation O;/H,O,/UV ..., 26
I11.6.1.7. Procédé Fenton (Fe> /HyO2)......ovueeeeieieeieeiee e, 27
I11.6.1.8. Procédés Photo-Fenton (Fe* /H,O5/UV).......o.oviuiiiieiiieiinn.., 28

I11.6.2. Les procédés d’oxydation avancée en phase hétérogene.............. 29



I11.6.2.1. Photocatalyse hétérogene......................cooiiiiiiiiiiiiiiinnn, 29

I11.6.2.1.a. Principe de photocatalyse hétérogeéne.............................. 29
I11.6.2.1.b. Mécanisme réactionnel photocatalytique.......................... 30
I11.6.2.2. Photo-Fenton hétérogéne.........................coiiiiiiiiiiinn.. 31
IV. Catalyseurs solides utilisés en photo-Fenton hétérogéne................. 32
IVA.Lagoethite..............oooiiiii e 32
IV.2. Mécanisme d’oxydation a la surface de la goethite...................... 33
IV.3.Les argiles. ... ..o e 34
IV3d.GEneralité. ... 34
IV.3.2. Classification des argiles........................ooiiiiiiiii... 34
IV.3.3. Les hydroxydes doubles lamellaires....................................... 35
IV.3.4. Structure de base d’un hydroxyde double lamellaire.................. 35
V. Technologie de micro-ondes.....................cooiiiiiiiiiiiiiii e 37
V1 INtroduction. ... ... 37
V.2. mécanisme de chauffagepar MW........................ii.. 37

V.3. Application de la technologie des micro-ondes dans la dégradation des

effluents pharmaceutique dans les eaux usées........................ccoevvinnnn. 38
ConcClusSion. ... e 39
Chapitre II : procédés expérimentaux et méthodes d’analyses

I. Produits chimiques et matériels utilisés........................ccccoeeeennnnn .54

L.1. Produits chimiques. ... e 54



I.1.1. Propriétés physico-chimique du sulfaméthoxazole....................... 54

I.1.2. Préparation des solutions..........................oiiiiiiiii 56
1.1.2.1. Préparation de la solution du SMX....................ooiiii. 56
1.1.2.2. Préparation des catalyseurs.....................oooiiiiiiiiiiiiiiii i, 57
1.1.2.2.1. Préparation de ’argile Mg-Al-Fe..........................ooiinet. 57
1.1.2.2.2. Préparation de Mg-Al-Fe calciné........................................ 58
1.1.2.2.3. Préparation de la goethite.....................................l 58
I.2. Matériels et dispositifs expérimentaux...........................o 59
I.3. Procédure expérimentale........................oooiiiiiiiiii e, 59
1.3.1. Photo-Fenton hétérogene.......................ooiiiiiiiiiiiiiiiiii e, 59
1.3.2. Fenton hétérogéne assisté par MW.....................oooiiiiiiiiinnn... 60
TI MIEEhOdeS. ... .o e 60
I1.1. Méthodes de caractérisation des catalyseurs solides....................... 60
I1.1.1. Point isoélectrique (PIE).................oiiiiii e 60
I1.1.2. Diffractométrie de rayons X (DRX)............c.coiiiiiiiiiiiiiiin, 61
I1.1.3. Spectroscopie Infrarouge. ..., 63
I1.1.4. Analyse thermogravimétrique.........................ooiiiiiiiiiiiiinnn, 66
I1.2. Les techniques analytiques.....................oooiiiiiiiiii i, 68
I1.2.1. Spectrophotométrie UV-visible................................l. 68
I1.2.2. Chromatographie liquide a Haute Performance(CLHP)............. 68

IL2.2. 0. DEfinition. ... ..o 68



I1.2.2.2. Principe de fonctionnement..........................ooiiiiiiiiiiinn. 68

11.2.2.3. Composition d’une chromatographie liquide a Haute

Performance(CLHP)........ ... e 70
I1.2.3. Dosage de fer dissous...............cooiiiiiiiiiiiiiiii e, 72
CHAPITRE III : Résultats et discussion

I. Etude de la cinétique de dégradation de Sulfaméthaxozole (SMX) par le

procédé photo-Fenton hétérogeéne.........................ooiiiiiiiiiiiinn.. 77
I.1. Dégradation de SMX par photolyse....................ooiiiiiiiiiiin. 77
1.2. Dégradation du SMX par HyO;....oooooiiiiiii e, 78
I.3. Dégradation du SMX par UV/H,O;.....cooiiiniiiiiiii e, 79

I.4. FEtude de la cinétique de dégradation par le procédé

UV/H,00/FeOOH. ... e, 80
L4.1 Effetdu pHinitial..... ... ... 82
1.4.2. Effet de concentration initiale de ’oxydant H,O,........................ 84
1.4.3 Effet de concentration de la goethite......................................... 85

I.5. Etude de la cinétique de dégradation par le procédé

UV/HO2/LDHIC. . ... e 86
I51.Effetde pHinitial...................... . 87
1.5.2. Effet de concentration initiale de Hy;O,............cooiiiiiiiiii. 89
1.5.3. Effet de concentration de LDHnc....................o.oooiii 91

I1.6. Etude de la cinétique de dégradation par le procédé

UV/HZ02/LDHEC. ... e, 92



L.6.1. Effetde pHinitial................. ... ..., 93
1.6.2. Effet de concentration initiale de HyO,...........oooiiiiiiiiiiiiiii, 95
1.6.3. Effet de concentration du LDHec.......................ooiiiiiiiiiiiiia. 96

I.7. comparaisons entre les systtmes UV/H,0,, UV/H,0,/FeOOH,

UV/H,0,/LDHe et UV/H,;O0/LDHRC. ..o, 98
1.8. Stabilité des catalyseurs..................ooiiiiiiiiiiiii i 99
1.8.1. La détermination des ions de fer dissous............................ 99
1.8.2 Recyclage des catalyseurs...............oooiiiiiiiiiieiiiiii e, 100
1.8.3. Dégradation du SMX par le systeme photo-Fenton homogene...... 101

I1. Etude de la cinétique de dégradation de sulfaméthaxozole (SMX) par le

procédé Fenton hétérogeéne assisté par micro-ondes........................... 104
I1.1. Dégradation de SMX par le systtme MW/H,0,/FeOOH................ 104
IL1.1. Effetde pHinitial.............. ..., 105
I1.2. Dégradation de SMX par le systtme MW/H,0,/LDHnec................ 105
IL2.1. Effet de pHinitial...................... e, 106
11.2.2. Effet de concentration initiale de HyO,.................cooiiiiiiii .. 107
I1.2.3. Effet de concentration du catalyseur LDHne............................ 108
I1.2.4. Effet de puissance de chauffage par MW............................. ... 109
I1.3. Dégradation du SMX par le systeme MW/H,0,/LDHec.................. 111
IL3.1. Effetde pH initial.............. ..., 111

11.3.2. Effet de concentrationde H,O,..........oooiiiiiiiiiiiiiiiii, 112



I1.3.3. Effet de concentration de catalyseur LDHec.............................. 113
I1.3.4. Effet de puissance de MW..... ..., 114
III. Détermination des constantes cinétiques apparentes..................... 115

CONCIUSION. . ..o e 118



SYMBOLES

gr : gramme

mg : milligramme
LLg : micro-gramme
ng : nano-grammes
t : tonne

uL : microlitre

ml : millilitre

L : litre

nm : hanometre
cm : centimetre

s : seconde

min : minute

h : heure

SYMBOLES ET ABRIVIATIONS

M : concentration molaire (mole/L)

N : concentration normale (normalité)

ppm : partie par million

C : concentration

R : radical organique

r : vitesse de réaction

K : constante de vitesse de réaction chimique

Kapp : constante apparente

pKa : constante d’1onisation



eV : electro-volte

V : volte

W : watt

"C : degré Celsius

MHz : méga hertz

h, k, I : plans réticulaires

d(hkl) : Ia distance inter-réticulaire

0 : ’angle d’incidence des rayons X sur la surface du matériau étudié
n : I’ordre de la réfraction

A : La longueur d’onde du faisceau de rayons X
Iy : intensité incidente

I : intensité transmise

Py : puissance de la lumiére incidente

&, : coefficient d’absorption molaire.

1 : la longueur du trajet optique

Amax - 12 longueur d’onde maximal

R?: Le facteur de corrélation

Pt : platine

logKow : cofficient de partage octanol/eau (interaction entre 1’eau et le
médicament)

ABRIVIATION

ATC : Anatomique, Thérapeutique et Chimique.
ATG : Analyse Thermogravimétrique

CDER : Center for Drug Evaluation and Research

CIP : Ciprofloxacin



CLHP : La Chromatographie Liquide a Haute Performance
CPD : Cyclophosphamide

DBO : Demande Biologique d’Oxygeéne

DCO : demande Chimique d’Oxygene

DO, : Densité Optique

DRX : Diffractométrie de rayons X

FDA : Food and Drug Administration

Fe-Lap : laponite contenant le fer non calciné
Fe-Lap-TA : laponite contenant le fer calciné
HT : hydrotalcite

IR : Infrarouge

LDH : Hydroxydes doubles couches

LDHc : hydrotalcite double lamellaire calcinée
LDHnc : hydrotalcite double lamellaire non calcinée
MEB : Microscopie Electronique a Balayage
MES : Matiere En Suspension

MNU : Médicament Non Utilisé

MO : Molécules Organiques

MP : point de fusion

MW : Micro-ondes

NHE : Electrode Normal a Hydrogene

PIE : point isoélectrique

POA : Procédés d'Oxydation Avancée

Pw : puissance de chauffe par MW



RH : Substrat Organique

SAA : Spectroscopie d’ Absorption Atomique
SMX : Sulfaméthoxazole

STEP : Station de Traitement Des Eaux Usée.
TG : Thermogravimétrie

TMP : Trimethoprim

US § : dollar américain

UV : ultra-violet



LISTE DES TABLEAUX

CHAPITRE I
Tableau 1.1 : Quelques classes thérapeutiques de médicaments.................. 6
Tableau 1.2 : Quelques antibiotiques présents dans les eaux usées............... 8

Tableau 1.3 : Evolution de la répartition des achats de médicaments par les

pharmacies de détail dans le monde entre décembre 2005 et décembre 2006...9

Tableau 1.4 : Utilisation en tonnes de médicaments vétérinaires en Europe en

Tableau L.5 : Différents procédés d’oxydation...............coeeviiiiiiiiiiinnn. 19

Tableau 1.6. : Comparaison des pouvoirs oxydants de divers oxydants

6] 130808 (0 |01 20

Tableau 1.7 : la constante de vitesse (Koy) de réaction des OH® avec les

différentes molécules organiques en milieu aqUEUX..........evvevvvinieennnnnnn.. 22
CHAPITRE I1

Tableau II.1 : Fournisseurs et qualité des réactifs utilisés......................... 54
Tableau I1.2 : les propriétés physico-chimiques de sulfaméthoxazole.......... 56
Tableau I1.3 : les propriétés physiques et chimiques de la goethite.............. 58
Tableau I1.4 : Méthode de séparation HPLC pour le suivi du SMX.............71
CHAPITRE I1I

Tableau IIL.1: les constantes cinétiques apparentes k,,, de I’oxydation du



LISTE DES FIGURES

CHAPITRE I :

Figure 1.1 : Médicament - composition, origine et formes......................... 6
Figure 1.2: Sources et voies d’acces des médicaments dans
I @NVITONNEMENL. ...\ttt 12

Figure 1.3 : Evolution depuis 1991 du nombre de publications portant sur la

pollution de I’eau par des produits pharmaceutiques............c.cceoevveiniennnn.. 13
Figure 1.4 : Nombre de travaux publiés sur les POA depuis 1989................ 18
Figure L.5 : Principaux procédés de production des radicaux hydroxyles....... 20

Figure 1.6 : Schéma de semi-conductrice excitation par faisceaux lumineux
conduisant a la création des «é&lectrons» dans la bande de conduction et des

«trous» dans labande de ValencCe. .......ooooeniiem e 30

Figure 1.7 : Structure de la goethite (les points représentent les atomes

AMydrOgeNe). . ..o e 32
Figure 1.8 : Structure de la brucite Mg(OH),....c.oovoviiii e, 36

Figure 1.9 : Représentation schématique de la structure de matériaux de type

hydrotalCite. ... .o e 36
Figure 1.10 : Distribution des dipdles sous I’effet dans un champ ¢€lectrique...38
CHAPITRE 11 :

Figure II.1 : Distribution des molécules de SMX en fonction du pH............ 55
Figure I1.2 : La longueur d’onde max (An.x) @ pH acide, neutre et basique....55

Figure I1.3 : Schéma des méthodes de synthése usuelles des HDL.............. 57



Figure I1.4 : Micro-ondes MWOO611/WH............c.oii, 59
Figure IL.5 : Dispositif expérimentale de photo-fenton hétérogene............... 60
Figure I1.6 : Point isoélectrique de FeOOH, LDHc, LDHnc ..................... 61

Figure I1.7 : Schéma représentant le principe de la diffraction des rayons X par

les plans réticulaires d’indices h, ket 1. 62
Figure. I1.8 : DRX de FEOOH........c.oiiiii e, 63
Figure I1.9 : DRX de LDHnc et LDHC.........ccoviiiiiiiiiiiiiiie 63

Figure I1.10 : Spectre infrarouge de LDHnc avant et apres la réaction photo-

FOntON. .. 65
Figure I1.13 : Thermogrammes des LDHc et LDHnc...............coooiiiinnt. 67
Figure 11.14 : Thermogrammes de FEOOH.....................oooiiiiiiinn.L. 67

Figure II.15 : Schéma de principe de la chromatographie liquide avec détection

UV/VISIDIC. .o e 69
Figure 11.16 : Chromatographie Liquide a Haute Performance YL9100.........70
Figure I1.17 : Le pic du SMX analys¢ par HPLC YLI9100........................ 72

Figure II.15 : Spectroscopie d’Absorption Atomique SAA de marque Perkin
Elmer analyst 100.........coiiiiiii e 72



CHAPITRE III
Figure II1.1 : Dégradation du SMX par le systeme UV seul..................... 78

Figure II1.2 : L’effet de différentes concentrations de H,O, sur la cinétique de

dégradation du SMX par HyO,seul......o.oooiiiiii e 79
Figure I11.3 : La cinétique de dégradation du SMX par le systeme UV/H,0,..80
Figure I11.4 : Adsorption du SMX sur la goethite FEOOH a différents pH......81

Figure IIL5 : Effet de pH initial sur la dégradation du SMX par le systéme
UV/HQOZ/FGOOH ........................................................................ 82

Figure II1L.6 : Fraction des especes SMX en fonctiondu pH..................... 83

Figure II1.7 : Effet de ’oxydant H,O, sur la cinétique de dégradation du SMX
par le systéme UV/HyO,/FeO0H. ... ..ot 84

Figure 1.8 : Effet de concentration de la goethite sur la cinétique de dégradation

du SMX par le systéme UV/H,O,/FeOOH...........ccooiiiiiiiiiiiiien, 85

Figure II1.9 : Adsorption du SMX sur LDH calcinée a différentes valeurs de pH
INIEIAL. Lo 87

Figure I11.10 : Effet de pH initial sur la cinétique de dégradation du SMX par le
systeme UV/ HyOp/LDHNC. ..o e 88

Figure II1.11 : Effet de concentration de H,O, sur la cinétique de dégradation

du SMX par le systtme UV/Hy;Oo/LDHNC......c.ooiiiiiiiiiiii i 90

Figure II1.12 : Effet de concentration de catalyseur LDHnc sur la cinétique de

dégradation du SMX par le systeme UV/H,O,/LDHnNC..........ccoooiiiinn.... 91

Figure II1.13 : La cinétique d’adsorption du SMX sur LDHe................... 92



Figure I11.14 : Effet de pH initial sur la cinétique de dégradation du SMX par le
systeme UV/HyOp/LDHC. ..o 94

Figure IIL.15 : Effet de concentration de H,O, sur la cinétique de dégradation

de SMX par le systeme UV/H,Oo/LDHC......cccvviiiiiiiiii e 95

Figure III.16 : Effet de concentration du catalyseur sur la cinétique de

dégradation du SMX par le systeme UV/H,O,/LDHc........cooooviiiiiiiinn.. 97

Figure III.17 : Comparaison entre les systemes UV/H,0,, UV/H,0,/LDHc,
UV/H,0,/LDHnc et UV/Hy;O2/FEOOH. ..., 98

Figure III.18 : Dissolution des ions de Fer en fonction du temps lors du
traitement par les systtmes UV/H,0,/FeOOH, UV/H,0O,/LDHnc,
UV/H 00/ LDHC. .., 99

Figure I11.19 : Recyclage des catalyseurs LDHc, LDHnc, FeOOH............ 100

Figure I11.20 : Dégradation du SMX par le systéme homogéne UV/H,0,/Fe*” et
hétérogéne UV/H,Oo/FEOOH. .. ..o 102

Figure I11.21 : Dégradation du SMX par le systéme homogéne UV/H,0,/Fe*” et
hétérogéne UV/H,;Oo/LDHNC. ...o.viiiiii e 102

Figure II1.22 : Dégradation du SMX par le systéme homogéne UV/H,0,/Fe*" et
hétérogéne UV/H,;Oo/LDHNC. ...o.viiiiii e 103

Figure I11.23 : Cinétique de dégradation du SMX a différentes valeurs de pH
par le systtme MW/H,Op/FEOOH.........ccooiiiiiiii e, 105

Figure I11.24 : Effet de pH initial sur la cinétique de dégradation du SMX par le
systeme MW/HyOo/LDHNC. .....oiiiiii e 106

Figure IIL.25: Effet de concentration initiale de H,O, sur la cinétique de

dégradation du SMX par le systtme MW/H,0,/LDHnc........................... 107



Figure II1.26 : Effet de concentration de catalyseur LDHnc sur la cinétique de

dégradation du SMX par le systtme MW/H,O,/LDHnc................coeeeene 108

Figure II1.27 : Effet de puissance de MW sur la cinétique de dégradation du
SMX par le systtme MW/H,;Op/LDHNC.......ooviiiiiiiiiiii i, 110

Figure I11.28 : Effet de pH initial sur la cinétique de dégradation du SMX par le
systeme MW/H,;O0/LDHC. .....oooii e, 111

Figure I11.29 : Effet de concentration de H,O, sur la cinétique de dégradation

du SMX par le systtme MW/H,O,/LDHC........coviiiiiiiiiiiiiiee 112

Figure II1.30 : Effet de concentration de LDHc sur la cinétique de dégradation
du SMX par le systtme MW/H,O,/LDHC........ccviiiiiiiiiii i 113

Figure II1.31 : Effet de puissance de MW sur la cinétique de dégradation du
SMX par le systeme MW/H,;Op/LDHC......oooiiiiiiiiiii e 115



INTRODUCTION GENERALE

INTRODUCTION GENERALE

Au cours de ces derniéres décennies, la pollution de I'environnement aquatique par la
présence massive des produits pharmaceutiques persistants dans les effluents d'eaux usées
provenant des industries ou méme les utilisations normales est un grave probléme
environnemental. La contamination des eaux souterraines ou superficielles par ces produits
médicamenteux impose d'importantes menaces sur les ressources en eau et la santé publique.
Certains types de ces polluants dans I'eau et le sol sont des molécules organiques complexes
qui sont souvent difficiles a dégrader, tels que, les anticancéreux, les antibiotiques, les
hormones, les anti-inflammatoires,...etc. Malgré les faibles concentrations des antibiotiques
détectés, leur présence dans les eaux environnementales est une préoccupation, parce que les
contaminants antibiotiques pourraient perturber I'écologie microbienne, augmenter la
prolifération des agents pathogénes résistants aux antibiotiques, et pourraient constituer une

menace pour la santé humaine.

Le sulfaméthoxazole (SMX), le polluant étudié dans ce travail, est un antibiotique a
usage humain et vétérinaire, le plus couramment détecté dans les eaux, il a été le font de

plusieurs recherches a pour but d’étudier les méthodes les plus adaptables d’éliminer.

Plusieurs procédés physiques, chimiques et biologiques ont été développés pour
¢liminer ou détruire ces polluants, tels que les procédés classiques, la coagulation et la
floculation, 1’adsorption, le traitement biologique, la séparation membranaire...etc.
Cependant, de nombreux types de polluants toxiques graves tels que les antibiotiques sont
résistants aux traitements classiques et le taux de dégradation est trés faible. Ainsi que, les
procédés d'adsorption suffisent de transférer la forme du polluant de l'eau a I'état solide sans le

détruire.

Les procédés d’oxydations avancés apparaissent comme procédés puissants pour le
traitement des eaux usées et les eaux souterraines et superficielles contaminées par les

composés pharmaceutiques.

Dans ce travail, on essaye de mettre en évidence, I’oxydation de 1’antibiotique SMX
par photo-Fenton hétérogene en utilisant des catalyseurs solides contenant le fer. La
minéralisation des molécules pharmaceutiques par ce procédé est trés efficace et tres
¢conomique a cause de leurs réactifs qui ne sont pas chéres, ainsi que la possibilité¢ d’utiliser

les catalyseurs plusieurs fois (recyclage) et par conséquent réduire la pollution au fer dissous.
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Le couplage de procédé Fenton avec I’irradiation par MW est devenu une technologie trés
efficace et treés utilisée pour I’oxydation des composés pharmaceutiques, en raison de sa

capacité trés importante d’accélérer les réactions d’oxydations.

En premier lieu, la partie théorique consiste a présenter la pollution des milieux
aquatiques particulierement par les composés pharmaceutiques. On s’intéresse essentiellement
le sulfaméthoxazole, leur présence et leur effet sur ’environnement. Puis on présentera
brievement les techniques d’oxydations avancées existantes. Ensuite, on détaillera le principe,
la mise en ceuvre et les catalyseurs utilisés dans le procédé photo-Fenton hétérogene, et le

Fenton hétérogene assisté par micro-onde.

Le second chapitre est consacré a la description du matériel et des méthodes
expérimentales ayant permis la réalisation pratique de cette étude. Les modes opératoires, les
réactifs, les appareils de caractérisation et d’analyse chimique, les méthodes de préparation

des catalyseurs et réacteurs photocatalytiques utilisés y seront présentgs.

Le troisiéme chapitre se compose de deux parties, la premicre sera consacrée a I’étude
de dégradation de sulfaméthoxazole (SMX) par photo-Fenton hétérogene, avec les différents
catalyseurs qui ont été testés en étudiant I’effet de différents paramétres. Dans la deuxiéme
partie, les lampes UV ont été remplacées par I’irradiation du micro-onde, c’est le systéme dite

Fenton hétérogene assisté par micro-ondes.

Enfin, on terminera par une conclusion.
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Chapitre I — Etude bibliographique

1. Généralité sur les médicaments
1.1. Histoire de médicament

De ['utilisation des plantes comme remedes a certaines maladies, jusqu'a 'apparition
récente des médicaments issus des biotechnologies, I'histoire du médicament est largement
associée a la recherche scientifique, qui tente deés le XVlIe siecle de trouver un remede

spécifique pour chaque maladie [Dirany, 2010].

L'origine du médicament est l’utilisation empirique sur les divers continents de
substances naturelles pour lutter contre la maladie. Cet héritage antique a traversé les
millénaires par la tradition orale dont on cherche toujours a recueillir les témoignages chez
les peuples autochtones. La transmission écrite des pratiques thérapeutiques, depuis environ
6 000 ans seulement, a été restreinte a quelques sites privilégiés comme les cités-Etats

sumériennes entre le Tigre et I’Euphrate et I’empire égyptien sur le Nil [Landry, 2012].

L’histoire du médicament a débuté au XVIlle siecle lorsque se met en place un
paradigme scientifique, articulé sur une théorisation de plus en plus poussée des mécanismes
de fonctionnement de I’organisme et des propriétés pharmacologiques des substances
chimiques, naturelles ou synthétiques, qui contribue a la production de traitements plus
efficaces [Desclaux et Lévy, 2003]. Le XVlIIle siécle inaugure 1’¢re des sciences physiques et
chimiques permettant par la suite d’effectuer les premieres études scientifiques des remedes
anciens, la purification des substances actives et 1’é¢tude de leurs effets sur les animaux
[Landry, 2012]. Particulierement au XXe siecle, L’histoire du médicament est aussi une
histoire de I’industrie, de ses pratiques de recherche et de production, de la construction des
marchés de produits thérapeutiques et des conflits qu’elle a suscité [Gaudilliére, 2007]. La
transformation de la préparation thérapeutique en entit¢ standard, produite en masse et
facilement transportable a le plus souvent été associé¢e au contexte de la seconde révolution
industrielle, en particulier a I’entrée sur le marché du médicament des grandes entreprises de
la chimie comprise comme le point de départ d’une modernisation entendue comme une
«scientificisation» de l’invention basée sur la mobilisation systématique du laboratoire
[Desclaux et Lévy, 2003]. Avec la découverte du nouveau monde, les explorateurs
rapporteront des grands principes actifs comme le quinquina, 1’ipéca, le coca, le café etc.
[Ankri et Pelicand, 1999]. Grace aux progres de la chimie et de la physiologie, une nouvelle
étape a été¢ marquée avec I’isolement des principes actifs : de I’opium, on isole la morphine

puis la codéine, de I’ipécacuana on extrait I’émétine, du quinquina, la quinine [Ankri et
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Pelicand, 1999]. Aujourd’hui et pour les années a venir, c’est vers les biotechnologies que
s’orientent les recherches autour du médicament. En effet, graice a de nouveaux outils
puissants (génie génétique, biologie moléculaire, cellules souches, clonage...), les chercheurs
ont une approche génétique des pathologies humaines. Les médicaments issus des recherches
génétiques sont considérés par certains comme les médicaments du futur. En effet, les
biomédicaments que les entreprises développent aujourd’hui permettent d’imaginer des
solutions dans des pathologies pour lesquelles il n’existe pas encore de traitement efficace :
cancers, maladies auto-immunes, maladies rares, etc [Genopole®, Biotechnologie et

médicaments du futur].
1.2. Définition de médicament

La notion de médicament est précisément définie en Algérie par la loi 85-05 du

16/02/198S relative a la protection de la santé:

On entend par médicament, toute substance ou composition présentée comme
possédant des propriétés curatives ou préventives a l'égard des maladies humaines ou
animales, tous produits pouvant étre administrés a I'homme ou a I'animal en vue d'établir un
diagnostic médical ou de restaurer, corriger, modifier leurs fonctions organiques. Sont

¢galement assimilés a des médicaments :

» Les produits d'hygiéne et produits cosmétiques contenant des substances
vénéneuses a des doses et concentrations supérieures a celles fixées par arrété
du ministre chargé de la santg.

» Les produits diététiques ou destinés a I'alimentation animale qui renferment des
substances non alimentaires leur conférant des propriétés sur la santé humaine.

» Tout médicament préparé a l'avance, présenté sous un conditionnement
particulier et caractéris¢é par une dénomination spéciale, est qualifi¢ <<

spécialité pharmaceutique>>.
I.3. Composition des médicaments

Un médicament comprend une partie responsable de ses effets sur 1’organisme
humain, le principe actif, et le plus souvent, une partie inactive faite d’un ou plusieurs

excipients (figure I.1) [Dangoumau, 2006].
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drogue synthése chimique  biotechnologie

semi synthése

forme officinale poudre, soluté

élémentaire
agrégants
diluants
intermedes
colorants
conservateurs

v

| principe actif excipients |
I I

formes pharmaceutiques ou galéniques

MEDICAMENT-OBJET

Figure 1.1 : Médicament - composition, origine et formes [Dangoumau, 2006].

1.4. Classification des médicaments

On peut définir des classes de médicaments de différentes manicres : classes selon
leurs origines, leurs compositions ou leurs structures chimiques, classes pharmacologiques
selon leurs actions sur 1’organisme, classes thérapeutiques selon les pathologies traitées.
En fait, aucune classification ne permet de couvrir de maniére satisfaisante pour le médecin
I’ensemble des médicaments. On a donc recours a un systeme hétérogéne de classes
pharmacothérapeutiques qui allient les mécanismes d’action et 1’effet thérapeutique. La plus
répandue est la classification ATC (Anatomique, Thérapeutique et Chimique) qui a I’avantage

d’étre internationale mais qui est loin d’étre parfaite [Dangaumou, 2006 ; Dirany, 2010].

Tableau I-1 : Quelques classes thérapeutiques de médicaments [Dirany, 2010].

CLASSE Exemple CLASSE Exemple
Analgésiques et -Aspirine Anticancéreux -Cyclophosphamide
-Paracetamol -Ifosfamide
Antalgiques -Phenazone Anticoagulants -Warfarine
-Tramadol Anticonvulsivants | -Carbamazépine
Antiarythmiques -Amiodarone Anti-diabétiques -Metformine
Anti-asthmatiques -Salbutamol Antifongiques -Amphotéricine B
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Antibiotiques Aminoglycosides Antigoutteux -Allopurinol
-Apramycine
-Kanamycine Antihistaminiques -Cimetidine
B-Lactamines,
Penicillines Anti-hypertenseurs | -Propranolol
-Amoxicilline
-Ampicilline Anti-inflammatoires | -Aspirine
Cephalosporines non stéroidiens -Acide salicylique
-Cefaclor -Ibuproféne
-Cefalexine Antiseptiques -Triclosan
Sulfonamides
-Sulfaméthoxazole B-bloquants -Atenolol
-Sulfachloropyridazine -Bisoprolol
Fluoroquinolones -Carazolol
-Ciprofloxacine
-Erythromycine Bronchodilatateurs | -Fenoterol
Macrolides
-Erythfomycme Régulateurs -Fénofibrate et acide
-Tylosine lipidiques Fénofibrique
Lincosanides
-Clindamycine -Stéroides et -Progestérone
-Lincomycine hormones -Testostérone
Phenicoles
-Chlorampheénicol Stimulants -Digoxine
Tetracyclines cardiaques
-Chlorotétracycline
-Tétracycline -Stimulants systéme | -Caféine
Trimethoprim nerveux centrale
Polypeptides
-Bacitracine
-Néomycine

L.5. Les antibiotiques

Un des groupes de médicaments les plus importants est celui des antibiotiques. Ils ont
une action spécifique avec un pouvoir destructeur sur les micro-organismes a dose
thérapeutique. Ils sont sensés étre de moindre toxicité pour les autres cellules. Les travaux qui
concernent la détection des antibiotiques dans I'environnement sont de plus en plus nombreux
en raison de leur grande consommation et de leur effet toxique sur le systéme écologique

[Alighardashi, 2007].
1.5.1. Définition

La premicre définition de I’antibiotique est donnée par Waksman en 1944, c’est une

substance d’origine naturelle, produite par des micro-organismes qui a trés faible
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concentration ont le pouvoir d’inhiber la croissance voire de détruire les bactéries ou d’autres

micro-organismes [Benyoucef, 2013].
I-5-2. Présence et devenir de certains antibiotiques et antibactériens dans les STEP

La présence des antibiotiques dans I'environnement aquatique pose deux problémes

[Kiimmerer, 2004]:

I) la toxicité potentielle de ces composés par rapport aux organismes
aquatiques et aux étres humains via I'eau potable.

IT) la possibilité d'apparition de résistance chez des bactéries pathogenes.

Tableau I-2 : Quelques antibiotiques présents dans les eaux usées

Substance Classe Concentration Référence
d’antibiotique | dans les eaux
usées (ng/L)
Diclofenac Analgésiques | 2 [Epold et al., 1999]
Ciprofloxacine Quinolone <0.019 [Nakata et al., 2005]
Norfloxacine Quinolone <0.045 [Nakata et al., 2005]
Ofloxacin Quinolone 0.100-0.204 [Nakata et al., 2005]
Lomefloxacin Quinolone <0.041 [Nakata et al., 2005]
Sulfaméthoxazole (Médecine | Sulfonamide 0,90 [Heberer, 2002 a]
humaine & vétérinaire)
Tétracycline Tétracycline (>) 4,5 [Heberer, 2002 b]
Sulfaméthizole Sulfonamide 0.023 [Focazioa et al., 2008]
Trimethoprim Tétracycline 0.01 [Kolpin et al., 2004]
Ibuprofen Anti- 0.37 [Szabé, 2010]
inflammatoires
non stéroidiens
Ketoprofen Anti- 0.015-0.31 [Szabé, 2010]
inflammatoires
non stéroidiens
Naproxen Anti- 0.25-5.22 [Szabo, 2010]
inflammatoires
non stéroidiens

1.6. Consommation mondiale de médicament
1.6.1. Les médicaments a usage humain

Ce sont les pays industrialisés qui sont les plus gros consommateurs de produits

pharmaceutiques puisque 1I’Europe, I’ Amérique du Nord et le Japon représentent environ 80%
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du marché mondiale pour moins de 15% de la population comme le montre le (Tableau 1.3)

[Rapport de I’Académie nationale de Pharmacie (France), 2008].

Tableau I.3: Evolution de la répartition des achats de médicaments par les

pharmacies de détail dans le monde entre décembre 2005 et décembre 2006 [Dirany, 2010].

Année 2006 Année 2005 % de % de

en milliards US | en milliards US | croissance | croissance a

$ $ en US $ taux

constant
d’échange

MONDE 375.288 364.417 3 5
AMERIQUE NORD 202.042 191.973 5 5
USA 189.130 179.925 5 5
Canada 12.912 11.333 15 7
EUROPE 91.757 91.973 0 4
Allemagne 26.874 26.618 1 6
France 24.446 24.395 0 5
Royaume Uni 14.863 15.742 6 1
Italie 14.637 14.564 0 5
Espagne 10.397 10.847 1 6
Japon 57.701 60.047 4 3
AMERIQUE LATINE 18.121 16.277 15 11
Brésil 8.149 5.904 38 14
Mexique 7.824 6.904 13 9
Argentine 2.148 1.889 14 16
AUSTRALIE et 5.667 5.534 2 3
NOUVELLE ZELANDE

1.6.2. Le médicament a usage vétérinaire

L’utilisation de médicaments a usage vétérinaire ne fait pas I’objet de publications
quantitatives. Seules des publications de revues scientifiques présentent des €valuations, en
particulier D’article de [Kools et al., 2008] qui fournit les tonnages d’antibiotiques,
d’antiparasitaires et d’hormones utilisées en Europe (tableau 1.4), avec la limite que les
données réelles n’ont été toutefois obtenues que pour sept pays (Danemark, Finlande,
France, Allemagne, Sue¢de, Hollande et Royaume Uni) et pour trois classes de médicaments.
Les données des 18 autres pays ont été¢ extrapolées a partir des productions de viande

[RAPPORT de I’Académie nationale de Pharmacie (France), 2008].
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Tableau 1.4 : Utilisation en tonnes de médicaments vétérinaires en Europe en 2004, d’apres

[Kools et al., 2008].

PAYS Production de Antibiotiques | Antiparasitaires Hormones
viande (x 10° t) (tonnes) (tonnes) (tonnes)
Danemark 21490 111 0.24 0.03
Finlande 377 13.3 1.8 0.0
France 5869 1179 28.5 0.7
Allemagne 6612 668.8 46.3 0.67
Suede 536 16.1 3.86 0.28
Royaume Uni 2321 453 11.3 0.3
Hollande 3329 414 10.84 0.48
Sous total 21193 2855.2 61.24 1.46
Données
extrapolées
Autriche 837 113 4.1 0.10
Belgique 1320 178 6.4 0.15
Chypre 66 9 0.32 0.008
République 755 102 3.7 0.09
Tcheque
Estonie 54 7 2.4 0.006
Grece 485 65 4.4 0.06
Hongrie 909 123 4.8 0.11
Irlande 981 132 17.2 0.11
Italie 3556 479 0.35 0.41
Lettonie 73 10 0.35 0.008
Lituanie 195 26 0.94 0.02
Luxembourg 22 3 0.11 0.003
Malte 16 2 0.08 0.002
Pologne 3152 425 15.3 0.36
Portugal 693 93 3.36 0.08
Slovaquie 291 39 1.41 0.03
Slovénie 127 17 0.62 0.015
Espagne 5308 715 26 0.61
TOTAL Europe 40034 5393 194 4.63

1.7. Médicament et environnement

Les médicaments une fois consommeés par les patients (homme et animaux) sont
rejetés dans l'environnement. Leur devenir et leur action présentent des caractéristiques qui
leur conférent un caractére un peu particulier au sein de l'ensemble des xénobiotiques qui
peuplent les différents milieux [Bouvier et al., 2010]. La présence des composés
pharmaceutiques, a savoir les antibiotiques dans I'écosystéme a été connue depuis pres de 30

ans [Homem et Santos, 2011]. La premicre détection de médicaments dans les eaux
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superficielles date de 1976 ou il avait été mesuré des concentrations de 1 et 2 pg/L d’acide
clofibrique et d’acide salicylique dans un lac du Nevada [Haguenoer, 2010 ; Keil, 2008].
C’est seulement lorsque le développement de la technologie analytique étendue en milieu des
années 1990 confirme leur présence dans les eaux de rejets [Homem et Santos, 2011 ;
Ginebreda, 2010]. En 1992 des chercheurs allemands détectent dans les eaux potables a
Berlin de I’acide clofibrique, médicament utilisé contre le cholestérol [Haguenoer, 2010]. Si
les molécules médicamenteuses sont nombreuses dans 1’environnement, elles ne sont pas
seules. Elles rejoignent d’autres polluants organiques persistants, des hydrocarbures, des
solvants, des plastifiants, des muscs, des insecticides, des hydrocarbures aromatiques
polycycliques, des répulsifs, des désinfectants, des retardateurs de flammes, des métaux
lourds. Tous ces composé€s peuvent agir sur les mémes cibles que les médicaments comme
c’est le cas par exemple pour les hormones et toutes les substances perturbatrices

endocriniennes [Keil, 2008].
I.7.1 La contamination des milieux aquatiques

Les produits pharmaceutiques, a la fois dans leur forme d'origine et sous forme de
métabolites, sont généralement rejetés dans l'environnement a I'état de traces (de ng/L a pg/L)
par les €gouts classiques et les usines de traitement [Trovo et al., 2009 ; Teixeira et al.,
2012] et a partir des applications humaines et vétérinaires [Baquero et al., 2008 ; Besse,

2010].

En outre, la présence d’antibiotique peut provoquer des perturbations dans le
processus de traitement de I’eau, qui sont basés sur les activités bactériennes [Polubesova,
2006]. Les antibiotiques sont des contaminants dangereux pour I’environnement aquatique en
raison de leurs effets néfastes sur la vie aquatique et les humains [Elmolla et Chaudhuri,
2009 ; Dehghani et al., 2013]. Un probléme qui peut étre créé par la présence d’antibiotique a
des faibles concentrations dans le milieu est le développement de bactéries résistantes aux
antibiotiques, ainsi ’utilisation croissante des antibiotiques tant en médecine humaine que
vétérinaire a conduit a la sélection des souches de bactéries résistantes aux antibiotiques de
plus en plus nombreuses. Les eaux superficielles seraient un milieu favorisant a la diffusion
des bactéries et I’échange de leurs geénes de résistance aux antibiotiques entre différentes
especes (homme, animal) [Elmolla et Chaudhuri, 2009 ; Haguenoer, 2010 ; Gonzalez et
al., 2011]. Ainsi leurs présence dans I’environnement pourraient changer 1’écologie

microbienne, augmenter la prolifération des pathogeénes résistants aux antibiotiques,
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provoquer des effets toxiques sur les espéces aquatiques, des effets négatifs sur la santé
humaine [Hijosa-a et al., 2011 ; Ginebreda et al., 2010 ; Avisar et al., 2009]. Certaines de
ces substances peuvent étre adsorbées dans les boues de STEP (Station de Traitement des
Eaux Usées) [Eurin et al., 2004], si ces boues sont épandues sur des sols agricoles, les
substances indésirables peuvent également étre entrainées par ruissellement vers les eaux de
surface. En ce qui concerne les produits vétérinaires administrés a I’animal, ils sont rejetés
dans I’environnement directement par les excrétions des animaux ou indirectement par les

effluents d’¢élevage [Eurin et al., 2004].

Les antibiotiques et notamment l'amoxicilline, de par leur activité antibactérienne,
sont trés toxiques envers les algues bleues (qui sont des cyanobactéries). Les antibiotiques de
la classe des macrolides présentent quand a eux une toxicité importante envers les algues
vertes. Les diverses classes d’antibiotiques pourraient présenter un risque pour les
communautés algales et par conséquent, sur d’autres organismes dépendant de ces algues

[Besse, 2010].

Médicament
(N —)
Pollution liée aux rejets industriels |

(sites de production, sites de
conditionnemeant)

utilisée

I Stockage de déchets | <

Transfert vers la
compartiment « eau »

l | Fraction non | am—

I

—*[ Eaux usées urbaines J ¢

3

[ Stations d'épurations ]

[ Boues J[ Effluents J

Transfert vers le
compartiment « eau »

Figure 1.2 : Sources et voies d’accés des médicaments dans ’environnement [Besse, 2010].

Les résidus d’antibiotiques peuvent influencer les biomasses bactériennes de
I’environnement que ce soit dans les eaux, les sols, les stations de traitement des eaux ou les

réseaux de distribution d’eau potable [Haguenoer, 2010].
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Cette méme approche environnementale s'appuie sur la notion d'exposition qui
exprime bien la complexité des phénomenes : tout organisme aquatique se trouve ainsi exposé
a un ensemble de substances trés diverses par leur nature chimique, leur mode d'action, leurs
effets [RAPPORT de I’Académie nationale de Pharmacie (France), 2008]. Notons que les
effets écologiques de ces contaminants dans les eaux cotieres sont largement inconnus,
cependant, il existe des preuves de plus en plus que certains de ces produits chimiques
peuvent avoir des effets négatifs sur la reproduction des especes aquatiques [Thomasa et al.,
2012 ; Ginebreda et al, 2010]. Ceci a démontré en Pakistan et en Inde, par la disparition
presque totale de trois espéces de vautours importantes par exposition a I’antirhumatismal
diclofenac. Ils s’étaient nourris de cadavres de bovins qui avaient été traités par cette

substance [Keil, 2008 ; Besse, 2010].

La prise de conscience de I’impact de ces substances sur I’environnement et sur
I’eau en particulier, est relativement récente et se refléte dans la littérature avec une
b

augmentation exponentielle du nombre d'études associées [Velichkova, 2014] (figure 1.3).
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Figure 1.3. : Evolution depuis 1991 du nombre de publications portant sur la pollutlon de ’eau par des

Publications / année

(43
L]

produits pharmaceutiques [Velichkova, 2014].
1.7.2. Les risques de contamination pour ’homme

Les principes actifs de médicaments appartiennent aux substances les mieux
analysées de la toxicologie humaine. Dans le cadre de ’autorisation de médicaments, un

principe actif ne sera pas seulement analysé sur son efficacité thérapeutique, mais aussi sur un

13



Chapitre I — Etude bibliographique

grand nombre d’effets secondaires non souhaités. D’aprés ’avis unanime des experts,
aujourd’hui, tout danger aigu est exclu pour la sant¢ de voir apparaitre de tels effets
secondaires par la consommation d’eau potable polluée [Keil, 2008]. D’apres les études
menées depuis les années 1980, des résidus de médicaments sont présents a des doses tres
faibles dans les eaux de surface ou souterraines (inférieures a 100 ng/L) et dans les eaux
traitées (inférieures a 50 ng/L) [Besse et Garric, 2007]. Compte tenu des connaissances
actuelles, ces niveaux d’exposition n’entrainent pas de risques pour la santé humaine [Besse
et Garric, 2007], car ils sont largement inférieurs aux doses thérapeutiques minimales, ainsi,
il a ét¢ montré que la dose absorbée par la consommation d’eau durant toute une vie reste bien
inférieure a une dose thérapeutique quotidienne [Budzinski et Togola, 2006 ; Kiimmerer,

2004].

Aujourd’hui, il reste encore difficile d’évaluer le risque sanitaire des résidus
médicamenteux présents dans 1’eau potable. Effectivement, les doses trouvées restent faibles
méme si les molécules sont nombreuses. Les valeurs toxicologiques disponibles sont définies
sur la base d’une exposition aigiie a une seule molécule alors que nous sommes exposés sur
le long terme a beaucoup de médicaments et polluants en méme temps. Les effets d’une
exposition chronique a plusieurs substances de fagcon simultanée ne sont donc pas évalués.
Pour I'instant, peu d’¢tudes se sont penchées sur la question [Besse, 2010 ; Keil, 2008].
Cependant, I'une d’elles a récemment révélé que la présence d’antidépresseurs et de
psychotropes dans I’eau potable pouvait activer 1’expression de gé€nes associés a I’autisme.
Leur consommation ayant augmenté de facon spectaculaire ces 25 derniéres années, des
scientifiques américains ont cherché a savoir si les faibles concentrations retrouvées dans
I’eau potable pouvaient affecter le développement du feetus. Ils ont ainsi exposé des poissons
d’eau douce a un mélange d’antiépileptiques et d’antidépresseurs a de trés faibles doses
pendant 18 jours. A I’issue de cette expérience, ils ont constaté que pas moins de 324 génes,
associés a 1’autisme humain, avaient altéré par ces petites doses de médicaments. Les poissons
exposés avaient aussi tendance a paniquer et se comportaient différemment de ceux non
exposés [Budzinski et Togola, 2006]. Un des risques pour I’homme est I’ingestion de résidus
d’antibiotiques par les poissons et coquillages commercialisés avec le risque de perturber la
flore intestinale normale. Cette ingestion concerne aussi les viandes et peut aussi générer des
problémes d’allergie et de toxicité qui sont difficiles a diagnostiquer [Haguenoer, 2010]. Un
des problémes posé est celui de la sécurité alimentaire car il peut se produire une colonisation

du tube digestif humain par des bactéries résistantes aux certains antibiotiques. Le danger
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principal est bien la sélection des bactéries résistantes susceptibles de se transmettre a
I’homme par 1’alimentation ou du transfert des geénes de résistance, comme en témoignant les
déces observés au Danemark avec une souche de S. typhimurium DTI04 provenant d’une
viande de porc contaminée ou 1’épidémie d’infections a Campylobacter résistants aux
quinolones aux Etats-Unis [Haguenoer, 2010]. Cette nocivité indirecte a déja eu pour
conséquence une restriction drastique de 1’utilisation des antibiotiques en aquaculture dans de

nombreux pays [Haguenoer, 2010].

[Colette-Bregand et al., 2009] ont rapporté¢ des recherches importantes sur les

bactéries résistantes aux antibiotiques par I’effet de contamination des milieux aquatiques.
I.8. Réglementation et législation

A cause de leur grande consommation en produits pharmaceutiques, les pays
développés évoluent ensemble des lois et Iégislations pour protéger I'environnement et lutter

contre les effets sur la santé humaine des résidus des médicaments.

L’impact environnemental des médicaments est déja pris en considération par la
réglementation européenne existante ou en préparation pour les autorisations de mise sur le
marché des médicaments a usage humain ou vétérinaire. Néanmoins, cette réglementation
n’envisage pas toutes les conséquences écologiques, notamment a long terme, des rejets de
résidus de ces substances médicamenteuses et de leurs dérivés métabolites ou autres

[RAPPORT de I’Académie nationale de Pharmacie, 2008].

Une réglementation est déja en place en France et dans I’Union Européenne relative
aux autorisations de mise sur le marché des médicaments a usage humain et vétérinaire pour
la préservation de I’environnement, mais relatives aussi a la prévention des risques
biotechnologiques, aux activités de production, aux effluents et leurs impacts sur les milieux
naturels et aux déchets [Keil, 2008]. La gestion des déchets médicamenteux des ménages est
une autre approche indispensable pour limiter a la source les rejets de médicaments non
utilisés (MNU) dans I’environnement, ainsi le systtme CYCLAMED mis en place en France
s’inscrit dans cette perspective. En ramenant les MNU dans les pharmacies, le citoyen a
I’assurance qu’ils seront détruits impérativement par incinération. Le taux de récupération en
2009 a atteint 13 % ce qui indique les importants progres d’information de la population qui
restent a faire. Les STEP sont congues pour retirer des eaux des masses de contaminants

naturels ou anthropiques caractérisés par des parametres analytiques globaux comme 1’azote
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total, le phosphore total, la DBO, la DCO, les matieres en suspension (MES), mais pas pour
¢liminer des composants spécifiques comme les médicaments, pas plus que les pesticides,

hydrocarbures,..... etc. [Haguenoer, 2010].

Aux Etats-Unis, une procédure d’évaluation du risque environnementale a été
développée par la Food and Drug Administration (FDA) pour les nouveaux médicaments mis
sur le marché. Depuis 1995, le "Center for Drug Evaluation and Research" (CDER) a élaboré
une nouvelle directive qui prévoit : «méme les anciennes spécialités pharmaceutiques
devraient étre soumises a cette réglementation lors de leur renouvellement afin de minimiser

I’impact éventuel des médicaments sur I’environnement» [Dirany, 2010].

Une meilleure connaissance du cycle de vie des substances médicamenteuses dans
I’environnement est indispensable pour mieux suivre les conséquences de leurs utilisations et
de leurs rejets. Les enjeux de ces connaissances concernent non seulement la protection de
I’environnement et en particulier le bon état des milieux aquatiques et des ressources en eau,
mais aussi la santé publique. Un autre enjeu est celui de ’amélioration, mais aussi du cotit des
technologies de traitement des eaux résiduaires industrielles ou urbaines et des eaux destinées
a la consommation humaine [RAPPORT de I’Académie nationale de Pharmacie (France),

2008].
II. Présence de résidu de sulfaméthoxazole dans les eaux

Le sulfaméthoxazole (SMX) est un antibiotique couramment utilisé¢ pour traiter les
infections des voies urinaires chez les humains et les animaux. Il empéche la formation
d'acide de dihydrofolate, un composé que les bactéries doivent étre en mesure de produire

pour survivre [Fernandez et al., 2014].

Les sulfamides sont parmi les antibiotiques les plus fréquemment détectés [Qiao et
al., 2014 ; Fernandez et al., 2014]. Ils ont été détectés dans les influents premieres des usines
de traitement des eaux usées a des concentrations de 118 ng/L en Chine du Sud-est, 580 ng/L
en Espagne et 520 ng/L aux Etats-Unis [Zhang et al., 2010]. Des études faites sur le
sulfonamide sulfaméthoxazole (SMX) montrent des concentrations importantes dans les
effluents des stations d'épuration des eaux usées soit (100-400 ng/L) et également dans les
eaux de surface, les concentrations peuvent atteindre 4 a 480 ng/L. [Trovo et al., 2009 ;
Baumgarten et al., 2011]. En conséquence, le SMX a été détecté aussi dans les eaux

souterraines [Baumgarten et al., 2011].
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[Zhang et Li, 2011] ont regroupé 16 sulfonamides détectés dans les STEPs dans
I’Europe, I’Amérique du nord, I’Asie d’est et I’ Australie. Parmi eux, le sulfaméthoxazole est
le plus détecté, suivie par le sulfaméthazine, le sulfapéridine et le sulfadiazine. La
concentration la plus ¢élevée de sulfaméthoxazole est de 5597 ng/L et 6000 ng/L. dans

I’influent et I’effluent, respectivement.

[Garcia-Galan et al., 2008] ont montré que les métabolites et les produits de
dégradation ont presque toujours aussi présenté simultanément avec les sulfonamides et

parfois a concentrations plus €élevées que les médicaments parents.

Les antibiotiques sulfamides sont potentiellement toxiques pour les organismes
aquatiques [Qiao et al., 2014], peuvent éventuellement atteindre 1’homme par la chaine
alimentaire et de l'eau potable [Zhang et al., 2010]. Ainsi, une grande quantit¢ de SMX
restera dans l'eau et peut étre disponible pour les organismes et présente des risques accrus
pour I'environnement par rapport a d'autres antibiotiques [Zhang et al., 2010]. Cependant,
[Yu et al., 2009] ont observé que le SMX pourrait former des résidus non extractibles, tandis
que d'autres antibiotiques ne pouvaient pas, en particulier a des valeurs de pH inférieures
(acide). Par conséquent, [Hang et al., 2001] ont rapporté qu’une faible adsorption de SMX
dans les sols a été constatée, ce qui présente une difficulté d’élimination de celui -ci par
rapport aux autres antibiotiques. [Zhang et al., 2010] Ont rapporté qu’une incertitude dans

I’évaluation de risque environnementale du SMX.

Bien qu'aucun effet indésirable spécifique sur la santé humaine n’ait été attribué a
SMX jusqu'a maintenant, certaines études ont démontré une incidence relativement élevée de
résistance bactérienne a cet antibiotique [Trovo et al., 2009]. Il est donc important de
développer des méthodes de traitement efficaces pour limiter la présence des contaminants
pharmaceutiques dans les milieux aquatiques [Trovo et al., 2009].
ITI. Les procédés d’oxydations avancées
ITL.1. Introduction

Diverses techniques de traitement peuvent €tre appliquées pour purifier I'eau usée
contenant des composés pharmaceutiques. Les procédés d'oxydations avancées (POA)
apparaissent plus pratiques en comparaison avec d'autres techniques comme 1’adsorption sur
charbon actif, le stripping a l'air et I'osmose inverse, parce que ces techniques transférent les
polluants d'une phase a une autre sans les détruire [Elmolla et Chaudhuri, 2010a ; Elmolla

et Chaudhuri, 2010b]. Le concept des procédés d'oxydations avancées (POAs) a été
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initialement mis en place par [Glaze et al., 1987]. Les POAs sont des processus physico-
chimiques qui produisent des changements profonds dans la structure des espéces chimiques
[Ambuludi, 2012]. Les POAs sont recommandés lorsque les constituants d'eaux usées, tels
que les pesticides ou les produits pharmaceutiques, ont une haute stabilité chimique et/ou a
faible dégradabilité [Pereira et al., 2011]. Cependant, lors de l'oxydation avancée, des
produits pharmaceutiques métabolites sont formés qui peuvent également €tre des composés
nocifs. Par conséquent, les intermédiaires générés doivent €galement étre €liminés de I'eau.
Par conséquent, la minéralisation devrait étre I'objectif principal de ces processus [Beltran et

al., 2008].

Ces deux dernieres décennies, comme I’illustre la Figure (1.4), de nombreux travaux

de recherche ont été focalisés sur les POA [Haddou, 2010].

350
300
250
200
150
100

Nombre de publications

50
D 25
1989 1991 1993 1995 1997 1999 2001 2003 2005 2007

Année de publication

Figure 1.4 : Nombre de travaux publiés sur les POA depuis 1989 [Haddou, 2010].

Ces procédés reposent sur la production efficace d’especes oxydantes hautement
réactives, principalement les radicaux hydroxyles HO® [Iboukhoulef, 2014]. D’autres
radicaux libres peuvent mis en jeux, se sont des intermédiaires radicalaires trés réactifs [Zhou

et Smith, 2001] :

e L’ion radical superoxyle O, : assez réactif.
e L’ion ozonide O;* : peu réactif.

e Le radical hydroperoxyde HO,"® : inerte.
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e Le radical HO;® : inerte.

Le radical hydroxyle présente de nombreux avantages par rapport aux autres oxydants
puissants susceptibles d'étre appliqués a la dépollution des eaux car il répond a un ensemble

de criteéres d'exigence en particulier de par son non sélectivité [Zhou et Smith, 2001].
IT1.2. Classification des procédés d’oxydations avancées

Les POAs offrent différentes possibilités pour la formation des radicaux hydroxyles:

I’activation peut étre de nature catalytique, électrochimique et/ou photochimique.
Le Tableau (I.5) présente une classification possible des POAs [Haddou, 2010].

Tableau L.5. Différents procédés d’oxydation [Haddou, 2010 ; Beltran et al., 2008].

Procédés non photochimique Procédés photochimiques
peroxonation (O3/H,0,) UV/H>0,

Procédés Fenton (Fe*'/H,0,) UV/H,0,/05

Sonochimie Photo-Fenton

Radiolyse Photocatalyse hétérogeéne
Electro-Fenton Sonophotocatalyse

Oxydation ¢électrochimique Photolyse de I’eau (UV-V/H,0)

D’apres [Sievers, 2011] les POAs peuvent étre classés par la voie de la génération des

radicaux. Ainsi, trois classes principales sont évoquées :

(a) la production directe des radicaux (Photolyse de H,O, (H,O,/UV), oxydation
anodique (H,O —»OH"® + H' + ¢"), ozonolyse (03/UV), etc.).

(b) la production des radicaux par l'ajout d'oxydant (Réactif de Fenton (H,O, + Fe*"),
photo-Fenton (H,0»/Fe*"/UV) photocatalyse homogéne (Fe*'/UV), etc.).

(c) la génération des radicaux par l'utilisation des catalyseurs solides (photocatalyse
hétérogeéne (TiO,/UV), photo-Fenton hétérogene (utilisation de Fe de valence zéro ou oxydes
de Fe). Certains POAs comprennent des combinaisons de (a) et (c), tels que
(O5/TiOy/irradiation solaire, H,O,/TiO,/UV,... etc.). Des classifications complémentaires

peuvent inclure le type d'approvisionnement énergétique pour activer les réactions de
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production du radical de départ: (a) irradiation de lumiére ultraviolette (UV) a différentes

longueurs d'onde et (b) énergie électrochimique.

II1.3. Réactivité du radical HO®

Le radical hydroxyle est parmi les oxydants connus comme étant le plus puissant avec
un potentiel redox de 2,73 V/ENH en solution acide. En milieu alcalin fort, les radicaux HO®
existent sous leur forme basique conjuguée : le radical anion oxygéne O°* (pKa = 11,9)
réagisse plus lentement par attaque nucléophile [Dirany, 2010].

OH*+H+e — H,0; E°=2.73 V/NHE (Eq. L.1)

Tableau 1.6 : Comparaison des pouvoirs oxydants de divers oxydants chimiques [Dirany,
2010].

Oxydant Potentiel d’oxydation (V/ESH)
OH" 2.73
0O; 2.07
H,0, 1.77
HO,* 1.7
MHO4- 1.67
CIO; 1.5
O, 1.23

* En milieu acide et pour la réaction : OH® + H'+ e—H,0.

X b

Figure L.5 : Principaux procédés de production des radicaux hydroxyles [Muiioz, 2003].
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Les radicaux hydroxyles ont été choisis parmi 1’ensemble des oxydants les plus
puissants susceptibles d’€tre appliqués a la dépollution des eaux (Tableau 1.6), car ils

répondent a un ensemble de critéres d’exigence [Dirany, 2010]:

Ne pas induire de pollution secondaire;

Ne pas étre toxique;

Ne pas étre corrosif pour les équipements;

Etre le plus rentable possible;

Etre relativement simple 4 manipuler;

En raison de leur pouvoir oxydant trés élevé et du caractére non sélectif des radicaux
hydroxyles par rapport a d'autres oxydants, les POAs permettent la conversion des composés
non biodégradables en composés biodégradables mais aussi la génération des sous-produits
indésirables lorsque le traitement n'est pas conduit jusqu'a la minéralisation quasi complete

[Sievers, 2011].
I11.4. Mécanisme d’oxydation par le radical libre

Les radicaux hydroxyles sont susceptibles de réagir sur les composés organiques,
organométalliques et minéraux, essentiellement par trois types de réactions [Ambuludi,

2012 ; Oturan et al., 2004] :

» Arrachement (abstraction) d’un atome d’hydrogene

(déshydrogénation). Il méne a la rupture homolytique d’une liaison C-

H.
RH + OH®* - R® + H,0 (Eq. 1.2).
» Addition sur une double liaison éthylénique ou aromatique
(hydroxylation).
Ar X+ OH®* - OHAr X (Eq. L3).

» Transfert électronique, ce phénoméne conduit a I’ionisation de Ia
molécule, ce type de réaction ne s’observe pas souvent avec les
composé€s organiques.

RX + OH®* > RX** + OH® (Eq. L4).
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En outre, l'oxydation des MO (molécules organiques) par des radicaux
OH® se déroule suivant un processus assez complexe impliquant plusieurs types de
réactions :

. Des réactions d’initiation au cours desquelles se forment des espéces
radicalaires R® (réaction Eq. 1.2).

. Des réactions de propagation faisant intervenir les espéces radicalaires
R*® qui vont réagir avec d’autres molécules organiques ou avec 1’oxygéne dissous dans

la solution.

R®* +R'H - RH +R" (Eq. L5).

R®* + 0, » ROO® (Eq. L.6).

o Des réactions de terminaison ou les radicaux vont se recombiner entre
eux.

R*+R*>R—-R (Eq. 1.7).

R®*+ OH®* - R—-0OH (Eq. L.8).

OH®* + OH® - H,0, (Eq. 1.9).

IIL.5. Constantes cinétiques des réactions entre les OH® et les composés organiques

En général, la valeur de la constante cinétique de réaction qui représente la vitesse de
.. . , . . 6 -
réaction entre les radicaux hydroxyles et les composés organiques, est comprise entre 10° a

10" L/mol.s (Tableau 1.7) [Ambuludi, 2012 ; Chebli, 2012].

Tableau 1.7 : la constante de vitesse (Kop) de réaction des OH® avec les différentes

molécules organiques en milieu aqueux [Hammami, 2008].

Composé Substituant Kopn (L/mol.s)
Benzéne -H 7.8 x 10°
Chlorobenzéne -Cl 5,5x 10°
Nitrobenzéne -NO, 3,9x 10°
Aniline -NH, 1,5x 10"
Acide benzoique -COOH 43x 10°
Phénols -OH 1,4 x 10"
Méthane -H 1,1 x 108
Méthanol -OH 9,7 x 10°
Méthylamine -NH, 4,2x 10°
Diméthyl éther -OCHj; 1,0 x 10°
Acétone -COCH; 1,1 x 10
Acétonitrile -CN 2,2x 10
Acétamide -CONH, 1,9x 10
Acétaldéhyde -CHO 73x 10°
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| Acide acétique | [2,0x 10’

Ce tableau montre que le radical hydroxyle OH® réagit plus rapidement sur les
composés insaturés (€thyléniques et aromatiques) que sur les composés aliphatiques. De
méme, on constate que les composés aromatiques possédant des groupements activants (-OH,
-NH;) ont une affinité plus grande que les composés qui possedent des groupements
désactivants (-NO,, -COOH). En outre, le OH® présente une faible réactivité sur les composés
aliphatiques tels que les acides organiques, qui sont des sous-produits d’oxydation

[Hammami, 2008].

IT1.6. Les principaux procédés d’oxydation avancée

II1.6.1. Les procédés d’oxydation avancée en phase homogéne
I11.6.1.1. Photolyse Directe (UV seule)

La photolyse directe consiste a irradier le milieu par des rayonnements UV avec une
intensité lumineuse de longueur d’onde judicieusement choisie, I’énergie des photons est
absorbée dans le milieu particulierement par les polluants a dégrader. En fonction de leur
propriété a absorber la lumicere UV, les molécules organiques peuvent é&tre détruites
directement par photolyse ou étre activées par les photons [Ambuludi, 2012]. Il est possible
d'utiliser un procédé photolytique direct pour le traitement des eaux et des effluents aqueux,
sans ajout de réactif chimique. Il est utile de garder a l'esprit que, par exemple, un photon
254 nm représente 4,89 eV, 1'énergie suffisante pour produire des ruptures homolytiques ou

hétérolytiques des liaisons d'une molécule organique R [Litter, 2005].
R+ hv > R® (Eq. 1.10)

En présence d'oxygeéne dissous dans 1’eau, des réactions supplémentaires générant le

radical superoxyde [Ambuludi, 2012]:
R® + 0, » R*t + 057 (Eq. L11)
R** - Pr oduits (Eq. 1.12)
Ce procédé peut présenter quelques inconvénients [Litter, 2005]

1. Une faible efficacité.

2. Son application limitée aux composés absorbant dans la région 200-300 nm.
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3. Un seul composé cible peut étre traité avec des résultats assez bons.
I11.6.1.2. Photolyse H,0O,/UV

Le procédé de photo-peroxydation consiste en une amélioration de la photolyse directe
avec l’ajout de peroxyde d’hydrogéne au milieu réactionnel. En effet, la photolyse du
peroxyde d’hydrogéne donne lieu a la formation des radicaux hydroxyles. Bien que la
longueur d'onde d'absorption maximale soit 260 nm, des longueurs d’ondes de 200 a 280
nm provoquent la décomposition de H,O, en générant des radicaux hydroxyles [Ambuludi,

2012 ; Chebli, 2012]:
H,0, + hv - 20H"* (Eq. L.13)

Les principales réactions qui s’ensuivent sont les suivantes [Hammami, 2008]:

OH® + H,0, - HOS + H,0 (Eq. 1.14)
2HO03 - H,0, + 0, (Eq.L15)
20H* - H,0, (Eq. 1.16)
HO$ + OH® - H,0 + 0, (Eq. 1.17)

Dans la plupart des dégradations effectuées par UV/H,0,, il a été constaté que le taux
est trés dépendant de la concentration de H,O,, passant a une valeur optimale, au-dela duquel
un effet inhibiteur a lieu. A hautes concentrations de H,0,, des réactions compétitives se

produisent, ce qui conduit a la régénération de H,O, [Litter, 2005].

I11.6.1.3. Ozonation

A cause de leur réactivité lente avec la majorité des composés organiques, 1’ozone est
couplé par combinaison avec : H,0,, H,O,/UV, O3/Fe*"/UV ou O3/Cu*/UV [Chebli, 2012].
La réaction entre 1’ozone et la mati¢re organique peut procéder par deux manicres différentes,
tout dépend des conditions opératoires (polluant, pH et la concentration d’ozone), soit par des
réactions directes de 1'ozone moléculaire et les polluants ou indirectement par le biais des

réactions radicalaires (principalement par des réactions avec OH®) [Murioz, 2003].

L’ozone se décompose rapidement en dioxygene et oxygene atomique (Eq. I.18).

L’atome d’oxygéne réagit avec I’eau pour former des radicaux hydroxyles (Eq. 1.19). En
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phase aqueuse, I’oxygéne se recombine pour produire de peroxyde d’hydrogeéne (Eq. 1.20)

[Iboukhoulef, 2014 ; Chebli, 2012].

0; - 0+0, (Eq. [.18)
0 + H,0 (g) » 20H* (Eq. L.19)
0 + H,0 - H,0, (Eq. 1.20)

L’ozone est relativement instable dans 1’eau et subit une décomposition assez rapide [Von

Gunten, 2003].

Les réactions de la molécule O3 sont trés sélectives et limitées sur les composés linéaires non
saturés et sur les cycles aromatiques et a des groupes fonctionnels spécifiques. Les sites
initiaux des réactions moléculaires sont soit des liaisons multiples (C=C, C=C-0O-R, -C=C-X)
ou des atomes portant une charge négative comme N, P, O, S et le carbone nucléophile [Goi,

2005 ; Rosal et al., 2010].

Les réactions intervenantes dans la décomposition de 1’ozone dans 1’eau peuvent donc
étre écrites comme suit, en tenant compte du pH de la solution considérée [Von Gunten,

2003]:

03+ OH™ — HO; + 0, k=70 mol'L s (Eq. L.21).
0; + HO; —» OH® 4+ 05° + 0, k=2.8 x 10° mol'L s (Eq. 1.22).
0;+ 0;° > 03~ + 0, k=1.6 x 10°mol'Ls™ (Eq. 1.23).
0; + OH® - HOS + 0, k=10%2 x 10°mol'L s (Eq. 1.24).

L’emploi de 1’0ozone pour la dégradation de certains médicaments a été étudié, ainsi
I’efficacité de cette méthode varie d’une molécule a une autre. Pour certains antibiotiques, le
taux de minéralisation est dans 1’ordre de 30% aprés plusieurs heures de traitement
[Andreozzi et al., 2003]. Dans le cas d’amoxicilline, par exemple, la minéralisation est faible

malgré une longue durée de traitement [Andreozzi et al., 2005].
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111.6.1.4. Procédé O;/UV

Le procédé O3/UV est largement utilis¢ dans la production des eaux potables pour
¢liminer des polluants organiques toxiques et réfractaires, il est aussi utilis¢ pour la

destruction des bactéries et des virus [Chebli, 2012].

L’ozone absorbe les photons et se décompose en O, et oxygene moléculaire. En
solution aqueuse, ce procédé conduit a la formation des radicaux hydroxyles selon (Eq. 1.25)

[Iboukhoulef, 2014].
20 35+ H,0+ hv - 2HO® + 30, (Eq. L.25)
I11.6.1.5. Peroxonation (H>0,/03)

Les radicaux hydroxyles, principaux oxydants de la peroxonation, sont formés par la
réaction entre 1’ozone et le peroxyde d’hydrogene suivant I’(Eq. 1.26) [Esplugas et al.,

2002] :
05 + H,0, > OH® + HOS + 0, (Eq. 1.26)

Méme si ce procédé est plus efficace que I’ozonation grace a la formation des radicaux
hydroxyles, son efficacité est limitée par la vitesse de réaction entre O3 et H,O, [Dirany,
2010]. Ce systeme est affecté par les mémes contraintes que 1’ozonation, a savoir, la faible
solubilité de Os, les réactions parasites consommant les OH®, le type de polluant, le pH et la
température [Hernandez et al., 2002]. En revanche, le systétme O3/H,0O; présente ’avantage
par rapport au systtme UV/O; de fonctionner dans une eau de forte turbidité ou sombre, car le
systeme ne dépend pas de la transmission des rayonnements dans I’effluent [Hernandez et al,

2002].
I11.6.1.6. Photo-peroxénation O3;/H,0,/UV

L’ozonation couplée a la fois au rayonnement UV et au peroxyde d’hydrogene assure
une meilleure décomposition de 1’ozone que les deux procédés précédents, d’ou une meilleure
génération des radicaux, en particulier du radical hydroxyle. Ce procédé combine en effet
plusieurs voies de formation des radicaux hydroxyles et offre de ce fait de plus larges
applications [Dirany, 2010]. La décomposition de 1’ozone est accélérée par I’ajout du

peroxyde d’hydrogéne et I’irradiation par UV en radicaux HO® [Chebli, 2012]:

05 + H,0 + hv > H,0, + 0, (Eq. 1.27)
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0; + H,0, - OH® + HOS + 0, k~10°*-10""M's™ [Litter, 2005]  (Eq. 1.28)
H,0, + hv - 2HO*® (Eq. 1.29)

Toutefois, comme tout procédé mettant en ceuvre 1’ozone, ses performances sont
étroitement liées a une dissolution efficace du gaz O3 dans la solution. En outre, le cofit global
de ce procédé est trés €levé et son application reste donc limitée a des cas bien spécifiques
[Dirany, 2010]. Sur les processus examinés par [Lester et al., 2011] : UV, UV/H,0,, UV/O;,
05 et H,0,/03, le processus Os avait le taux de dégradation le plus élevé pour la dégradation
de trimethoprim (TMP), par contre H,O, / O3 montre un taux de dégradation le plus élevé

pour le ciprofloxacin (CIP) et le cyclophosphamide (CPD).
111.6.1.7. Procédé Fenton (Fe2+/H202)

L'oxydation par le procédé¢ Fenton des composés organiques miscibles ou solubles
dans I'eau est I'une des réactions les plus connues parmi les réactions d’oxydations catalysées
par un métal [Tekin et al., 2006]. En raison de rendement élevé de réaction, offre une source
rentable de radicaux hydroxyles et il est facile a utiliser et a entretenir [Papic et al., 2009], le
réactif de Fenton peut étre utilisé pour le traitement de la micropollution causée par les
produits pharmaceutiques résiduels dans les eaux de surface, ainsi que des effluents
industriels [Ay et Kargi, 2010]. D’autre part, les réactifs utilisés (le fer et le peroxyde
d’hydrogene) sont trés abondants et non toxiques et facile a manipuler et sans danger pour
I'environnement [Papic et al., 2009]. Le mélange de Fe,SO4 ou d’autre complexe ferreux (le
réactif de Fenton) et H,O, a faible pH, favorisant la décomposition de H,O, via une série des
réactions catalytiques par 1’ion Fe*" qui produisent des radicaux hydroxyles, généralement
connus par leur capacité d'oxydation tres élevé et peuvent oxyder les composés organiques

récalcitrantes dans un temps plus au moins court [Tekin et al., 2006].
La réaction globale est :

H,0, + Fe?* - Fe3* + HO™ + HO*® (Eq. 1.30)
Les radicaux hydroxyles générés sont capables d'attaquer rapidement les substrats

organiques (RH) et ainsi provoquer la décomposition chimique de ces composés par addition

sur la liaison insaturée C=C [Lucas et Peres, 2006].

RH + HO® - R®* + H,0 (Eq. L.31)

R® + Fe3t - R* + Fe?* (Eq. 1.32)
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R* + H,0 - ROH + H* (Eq. 1.33)

De nombreuses réactions concurrentes, peuvent é&tre impliquées. Les radicaux
A . r + \
hydroxyles peuvent étre aussi consommés avec le Fe*™ ou le peroxyde d'hydrogéne selon les

réactions Eq.1.34 et Eq.1.35 [Lucas et Peres, 2006]:

HO® + Fe?* - HO™ + Fe3* (Eq. 1.34)
HO® + H, 0, > H,0 + HO3 (Eq. 1.35)

I11.6.1.8. Procédés Photo-Fenton (Fe’*/H,0,/UV)

L'utilisation des procédés d'oxydation avancée solaires (POA), tels que le photo-
Fenton pour le traitement des composés non biodégradables et/ou toxiques peuvent étre une
alternative aux procédés traditionnels [Trovo et al., 2011]. Des travaux antérieurs ont montré
l'efficacité de ce processus sur la dégradation des différentes classes thérapeutiques de
médicaments tels que les antibiotiques, les anti-inflammatoires et les analgésiques [Trovo et
al., 2011]. Comme exemple de 1’élimination des composés pharmaceutiques, [Gonzalez et
al., 2007] ont montré une dégradation compleéte de sulfaméthoxazole avec le systéme

UV/H,0,/Fe*” pour une concentration en H,O5 égal a 300 mg/L et Fe*™ égal 410 mg/L.

Les radicaux hydroxyles sont produits par la décomposition du peroxyde d'hydrogeéne
lors de la réaction avec les ions ferreux en présence de la lumiére UV, ce qui contribue a une
voie supplémentaire pour la génération de radicaux libres, ce qui augmente la concentration
des radicaux hydroxyles [Gonzalez et al., 2007]. L’ion Fe’" absorbe la lumiére dans la plage
allant jusqu'a 400 nm, ce qui permet l'utilisation de la lumiére solaire tout en favorisant la

photo-réduction, comme illustré dans I' (Eq.1.36) [Rozasa et al., 2010 ; Sires et al., 2007] :
Fe3*OH?** + hv - Fe?t + HO® (Eq. 1.36)

Dans le cas ou il n’y a pas d’interaction entre I’ion Fe’* et le polluant, les complexes
Fe’*(OH), sont les sources des radicaux OH® sous I’effet d’irradiation comme présente

I’équation (Eq. I11.36) [Litter, 2005 ; Navarro et al., 2010].

Si le polluant est un acide carboxylique, I’ion Fe’” forme des complexes stables qui
présentent des bandes de transfert de charge ligand-métal dans le spectre UV-Vis. Ces
complexes sont actifs en général, sous irradiation ils générent de Fe’" [Litter, 2005 ; Navarro

etal., 2010]:
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Fe*3(RC0,)** + hv —» Fe?* + CO, + R* (Eq. 1.37).

Dans le procédé photo-Fenton, en plus des réactions du procédé Fenton, la formation

du radical hydroxyle se produit également par les réactions suivantes [Litter, 2005]:
H,0,+ UV - HO®* + HO*® (Eq. 1.38).
Fe3* + H,0 + UV - HO® + Fe?* + H* (Eq. 1.39).
I11.6.2. Les procédés d’oxydation avancée en phase hétérogéne
I11.6.2.1. Photocatalyse hétérogene

La photocatalyse hétérogéne est un processus basé sur l'absorption directe ou
indirecte de 1'énergie de rayonnement visible ou ultraviolet par un solide, normalement un
semi-conducteur a large bande [Litter, 2005]. La photocatalyse hétérogeéne a été intensément
¢tudiée depuis la découverte du processus de décomposition de l'eau photoactivée utilisant du
dioxyde de titane (TiO;) comme électrode par Fujishima et Honda en 1972 [Kaan et al.,
2012]. Diverses études ont été menées pour rechercher un photocatalyseur semi-conducteur
idéal, mais le dioxyde de titane (TiO,) reste comme une référence parmi d'autres semi-
conducteurs CdS, SnO;, WOs3, SiO,, ZrO,, ZnO, Nb,Os, Fe;03, SrTiOs... etc [Kaan et al.,
2012].

I11.6.2.1.a. Principe de photocatalyse hétérogéne

Les principes de base de la photocatalyse hétérogene peuvent étre résumés comme
suit : La photocatalyse sur un oxyde semi-conducteur tel que le TiO, est initiée par
'absorption d'un photon d'une énergie égale ou supérieure a la bande interdite du semi-
conducteur (environ 3.2 eV pour anatase), ce qui produit des paires électron-trou (e/h"), selon

'équation (1.40) [Litter, 1999]:

Ti0, + hv - e (Ti0;) + ki, (Ti0,) (Eq. 1.40)
Ou cb est la bande de conduction et vb est la bande de valence.

L'électron et le trou peuvent se recombiner, libérant I'énergie de la lumiere absorbée
sous forme de chaleur, sans effet chimique, comme peuvent étre piégés ou réagir a la surface
du catalyseur, soit avec un accepteur d’électrons (i.e., oxydant), soit avec un donneur
d’¢lectrons (i.e., réducteur), le trou de la bande de valence est fortement oxydant et un

¢lectron de la bande de conduction est fortement réducteur [Ibhadon et Fitzpatrick, 2013].
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Un mécanisme simplifi¢ de la photo-activation d'un catalyseur a base de semi-

conducteur est présenté sur la Figure (1.6).

0, kk‘. ——\ pullusgnt
§ organique

lumiére

HO co,

H,o¥/ \# JE

Figure 1.6 : Schéma de semi-conducteur excité par faisceaux lumineux conduisant a la création
des «électrons» dans la bande de conduction et des «trous» dans la bande de valence [Ibhadon et

Fitzpatrick, 2013].

Sur la surface du semi-conducteur, I'¢lectron excité et le trou peuvent participer a des
réactions d'oxydo-réductions avec I'eau, I’ion hydroxyde (OH"), des composés organiques ou

d'oxygéne menant a la minéralisation des polluants [Ibhadon et Fitzpatrick, 2013].

En fait, la recherche montre que les charges peuvent réagir directement avec les
polluants adsorbés, mais les réactions avec l'eau sont prédominantes puisque les molécules
d'eau sont plus abondantes que les molécules des polluants. Par conséquent, 1'oxydation de
l'eau ou I’ion OH™ par le trou produit le radical hydroxyle (OH®), un oxydant puissant

[Ibhadon et Fitzpatrick, 2013].
I11.6.2.1.b. Mécanisme réactionnel photocatalytique

Le processus de photocatalyse hétérogene est trés complexe. La voie d'oxydation n'est
pas encore tres claire. Jean-Marie Herrmann a proposé cinq étapes de processus classique de

la photocatalyse hétérogene [Jean-Marie Herrmann, 1999]:
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Transfert de réactifs a la surface.
Adsorption de I'un des réactifs.
Réaction dans la phase adsorbée.

Désorption du produit (s).

AN N NN

La diffusion du produit (s) a partir de la surface.

Il ya deux voies par lesquelles les radicaux OH® peuvent étre formés. La réaction de la
bande de valence "trous" h;, soit avec HO adsorbé ou avec les groupes OH sur la surface

de la particule de TiO, (Eq. L41 et Eq. 1.42) [Kaan et al., 2012] :
TiO,(h},) + Hy0qq — TiO, + HOS; + H (Eq. 1.41)

Ti0,(h},) + HO ;s — TiO, + HOS 4 (Eq. 1.42)
I11.6.2.2. Photo-Fenton hétérogéne

Le principal inconvénient du procédé classique de Fenton (H,O,/Fe*") est le fait que le
Fer soluble, ajouté en tant que catalyseur ne peut €tre retenu dans le processus, car il entraine
une pollution de I'eau supplémentaire. Une boue de fer indésirable est générée, ce qui
nécessite un traitement et une €élimination appropriée [Dulova et al., 2011]. Pour éviter la
précipitation du Fer dissous, des systémes hétérogeénes ont été préparés qui utilisent des
catalyseurs pouvant recyclés a base de Fer, comme par exemple minerais de Fer [Garrido-
Ramirez et al., 2010 ; Moura et al., 2009] ou un catalyseur préparé¢ en immobilisant le Fer
sur la surface de support poreux comme : le dioxyde de titane [Banic et al., 2011], des
silicates et des zeolites [Navalon et al., 2010], des argiles a pilier mixtes [Hassan et
Hameed, 2011 ; Catrinescu et al., 2012], de la goethite [Lu, 2000 ; Lioua et Lu, 2008 ;
Guimaraes et al., 2008].

L’oxydation Fenton hétérogeéne est un processus catalytique se produisant a la surface
des sites actifs métalliques. La décomposition de H,O, dans la réaction de Fenton hétérogene
suit un mécanisme radicalaire similaire a celui postulé en homogene [Hassan et Hameed,

2011].

Les principaux avantages de l'application de minerais de fer dans le procéd¢ Fenton sont

[Dulova et al., 2011] :
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e de longues périodes de vie du catalyseur sans avoir besoin de régénération ou de
remplacement;

e e catalyseur peut étre retiré de 1'eau traitée par sédimentation ou filtration;

e le pH des milieux traités peut étre dans la plage 5-9;

e laréaction est pratiquement insensible a la concentration de carbonate inorganique.
IV. Catalyseurs solides utilisés en photo-Fenton hétérogéne
IV.1. La goethite

La goethite ou hydroxyde de fer, est une espeéce minérale, assez répandue et le
principal constituant de la limonite. Elle se présente le plus souvent en masse compacte,
réniforme ou stalactiformes a la structure radiée ou terreuse. En masse compacte, elle prend
une couleur noire métallique dans une gangue de limonite jaune ocre. La goethite est connue
depuis la préhistoire. Elle a été utilisée comme pigment dans les peintures de la grotte de
Lascaux. Elle a été décrite par le minéralogiste Johann Georg Lenz (1748-1832) en 1806 et
dédiée a I'écrivain allemand Johann Wolfgang von Goethe, qui s'intéressait a la minéralogie
[Yve Gautier, 2014]. La structure de la goethite y compris la synthése survenant naturelle et

artificielle est illustrée dans la figure (I.7) [Huang, 2012].

Figure 1.7 : Structure de la goethite (les points représentent les atomes d'hydrogéne) [Huang,

2012]
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Récemment, l'utilisation de la goethite (-FeOOH) en présence du peroxyde
d'hydrogene a été trouvée efficace pour oxyder des composés organiques due a 1’effet catalyse

par les ions ferreux générés sur la surface de la goethite [Lu, 2000].

[Lioua er Lu, 2008] ont étudi¢ la dégradation de 1’acide picrique et le picrate
d’ammonium par le procédé FeOOH/H,0,/UV.

[Lu, 2000] a étudié la dégradation de 3.4 x 10* M des chlorophenoles en présence
d’une dose optimale en goethite de 0.4 mg/l, et 2.2 x 10~ M de H,0,.

[Dulova et al., 2011] ont étudié la dégradation catalytique de 1'acide picrique par des

processus basés sur Fenton hétérogenes par les systemes H,O,/a-FeOOH et H,O,/Fe;0y.

[Wu et al., 2012] ont étudié la décoloration de 1’orange G en solution aqueuse par une

réaction de Fenton hétérogene catalysée par la goethite.

[Li ez Zhang., 2010] ont essay¢ L'oxydation catalytique de méthyle orange par un
catalyseur FEOOH amorphe développé a partir des cendres volatiles (fly ash) a teneur élevée

en fer.

[Yaping et Jiangyong, 2010] ont préparé des photocatalyseurs par I’enrobage d’une
résine échangeuse d’ions par des particules de la goethite afin d’améliorer 1’efficacité de la

dégradation del7b-Estradiol et I’Estrogene dans les eaux usées.

[Nie et al., 2009] ont préparé des catalyseurs goethite-oxydes de cuivre pour

augmenter le rendement de la minéralisation des contaminants pharmaceutiques.
IV.2. Mécanisme d’oxydation a la surface de la goethite

Dans le procédé goethite/H,O,, les ions ferreux sont générés par la dissolution de la

goethite comme montré ci-dessous [Dulova et al., 2011 ; Lioua et Lu, 2008] :
o — FeOOH + 2 H,0, + 2H* - Fe?* +-0, + 2H,0 (Eq. 1.43)

Les ions ferreux sont dissous dans la solution et ensuite mélangés avec du peroxyde
d'hydrogéne pour produire des radicaux hydroxyles (OH®), communément décrit comme

réaction de Fenton [Dulova et al., 2011 ; Lioua ez Lu., 2008]

H,0, + Fe?* - OH® + OH™ + Fe3* Eq. 1.44
q
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OH® + Fe?t - OH™ + Fe3* (Eq. 1.45)

Par conséquent, la goethite a été choisie en raison de sa nature catalytique éprouvée et
excellent. En outre, la goethite est I'une des formes les plus répandues de fer oxy-hydroxydes
dans les sols terrestres, des sédiments et des dépdts de minerai. La goethite est trés stable avec

une tres faible solubilité (pKay, =14,7) [Wu et al., 2012].

[Lin et Gurol., 1998] supposent qu’aucune dissolution de goethite se produit et que
toutes les réactions ont eu lieu a la surface de solide. Par conséquent, la formation des

radicaux hydroxyles s'effectue par catalyse hétérogene.
IV.3. Les argiles
IV.3.1. Généralité

Le mot argile est cependant plus récent, il vient du grec Argilos dérivé d’argos qui
veut dire blanc. Les spécialistes des diverses techniques utilisant les matériaux argileux ont
tent¢ de les caractériser par leur comportement au feu (pour les céramistes), par leurs
propriétés adsorbantes et en particulier décolorantes (pour les drapiers) et enfin par la
dimension de leurs particules consécutives. D’aprés Lapparent, 1937, 1’argile s’agit d’un
corps minéral caractérisé spécifiquement par la nature, le nombre et I’arrangement mutuel des

atomes dont sa molécule physique se compose [Errais, 2011].

D'un point de vue géologique, 1’argile se rapporte a la terre grasse et molle contenant
un ensemble de particules fines dont la taille est inférieure a 2 um. Comme matériaux, les
argiles sont utilisées dans différents domaines industriels : a savoir dans la fabrication des

matériaux de construction, dans l'industrie pharmaceutique et cosmétique [Charradi, 2010].
IV.3.2. Classification des argiles
On peut distinguer deux grandes classes d’argiles [Gregoire, 2012] :

. Les argiles « cationiques » : ce sont des minéraux trés abondants dans
I’environnement. Ils sont constitués de combinaison de feuillets octa¢driques et
tétraedriques. La charge de ces feuillets peut étre modulée par le taux de substitution
des cations dans les feuillets (octaé¢driques ou tétraé¢driques). L’électroneutralité du

matériau est assurée par la présence des cations dans I’espace interfoliaire.
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. Les argiles « anioniques » : ce sont des minéraux peu abondants dans la
nature, mais ils sont néanmoins facilement synthétisables en laboratoire. Ils sont
constitués de feuillets octaédriques, dont la charge peut étre modulée par la
substitution des cations divalents par des cations trivalents. Ces hydroxydes
doubles sont appelés « hydroxydes doubles lamellaires ». Le domaine interfoliaire

comprend des espéces anioniques accompagnées par des molécules d’eau.
IV.3.3. Les hydroxydes doubles lamellaires

Hydroxydes doubles couches (LDH), également connus comme l'argile anionique ou
hydrotalcite sont des hydroxydes lamellaires mixtes de métaux di et trivalents [Peng et al.,
2009]. Cependant, contrairement aux silicates lamellaires, les couches d'hydroxyde affichent
une charge de surface positive, qui est compensée par les anions situés dans les domaines
entre les couches adjacentes [Peng et al., 2009]. Les composés de type hydrotalcite (HT) sont
largement utilisés, probablement en raison du fait que la plupart des caractérisations a été
effectuée sur hydrotalcite (Mg, Al, hydroxycarbonate) et qu'il peut étre facilement et
¢conomiquement synthétisé¢ [Del Hoyo, 2007].

IV.3.4. Structure de base d’un hydroxyde double lamellaire

La structure de base des hydroxydes doubles lamellaires dérive de celle de la brucite
Mg(OH),, appartenant au type structural Cdl,. Dans un feuillet brucitique, chaque cation
Mg”" est entouré par 6 ions OH", formant des octaédres. Le feuillet est alors construit par une
continuité d’octacdres, partageant une arréte. Les ions hydroxyles sont placés sur des plans
perpendiculaires au plan cationique. Ces couches d’octaedres sont empilées selon la direction
z pour former une structure tridimensionnelle (Figure IV.2), Les octa¢dres hydroxydes sont
légerement aplatis le long de la direction d’empilement (z) de telle sorte que la symétrie
s’apparente davantage a Dsq plutot que Oy. Cette légere distorsion ne change en rien la
symétrie hexagonale de la maille et le groupe d’espace de la brucite est alors P-3ml

[Gregoire, 2012].
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Figure 1.8 : Structure de la brucite Mg(OH),

Pour les structures dérivées de I’hydrotalcite, une partic des ions Mg”" de la brucite est
remplacée par des cations trivalents (ex: Al’” dans le cas des hydrotalcites et Fe*™ pour les
pyroaurites) générants ainsi une charge positive. Cette charge positive est compensée par des
anions (ions carbonates dans le cas de I'hydrotalcite naturelle par exemple) qui se répartissent
de maniere aléatoire dans le domaine interlamellaire, assurants ainsi la neutralité électrique de
I'ensemble. Dans ce domaine interlamellaire se trouve également des molécules d'eau (Figure

1.9) [Dussault, 2005].

Couche d'hydroxyde

/ ]M“[_IMIH!(DH}ZIH—

. Anions de compensation

. Molécules d'eau
Domaine
interlamellaire

Figure 1.9 : Représentation schématique de la structure de matériaux de type hydrotalcite [Dussault,

2005].

L’application des LDHs comme catalyseurs est connue récemment dans la chimie fine, a

cause de leurs meilleurs activités catalytiques, une bonne sélectivité¢ et durée de vie. Elle
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intervient dans des réactions de polymérisation, reformage des hydrocarbures ...etc

[Gregoire, 2012].

Néanmoins, il existe trés peux études ou des argiles synthétiques contenant le fer ont été

testées en tant que catalyseur solide pour promouvoir la réaction de Fenton hétérogene.

[Catrinescu et al., 2012] ont synthétisé une argile a piliers avec le Fer et Al pour I’oxydation

photo-Fenton du 4-chlorophenol.

[Arora, 2010] a synthétisé¢ hydroxyle-Fe-piliers-bentonite, une argile qui contient le Fer afin

de_I'utiliser pour la dégradation du Rose de Bengal par le systéme photo-Fenton hétérogene.

[Carriazo et al., 2005] ont étudi¢ 1’oxydation de phénol par le processus Fenton généré par

un catalyseur préparé par I’incorporation du Fer sur la surface des argiles a piliers.
V. Technologie de micro-ondes
V.1. Introduction

La technologie de micro-ondes (MW) a été largement utilisée dans de nombreuses
applications domestiques, industrielles et médicales telles que la stérilisation des aliments, des
synthéses organiques/inorganiques, polymérisation, déshydratation, des analyses et de
l'extraction et la destruction biologique [Mudhoo ez Sharma, 2011]. Au cours des derniéres
années, l'irradiation MW a attiré l'attention des chimistes en raison de sa capacité de
chauffage au niveau moléculaire qui conduit a des réactions thermiques homogénes et rapides
[Liu et al., 2004]. L’irradiation par micro-ondes a été utilisée dans de nombreux laboratoires
de recherche et des tests de routine pour une décomposition de large variété d'échantillons

telles que les produits pharmaceutiques [Silva et al., 2013].
V.2. mécanisme de chauffage par MW

MW se trouvent entre les fréquences des ondes radio et les fréquences infrarouges du
spectre ¢lectromagnétique. L'énergie MW absorbée est convertie en chaleur dans le matériau,
ce qui entraine une augmentation de la température [Mudhoo ez Sharma, 2011]. L’effet de
MW est caractérisé par ’amélioration de la vitesse de réaction et le chauffage sélectif di a la

vibration des molécules internes [Bo et al., 2006].

Le mécanisme de chauffage par micro-ondes repose sur le fait que les molécules

polaires telles que 1’eau, possédent une partie chargée positivement et 1’autre partie
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négativement. Ces molécules forment donc des dipdles électriques [Iboukhoulef, 2014]. Sous
I’action d’un champ micro-ondes, la majorité des molécules ne tourne pas avec le changement

alternatif du champ mais frissonne comme montre la figure (I1.10) [Ferhat, 2010].

Absence de champ Sous champ électrique
¢lectrique Sous champ électrique continu alternatif

Figure 1.10 : Distribution des dipéles sous ’effet d’un champ électrique [Ferhat, 2010].

V.3. Application de la technologie des micro-ondes dans la dégradation des effluents

pharmaceutiques dans les eaux usées

La technique MW a également trouvé des applications en génie de l'environnement.
Le traitement MW assisté a été appliqué au cours des deux derniéres décennies dans les
domaines domestiques, industriels et médicaux. Les applications de I'énergie de micro-ondes
pour améliorer les réactions chimiques sont bien connues. Plus précisément, il a été constaté
que l'irradiation de micro-ondes pourrait améliorer significativement I'efficacité

photocatalytique [Liu et al., 2004].

Cependant, des publications récentes ont ét¢ rapportées dans la littérature en utilisant

la technologie de micro-onde pour la dégradation des produits pharmaceutiques :

Les résultats obtenus par [Zhihui et al., 2005] ont montré que I’irradiation par micro-
ondes améliore grandement l'efficacité des POAs (UV/H,0,, UV/TiO,, UV/Ti0,/H,0,) pour
la dégradation de 4-chlorophénol.
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[Gromboni et al., 2007] ont trouvé que le couplage de systeme photo-Fenton avec
I’irradiation par MW dégrade efficacement les résidus de pesticide chlorfenviphos and

cypermethrin (>98%) en 4 min.

[Qi et al., 2014] ont montré que la vitesse de dégradation du SMX par un systéme
MW/S,04%, est largement supérieure en comparaison avec un chauffage conventionnel. Ainsi
que les essais de toxicité aigué par Photobacterium phosphoreum, Vibrio fischeri et Vibrio
qinghaiensis d’une solution de SMX indiquent une augmentation importante d’inhibition de
la luminescence lors des premiers 4 min (de 22.6 % a 1’état initial (sans chauffage), a plus de
99.9 %), suivi par une diminution (moins de 10%, aprés 60 min) indiquant I'¢limination de la
toxicité de la solution vis-a-vis de ces bactéries, apres le traitement par le systétme MW/

S,05%".

[Homem et al., 2013] ont montré que 1’utilisation du systéme MW/Fe*" a conduit a

des meilleurs résultats que 1'application de la réaction de Fenton traditionnel.
Conclusion

On a essayé dans cette ¢tude bibliographique de surligner les différentes
contaminations pharmaceutiques dans les eaux usées et leurs transferts vers les eaux de
surface et par conséquent, les eaux souterraines. Nous avons essayé¢ de mettre en évidence les
effets de ces polluants sur ’environnement et I’homme. Ces effets négatifs nécessitent de

développer des techniques appropriées pour les éliminer.

Le sulfaméthoxazole est un antibiotique largement utilis¢ pour les humains et le
vétérinaire. Il a ét¢ détecté dans les eaux superficielles ou souterraines dans plusieurs sites
dans le monde. Malgré les doses trés faibles détectées, il peut provoquer des risques aigus
pour l'environnement et 1’étre humain, il est donc nécessaire de développer des techniques

plus puissantes et plus économiques pour limiter leur présence dans le milieu aquatique.

Les POAs apparaissent comme les procédés les plus adaptables dans le traitement des
eaux contaminées par des composés pharmaceutiques, une technique de traitement plus
appropriée a I’élimination des effluents médicamenteux est celle a le pouvoir de dégrader les
molécules jusqu’a la minéralisation compléte afin d’éviter 1’accumulation des sous-produits
pouvant étre plus dangereux que les polluants parents et plus particulierement, empécher la

formation des composés cancérigénes.
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La goethite et ’argile incorporée de Fer sont deux catalyseurs testés dans ce travail
pour I’oxydation de SMX par le procédé photo-Fenton hétérogene et Fenton hétérogene

assisté par micro-ondes.
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I. Produits chimiques et matériels utilisés

I.1. Produits chimiques

Les produits chimiques utilisés au cours de cette ¢tude sont de qualité¢ analytique.

Les solutions ont été préparées avec de 1'eau distillée préalablement filtrée sur des membranes

de 0.45 um (systéme de filtration sous vide Nagent).

Tableau II.1 : Fournisseurs et qualité des réactifs utilisés.

Produit Fournisseur pureté
Sulfaméthoxazole SIGMA-ALDRICH 100 %
H,SO4 PANREAC 96 %
NaOH PANREAC 98 %
H,0, SCHARLAU 30 %
HsPO, SCHARLAU 85
Acetonitrile PANREAC
MgCl, - 6H,0 PANREAC 99.9 %
AICl; 6H,0 PANREAC 99-100 %
FeCl; - 6H,0 PANREAC 99-100 %
Fe(NO3); PANREAC 97-100 %

Min 98 %

I.1.1. Propriétés physico-chimiques du sulfaméthoxazole

Le sulfaméthoxazole est un composé¢ amphotére qui possede deux groupes

fonctionnels ionisables jugés pertinents pour la gamme de pH de l'environnement

: ’amine

anilinique et les groupements amide; par conséquent, sa solution de spéciation dépendra de la

valeur de pKa et le pH du milieu [Teixeira et al., 2012], c-t-d il peut exister sous forme de

cations, d'anions et / ou des molécules neutres en fonction des valeurs de pH en raison de ses

deux pKa [Pan et al., 2014 ; Hou et al., 2013 ; Zhang et al., 2011].

La figure (II.1) représente le coefficient de distribution de la molécule SMX en

fonction du pH [Qi et al., 2014].
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Figure IL.1 : Distribution des molécules de SMX en fonction du pH [Qi et al., 2014].

La longueur d’onde correspondante a 1’absorption maximale est de 253 nm a pH
neutre et basique, alors qu’elle est de 268 nm a pH acide comme illustre le spectre dans la

figure (11.2).
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Figure I1.2 : La longueur d’onde max (Ay,,) 2 pH acide (le spectre noire), pH neutre et basique (le spectre

vert).
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Le tableau (II.2) résume les propriétés physico-chimiques de [’antibiotique

sulfaméthoxazole [Qi et al., 2014]:

Tableau I1.2 : les propriétés physico-chimiques de sulfaméthoxazole

Nom Sulfaméthoxazole
Famille Sulfonamide
Formule brute CioH11N305S
Masse molaire gr/mole 253.3
Solubilité dans I’eau gr/L 0.5 [Klavarioti et al., 2009]
pKa 1.8;5.57 [Lin et al., 1997]
Amax (nm) 270 (pH acide), 256 ( pH basique ou neutre)
MP (°C) 167 [Loftsson et Hreinsdottir, 2006]
logKow 0.89 [Klavarioti et al., 2009]
Structure

o 0 N—0

M

H
HzM

1.1.2. Préparation des solutions
1.1.2.1. Préparation de la solution du SMX

La solution mere de I’antibiotique étudié a été préparée par la dissolution d’une
quantité mesurée de 20 mg dans un litre d’eau distillée et restée pendant une nuit a I’agitation

a labri de la lumiére pour assurer la dissolution compléte du produit.
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1.1.2.2. Préparation des catalyseurs
1.1.2.2.1. Préparation de I’argile Mg-Al-Fe

De nombreuses méthodes d’obtention de la phase HDL ont été développées,
permettant d’exalter une propriété particuliere comme la taille des cristallites (pouvant varier
de quelques nanomeétres a plusieurs microns), leur morphologie, 1’aire spécifique, la
cristallinité, etc. Les trois voies de synthése les plus utilisées sont représentées

schématiquement sur la Figure (I1.3) [Gregoire, 2012].

Coprécipitation

M'(aq) + M"!(aq)
+
Solution anionique

Reconstruction

Oxydes mixtes
+

HDL <: N
Solution anionique
Echange

—_— Calciné a 450 °C

HDL précurseur L
+
Solution anionique HDL

Figure I1.3 : Schéma des méthodes de synthése usuelles des HDL [Gregoire, 2012]

La technique de préparation des hydroxydes doubles lamellaires utilisée dans ce travail est la
méthode de co-précipitation, selon la méthode décrite par [Reichel, 1986] et [Bruna et al.,
2009]. Cette méthode consiste a précipiter simultanément au moins deux €léments au sein
d’une solution généralement aqueuse. Le premier élément doit étre bivalent (M>") et le second
un élément trivalent (M*"), il faut d’abord choisir le rapport molaire (X) entre les deux métaux

qui coexisteront dans la structure du composé final.

Pour la synthése de Mg-Al-Fe, le rapport des sels étaient 0.66 mole (MgCl, - 6H,0), 0.33 mol
(AICl; - 6H,0) et 0.33 mol (FeCl; - 6H,O). Les synthéses ont ét¢ effectuées par addition
goutte a goutte, en atmosphere inerte (barbotage par Nj) pour éviter la dissolution du CO,.
Durant la synthése, le pH a ét¢ maintenu constant a 10. Les suspensions ainsi obtenues ont été

lavées avec de l'eau distillée, centrifugées et séchées a 60 'C. Ensuite le précipité obtenu a
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subi une opération de lavage, dont la couleur des échantillons de LDH contenant du fer

devient pale.
1.1.2.2.2. Préparation de Mg-Al-Fe calciné

Le (Mg-Al-Fe) calciné a ¢été obtenu par le traitement thermique de LDH, qui a été réalisé a

500°C pendant 3h [Gua et al., 2013].
1.1.2.2.3. Préparation de la goethite

La goethite est préparée comme suit : dans un récipient en plastique, on mit 100 ml d’une
solution de nitrate ferrique (Fe(NOs);) de concentration molaire 1M, puis on ajoute un volume
de 180 ml d’une solution d’hydroxyde de potassium de concentration SM, le mélange est agité
vigoureusement pendant 5 min a une température ambiante, puis en ajoutant de 1’eau distillée.
La solution est séchée pendant 60 h, a une température de 70 C. Ensuite, le produit a été lavé
plusieurs fois avec de I'eau distillée, puis séché pendant 24 h a 48 'C [Wu et al., 2012 ;
Yaping et al., 2011].

Tableau I1.3 : les propriétés physiques et chimiques de la goethite [Huang, 2012] :

Propriétés Goethite

Catégories

La formule chimique
Classification Strunz
Couleur

Systéme cristallin
Fracture

Dureté d’échelle Mohs
Lustre

Trainée

Densité

Indice de réfraction

Fusibilité

Oxyde minéral

a-FeO(OH)

04.FD.10

Jaunatre a rougeatre a brun foncé
Orthorhombique

Accidenté a échardes

5-5.5

Adamantin a terne

Brown, jaune brunatre a jaune orangé
33-43

Opaque a la sous-translucide

Fusiblea 5-5.5
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I.2. Matériels et dispositifs expérimentaux

» pH-métre : les mesures de pH ont été effectuées avec un pH-métre (inolab) muni d'un
¢lectrode de verre. I'é¢talonnage de l'appareil est réalisé¢ avec des solutions tampons

standard (pH =4, 7 et 10).
Pour l'ajustement de pH, des solutions acide et basique sont utilisées:

* une solution de 1'acide sulfurique H2SO4 (0.1N).
» une solution de la soude NaOH (0.1 N).
» micro-onde domestique, model MWO0611/WH, fréquence de 2450 MHz, avec une
puissance input 1400 w. Il posséde une puissance minimale 170 w et une puissance

maximale de 850 w.

Figure I1.4 : micro-onde MW0611/WH

» lampe UV émit un spectre a 365 nm, de marque PHILIPS de référence
(PL24W/10/4P).

I.3. Procédure expérimentale
1.3.1. Photo-Fenton hétérogene

La dégradation de la molécule sulfaméthoxazole a été¢ réalisée dans un réacteur
photocatalytique constitué d’un agitateur, lampe UV et une éprouvette de 250 ml contient une
solution du SMX de concentration connue. Une quantité de catalyseur (goethite, LDHnc,
LDHc), et de I’eau oxygénée ont été ajoutées respectivement, la réaction est réalisée sous une

température ambiante.
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Figure IL.5 : dispositif expérimental de photo-fenton hétérogéne
1.3.2. Fenton hétérogene assisté par MW

Dans un réacteur contenant 100 ml de solution du SMX préalablement préparée et
aprés I’ajustement du pH, on mit une masse de 1’'un des catalyseurs (LDHnc, LDHc ou
goethite) puis une quantité¢ de H,O,, le tous est installé sous micro-onde, en choisissant la

puissance désirée.

Le chauffage et le refroidissement sont réalisés alternativement, une minute pour
chacun, de fagon que la température n’augmente pas trop, pour éviter 1’évaporation et la

concentration de la solution.

I1. Méthodes

I1.1. Méthodes de caractérisation des catalyseurs solides
I1.1.1. Point isoélectrique (PIE)

Le point isoélectrique ou point de charge nulle pHpi est le parameétre qui correspond

au pH pour lequel la surface du solide présente une charge nulle [Barka, 2008].

Pour déterminer le point isoélectrique des catalyseurs solides utilisés dans ce travail, la
méthode dite de la dérivé de pH décrite par [Lopez-Ramon et al., 1999] a été utilisée. Une
quantité¢ de 50 mg de (FeOOH, LDHnc et LDHc) a été ajoutée a 50 ml de I’eau distillée, les
valeurs de pH initiales ont été ajustées par 1’addition des solutions de NaOH (0.1M) ou acide

chlorhydrique (0.1M). Les mélanges restés sous agitation magnétique pendant 48 h, et les
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valeurs finales de pH sont alors notées. Les figures (I1.6) présentent 1’évolution de pH;-pHr en

fonction de pHy.
5 4
—a— goethite
41 —e— LDHnc
—aA— L DHc
34 —wv— pH zero
24
=
e
£ 1
o
0 -
1 -
24
T T T T T T T
2 4 6 8 10 12
pHi

Figure I1.6 : point isoélectrique des catalyseurs

Le point d’intersection entre les courbes obtenues et celle de la courbe pHi = 0 correspond au
pHpie du matériau. Il est 8.6 pour la goethite, 8.36 pour LDHnc et 7.91 pour LDHc¢. Pour pH >
pHpie, la surface du catalyseur est chargée négativement, alors elle est chargée positivement

pour des valeurs inferieures de pH.
I1.1.2. Diffractométrie de rayons X (DRX)

La diffractométrie de rayons X, ou DRX, ou radiocristallographie, est une technique
permettant d'analyser les maticres cristallisées. Un échantillon de poudre cristalline est posé
dans une coupelle, puis traversé par les rayons X. La diffractométrie de rayons X est utilisée
dans la recherche en métallurgie, en géologie, en pharmacie. Elle permet de mettre en
¢vidence et d'étudier les cristaux contenus par les nouvelles molécules, et de vérifier si les

molécules ont la forme désirée [Velichkova, 2014].
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Fayvons X
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Figure IL.7 : Schéma représentant le principe de la diffraction des rayons X par les plans

réticulaires d’indices h, k et 1 [Velichkova, 2014].

Kavons X

Le principe repose sur la diffraction des rayons X monochromatiques par les plans
atomiques des cristaux du matériau étudi¢ (figure 11.7). La diffraction a lieu seulement dans

les matériaux cristallisés et lorsque la relation de Bragg est vérifiée :
2.d(hkl).sinf = n. A

Ou d(hkl) est la distance inter-réticulaire, c'est-a-dire la distance séparant les plans d’indice
(hkl), 6 est I’angle d’incidence des rayons X sur la surface du matériau étudié, n est I’ordre de

la réfraction et A est la longueur d’onde du faisceau de rayons X [Velichkova, 2014].

L’analyse DRX des échantillons (FeOOH, LDHnc et LDHc) a été faite a température
ambiante par ['utilisation d’un diffractométre Bruker D8-500. La gamme de diffraction

angulaire 20 était entre 0 et 80°.

Les diffractogrammes X des catalyseurs FeOOH, LDHnc et LDHc sont présentés dans les
figures (I1.8, 11.9).
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Figure I1.8 : DRX de FeOOH Figure I1.9 : DRX de LDHnc et LDHc

Le diffractogramme DRX dans la figure I1.5 montre des pics de réflexion caractéristiques de
la goethite FeOOH, qui apparaissent a 21.36°, 33.1°, 36.78° et 53.20°, ces résultats sont
similaires aux ceux-ci obtenus par [Irascu et al., 2009]. D’apres [Haung, 2012] ces pics sont
caractéristiques aux oxihydroxyde de Fe’". [Wu et al., 2012] assument que les principales
réflexions situées a 20 = 21.23°, 33.28° et 36.67° montrent que la goethite obtenue est de

haute purification.

Le diffractogramme DRX de LDHnc présente deux pics de réflexions caractéristiques a 20 =
11.85° et 21.1°, se sont les réflexions symétriques de LDH initiale qui montrent une structure
en couche [Guo et al., 2013]. Aprés calcination, on constate une disparition de ces pics.
D’aprées [Sable et al., 2014], la calcination de I’hydrotalcite a 450 °C, cause 1’élimination des
NOx, CO; et H,O et que le DRX de Mg-Al-Fe montre la phase cristalline de I’hydrotalcite
pure. Aprés la calcination, des phases cristallines de periclase MgO et de hercynite Fe*" ALOy,
apparaissent. [Guo et al., 2013 ; You et al., 2002] ont montrés aussi que le diagramme de
DRX de LDH calcinée a 500 °C, avait de faibles pics de la phase MgO qui apparaissent a 20
= 43° et 63°, malheureusement qui ne sont pas enregistrés sur notre diffractogramme, bien
que les parametres de maille sont plus petites que pour celle de MgO pur, ils ont rapporté que

la raison est 1’inclusion possible de Fe’” dans le réseau de MgO.
I1.1.3. Spectroscopie Infrarouge

Le rayonnement infrarouge (IR) fut découvert en 1800 par Frédéric Wilhelm Hershel. Ces
radiations localisées au-dela des longueurs d’onde dans le rouge, sont situées entre la région

du spectre visible et des ondes hertziennes. Le domaine infrarouge s’étend de 0,8 uym a 1000
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um. Il est arbitrairement divisé en 3 catégories, le proche infrarouge (0,8 a 2,5 um soit 12500-

4000 cm™), le moyen infrarouge (2,5 4 25 um soit 4000-400 cm™) et le lointain infrarouge (25
4 1000pm soit 400-10 cm™)

Les catalyseurs solides utilisés pour la réaction photo-Fenton hétérogeéne ont été caractérisés
par spectroscopie infrarouge FTIR cary 600 series. Les spectres IR ont ¢été¢ ¢établis dans le

domaine des nombres d’ondes de 500 - 4000 cm™ & température ambiante.

Les spectres IR de LDHnc, LDHc et FeOOH avant et apres réaction photo-Fenton hétérogene

sont rassemblés sur les figures (I1.7, I1.8 et I1.9) respectivement.

1901 —— [ DHc avart la réadtion Ferton
120 —— LDHhc avant la réaction Fenton 110 — LDHcaprés laréadtion Fenton
—— LDHhc gprés la réaction Fent

Transmitance (%)
g

Transmitance (%)
8

704
704
60
50 0
40 504
30
T T T T 40 T T T T T
4000 3000 2000 1000 0 4000 3000 2000 1000
nombre donde norbre donde
Figure I1.10 : Spectre IR de LDHnc avant et Figure II.11 : Spectre IR de LDHc avant et apreés
aprés photo-Fenton hétérogene photo-Fenton hétérogene

Les figures 11.10 et II1.11 présentent plusieurs bandes caractéristiques de LDH calcinée et non

calcinée, leurs interprétations se font comme suit :

e Une large bande aux environs de 3400 cm™” qui correspond a la vibration
d’¢longation des groupements hydroxydes lamellaires liés aux différents métaux
[Fernandez et al., 1998].

e Une petite bande de vibration observée au voisinage de 2910 cm™ apparait pour le
LDHc correspond a 1’¢longation des molécules d’eau liée aux anions carbonates dans

la couche intermédiaire [Cavani et al., 1991 ; Moyo, 2009].
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e Une bande significative de vibration observée au voisinage de 2360 cm™, leur
intensité augmente apres la calcination.

e Une bande de vibration observée au voisinage de 1380 cm™ qui correspond
I’élongation antisymétrique des carbonates interlamellaires CO5*” [Fernandez et al.,
1998 ; Velu et al., 1999].

e Les bandes inferieures de 1000 ¢cm™ sont dues au mode de vibration de M-0O, la
différence de I’intensité¢ des pics due a la présence de différentes quantités des ions
Mg®*, Al*" et Fe*" [Fernandez et al., 1998]. Les modes de vibration de Mg-OH et Al-
OH sont observés a 763 et 549 cm’™! respectivement [Moyo, 2009].

Apres la réaction Fenton hétérogeéne par 1’utilisation des catalyseurs LDHc et LDHnc, aucun
pic supplémentaire a ¢été enregistré en comparaison avec les LDH initiales, sauf les

différences qui ont été remarquées dans I’intensité de tous les pics interprétés précédemment.

Le spectre IR de FeOOH avant et apres la réaction photo-Fenton a été illustré sur la figure

(IL12).

FeOOH avant la réaction Fenton
FeOOH aprés la réaction Fenton

T T T T T T T T
4000 3000 2000 1000 0
nombre d'ondes

Figure I1.12 : Spectre IR de FeOOH avant et aprés photo-Fenton hétérogene

Un signal typique a été observé sous forme d’une large bande au voisinage de 3300 cm™
correspond a la vibration d’¢longation des hydroxydes provenant des oxydes métalliques et

des molécules d’eau.
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Deux pics adjacents d’intensité forte sont observés a 1044 et 1080 cm™ correspondants a la
vibration des molécules O-H (Fe-OH) dans et hors du plan respectivement [Guimaraes et al.,
2009]. [Oliveira et al., 2008] donnent les mémes interprétations pour deux bandes

apparaissent a 735 et 890 cm™ pour une goethite pure.

Une bande de vibration caractéristique de Fe-O a été observée au voisinage de 560 cm™
[Guimaraes et al., 2009]. Ce pic apparait 2 635 cm™ dans le spectre interprété par [Oliveira

etal., 2008] et 2 459 cm’! d’apres [Ameta et al., 2012].

Apres la réaction photo-Fenton, en utilisant ce catalyseur, on constate une disparition de tous

les pics caractéristiques de FeOOH brute.
I1.1.4. Analyse thermogravimétrique

La thermogravimétrie (TG) ou 1I’Analyse Thermogravimétrique (ATG) est une méthode
reconnue pour la caractérisation thermique des matériaux. La technique de la
thermogravimétrie repose sur les variations de masse d’un matériau soumis soit a une loi de
chauffe définie par des paliers de température en fonction du temps (mode isotherme), soit a

une loi déterminée par €élévation constante de la vitesse de chauffe [Achchaq et al., 2008].

L’analyse thermogravimétrique (TGA) dans ce travail a été réalisée a I'aide d’un instrument
thermobalance de TA, Q50 afin d'étudier I'évolution thermique de I'échantillon. Les
expériences ont été réalisées sous un courant d'air synthétique et en utilisant environ 50 mg de

I'échantillon et une vitesse de chauffage de 10 °C.min™".

L’analyse thermogravimétrique des solides utilisés dans le présent travail est illustrée dans les

figures (I1.13 et 11.14).
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Figure I1.13 : Thermogrammes des LDHc et Figure I1.14 : Thermogrammes de FeOOH

LDHnc
L’argile non calcinée LDHnc présente une perte de masse beaucoup plus importante que
I’argile calcinée LDHc (20 % et 33 % respectivement), une grande différence qui atteint
jusqu’a 13%, ca est due probablement a la contenance d’eau dans 1’argile calcinée qui est
moins que dans I’argile non calcinée. [Irascu et al., 2009] montrent que le Fe incorporé dans
le Fe-Lap-TA (laponite calciné) est présent sous forme de goethite au cours du traitement
thermique, tandis que le Fe incorporé dans le Fe-Lap (laponite non calciné) est en fait sous
forme de Fe polycations, qui contiennent une grande quantité d'eau, ce qui conduit a une perte

de masse plus importante que le Fe-Lap-TA.

Le thermogramme de la goethite (figure 11.14) montre deux étapes de pertes de masses, la
premigére est trés rapide qui enregistre une perte de 15% de la masse de goethite jusqu’a une
température de 224 °C, ce qui indique que la déshydratation de la plupart des molécules d’eau
physi-sorbées ont ¢été éliminées dans cette partie. Ensuite, on constate une légere perte de
masse, moins de 3% jusqu’a une température de 550 °C, probablement les résidus des
molécules d’eau dans la structure intraparticulaire ont été éliminés dans cette étape. Enfin une

stabilité de poids de goethite a été enregistrée pendant toute la durée de traitement thermique.
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I1.2. Les techniques analytiques

Pour suivre 1I’évolution de la concentration de 1’antibiotique étudi¢ et leur longueur
d’onde maximale, ainsi que la teneur en fer dissous dans les mélanges réactionnels,

différentes techniques analytiques ont été utilisées :
I1.2.1. Spectrophotométrie UV-visible

La spectrophotométrie UV-visible est une méthode de caractérisation basée sur la
mesure de la densit¢ optique d’un milieu a une longueur d’onde donnée. Un spectre
d’absorption est obtenu lorsque les variations de la densité optique sont représentées en
fonction des longueurs d’onde. Les mesures sont effectuées par un spectrophotometre. La
lumiére monochromatique incidente d’intensité Iy (de puissance Py) traverse alors
I'échantillon, et I’appareil mesure 1’intensité I de la lumiére transmise. D 'aprés la loi de Beer
Lambert, la densité optique DO, est fonction de la concentration C de la solution, du

coefficient d'absorption molaire ¢, et de | la longueur du trajet optique.
I
DO, = —log—=¢lC
Iy
Ou Ii est la transmittance de la solution.

0

Dans cette étude, les mesures de spectrophotométrie UV et visible ont été réalisées a

I’aide d’un spectrophotométre SHIMADZU.
I1.2.2. Chromatographie liquide a Haute Performance(CLHP)
11.2.2.1. Définition

La chromatographie liquide a haute performance (CLHP) ou (HPLC) en anglais, est
une technique analytique ou séparative relativement simple et rapide. Elle permet l'analyse
des composants majeurs ou des traces, méme sur des produits labiles ou non volatiles de haut
poids moléculaires, elle est donc bien adaptée aux substances de poids moléculaire trop élevé
ou de polarité trop forte. Cette technique compléte parfaitement la chromatographie gazeuse

[Rohrbasser, 2006].
11.2.2.2. Principe de fonctionnement

Dans cette technique, un solvant ou un mélange de solvants (phase mobile ou éluant)

parcourt une colonne contenant des particules poreuses (colonne remplie). Cette phase solide
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est appelée phase stationnaire. A l'instant initial, le mélange a séparer est injecté a l'entrée de
la colonne ou il se dilue dans la phase mobile qui l'entraine a travers la colonne. Si la phase
stationnaire a ét¢ bien choisie, les constituants du mélange ou solutés sont inégalement
retenus lors de la traversée de la colonne. De ce phénomeéne appelé rétention, il résulte que les
constituants du mélange injecté se déplacent tous moins vite que la phase mobile et que leurs
vitesses de déplacement sont différentes. Ils sont ainsi ¢lués de la colonne les uns apres les
autres et donc séparés. Un détecteur placé a la sortie de la colonne couplé a un enregistreur
permet d'obtenir un tracé dans le temps appelé chromatogramme. En présence du fluide
porteur seul, le signal est constant, constituant la ligne de base; au passage de chaque soluté
séparé, le signal enregistré par le détecteur approprié¢ prend la forme d'un pic. Dans des
conditions chromatographiques données, le temps de rétention (temps au bout duquel un
composé¢ est ¢lué de la colonne et détecté) caractérise qualitativement une substance.
L'amplitude de ces pics, ou encore l'aire limitée par ces pics et la prolongation de la ligne de
base permettent de mesurer la concentration de chaque soluté dans le mélange injecté apres

une procédure de calibration [Velichkova, 2014].

| Boucle
|d'injection

o

Dégazew] ==3
Réservoirs de solvants Vannede | a2
mélange i

/_] assembleur de faisceoux

lentille filtre
] ‘:’C e
| lompe au : I i
Deutérium
v chambre de détection

lampe au
Tungstene ﬁ\
réseai |

Détecteur TTV/visible a deux ‘
longueurs d'onde

Figure II.15 : Schéma de principe de la chromatographie liquide avec détection UV/visible [Velichkova,
2014]
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I1.2.2.3. Composition d’une chromatographie liquide a Haute Performance(CLHP)

Dans ce travail, le composé pharmaceutique a été dosé par chromatographie liquide

a haute performance (CLHP) a I'aide d'une chaine d'analyse YL9100 composée de :

r T

Figure I1.16 : Chromatographie Liquide 2 Haute Performance YL9100

Dégazeur YL9101 : pour dégazer le mélange des composants de la phase mobile.

Pompes d'injection YL9100 quaternaire haute pression : Elle est munie d'un systéme
de gradient permettant d'effectuer une programmation de la nature du solvant. Elle permet de

travailler :

- en mode isocratique, c'est-a-dire avec un ¢luant de composition constante tout au

long de l'analyse.

- en mode gradient, c'est-a-dire avec une variation de la concentration des constituants

du mélange de la phase mobile.
Boucle d'injection manuelle de 20pL.

Colonne en phase inverse, Perkin elmer, C18, Sphéri-5 ODS 5 uym, 4.6*250 mm :
Cette colonne, thermostatée a température désirée dans un four, est constituée de

microparticules sphériques (5 um) de silice greffée avec des chaines alkyles a 18 carbones.
Four YL9130 (température de 4 a 90°C)

Détecteur UV- visible YL9120 : qui permet d’enregistrer I’absorbance a deux
longueurs d’onde simultanément. La lampe deutérium est utilisée pour des longueurs d'ondes

variant de 190-350 nm. Pour que ce type de détecteur soit utilisable, il faut que :
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- le produit a détecter absorbe la lumicre a une longueur d'onde accessible a l'appareil
: la figure (II.2) montre le spectre d’absorbance du sulfaméthoxazole avec un maximum

autour de 254 nm a pH neutre ou basique et 268 a pH acide;

- la phase mobile n'absorbe pas la lumicre a la longueur d'onde choisie par

I’opérateur, c’est bien le cas pour I’éluant choisi, un mélange d’eau et d’acétonitrile.

Le systéme est reli¢ a une unité d'acquisition et de traitement de données a l'aide du

logiciel d'analyse YL Clarity.

Analyse du SMX:

Les échantillons du sulfaméthoxazole sont prélevés au cours de l'irradiation par lampe
UV ou MW et analysés par CLHP. La détermination des concentrations est basée sur l'aire
des pics chromatographiques a 1'aide de courbe d'étalonnage construire a partir des standards

des concentrations bien déterminées de 0 a 25 mg/L, le facteur de corrélation est R? = 0.9998.

Tableau I1.4 : Méthode de séparation HPLC pour le suivi du sulfaméthoxazole.

Phase mobile (Aqueux/Organique) Eau ultra pure / Acétonitrile acidifiée par
H;PO4 (pH=3).

Méthode d’¢lution utilisée Isocratique
Composition volumique (Aqueux/Organique) | 60/40
Débit d’¢luant 1 mL.min™
Température de la colonne 30°C
Longueur d’onde utilisée pour la détection du | 268 nm
Sulfaméthoxazole (pH acide).

Durée de la méthode & min

Temps de rétention du sulfaméthoxazole 4.6 min

L’échantillon est injecté deux fois, et si I’erreur est supérieure a 5%, on fait la 3™ injection.
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Figure I1.17 : Le pic du SMX analysé par HPLC YL9100

I1.2.3. Dosage de fer dissous

Le fer dissous dans les solutions de SMX provient de la dissolution d’une certaine
quantité de fer contenant dans les catalyseurs solides en milieu acide lors des réactions fenton
hétérogene. Leur dosage se fait par spectroscopie d’absorption atomique SAA de marque
Perkin Elmer analyst 100 (figure II.18). Les échantillons prélevés ont filtrés par des
microfiltres Nylon de 0.45 um (Millipore Millex-HN) afin de séparer les particules solides. La
courbe d’étalonnage a été effectuée par des solutions standards de fer. La lecture des

échantillons a été directement réalisée 3 fois sur 1’appareil.

Figure I1.18 : Spectroscopie d’Absorption Atomique SAA de marque Perkin Elmer analyst 100
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Chapitre 111 : Résultats et discussion

I. Etude de la cinétique de dégradation de Sulfaméthaxozole (SMX) par le procédé

photo-Fenton hétérogéne

Cette partie consiste a étudier la cinétique de dégradation du SMX par le procédé
Photo-Fenton hétérogeéne sur des différents types de catalyseurs a base de Fer, tels que la
goethite, une argile synthétique de type LDH (Mg-Al-Fe) calcinée et non calcinée. Notons
que les parametres optimaux des réactions de dégradation ont été¢ déterminés dans les

conditions expérimentales identiques.

L’¢étude de I’oxydation du SMX a été réalisée tout d’abord avec photolyse directe (UV seul),
oxydation chimique en présence de H,O, et avec le systéme UV/H,0,, afin de quantifier leurs

effets sur la dégradation du polluant parent par rapport aux réactions de photo-Fenton.
I.1. Dégradation du SMX par photolyse directe

La photolyse consiste a exposer la solution aqueuse du SMX aux rayons UV a
différentes valeurs de pH : 3, 6.34 (pH naturel), 4 et 10 en utilisant une lampe UV de type
PHILIPS (PL24W/10/4P) qui émit a 365 nm.

Les résultats obtenus représentés dans la figure (III.1) montrent que la dégradation du SMX
par photolyse directe a un effet négligeable au début de procédé, soit inferieur a 1% de la
concentration initiale. Une légere augmentation de la concentration du polluant vers la fin de
la réaction est due essentiellement a 1’évaporation de la solution irradi¢e. [Goi et al., 2005]
montrent que les molécules organiques sont généralement décomposées sous [|’effet
d’irradiation UV par la rupture des liaisons et production des radicaux libres, mais les vitesses
de décompositions sont trés lentes. [Velichekova, 2014], en utilisant un réacteur
photochimique de 0,5 L muni d’une porte-lampe en pyrex a double enveloppe dans laquelle
est introduite la lampe a vapeur de mercure moyenne pression (lampe a immersion Hannovia
de 450W, PC451.050) a rapporté qu’a pH = 2.6, et une température de 30 °C, la photolyse de
100 mg/L de paracétamol a conduit a un taux de conversion de 35% en 5 heures. Avec le
méme réacteur, [Zhou et Moore, 1994] ont montré qu’a pH = 3.4, la dégradation du SMX de
concentration initiale de 25 mg/L, peut atteindre 65% apres 6 heures de traitement, alors qu’a
pH = 7.4, le taux de dégradation ne dépasse pas de 4%. Nous signalons qu’a pH égale a 3
dans le présent travail, la photolyse seule est la meilleur comparée aux autres pH malgré nous

avons une évaporation pendant I’irradiation.
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Figure III.1 : Dégradation du SMX par le systéme UV seul. [SMX],= 20 mg/L, V = 250 ml.

1.2. Dégradation du SMX par H,0;

Pour I’étude de I’action de peroxyde d’hydrogene sur la dégradation du SMX, il est
important de calculer la concentration de H,O, nécessaire pour une minéralisation compléte

de SMX selon la réaction suivante :
C10H11N3053S +33 H,0, - 10C0, + 36H,0 + H,5S0, + 3HNO; (Eq. IIL.1)

La quantité¢ steechiométrique de H,O, nécessaire pour réaliser la minéralisation compléte
d’une solution contenant 20 mg/L de SMX correspond a 2.61 mM. Le traitement d’oxydation
a été effectué a I’obscurité et a pH=3, en présence de H,O, ayant des concentrations allant de

0al7.4mM,
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Figure II1.2 : L’effet de différentes concentrations de H,O, sur la cinétique de dégradation du SMX par
H,O0; seul. [SMX], =20 mg/L, pH=3,V =250 ml

La figure (II.2) montre que la concentration du SMX diminue Iégérement au début de la
réaction (la premiere heure), puis une augmentation a €té constatée ailleurs (durant le reste de
I’irradiation), ceci est due a 1’évaporation de la solution du SMX. L’oxydation du SMX par
H,0O, est non significative quelques soit la dose de I’oxydant (concentrations utilisées durant
les expérimentations du présent travail). Ces résultats sont tout a fait en accord avec ceux
obtenus par Velochekova qui montre que le H,O, seul, soit une concentration initial de 153
mM et a pH = 2.6, ne dégrade quasiment pas le paracétamol durant la réaction photolytique

(moins de 1% de conversion en 300 min) [Velochekova, 2014].

1.3. Dégradation du SMX par UV/H,0,

L’oxydation du SMX par le procédé UV/H,0, a été effectué¢ a pH acide = 3, en
présence de 1.74 mM de H,0,, par exposition d’une solution aqueuse de 20 mg/L a une lampe

UV de référence (PL24W/10/4P) qui émit a 365 nm.
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Figure IIL1.3 : La cinétique de dégradation du SMX par le systtme UV/H,0,. [SMX],= 20 mg/L, pH =3,
[H,0,] =1.74 mM.

L’évolution de la concentration en fonction du temps présentée dans la figure (II1.3)
montre que I’effet de ’'UV en présence de H,O,, donne un taux de dégradation de SMX
jusqu’a 63% apres 8 heures de traitement. Le rayonnement UV provoque donc le clivage

homolytique de la molécule de H,O, selon la réaction [Huchon, 2006]:
H,0, + hy - 20H*® (Eq. I11.2)

Ces radicaux OH*® peuvent réagir directement sur la molécule du SMX. [Mamadou Valery et
al., 2010] ont étudi¢ plusieurs facteurs influencant le processus UV,s4/H,O, pour la
dégradation du SMX, tels que, le pH, la concentration initiale du SMX, ainsi que I’effet de
plusieurs ions tels que le Cl', SO4, NO;s", HCO; et I’acide humique HA, les résultats obtenus
montrent une dégradation de 10 mg/L dans 30 min a un milieu de pH favorable [2-5.5], la
présence des ions et d’acide humique étudiés affecte déferrement la réaction photolytique. Ces
hauteurs ont montré aussi, dans une autre publication, que I’efficacité de la dégradation du
SMX par les systeme UV, UV/H,0,, et VUV/H,0; suivie I’ordre : VUV/H,0, > UV/H,0, >
UV [Mamadou Valery et al., 2011].

I.4. Etude de la cinétique de dégradation par le procédé UV/H,0,/FeOOH

A pour but d’étudier I’efficacité de ce procédé sur la minéralisation de SMX, une série

d’expériences a été réalisée par ’exposition d’une solution aqueuse de 20 mg/L de
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concentration de polluant, a une lampe UV émit a 365 nm, apres 1’ajout d’un catalyseur et

d’un oxydant H,O,, la durée d’expérience peut atteindre plusieurs heures.

La cinétique de dégradation a été suivie par 1’analyse (par HPLC) des échantillons prélevés a

des temps réguliers.

Les parametres qui peuvent étre influencés le procédé sont: le pH, la concentration de

I’oxydant et la masse du catalyseur ont été étudié.

Avant d’examiner le traitement photo-Fenton hétérogene, il est nécessaire de tester
I’adsorption des molécules du SMX sur la goethite, par la mise en contact de 50 ml d’une
solution de 20 mg/L de concentration de SMX, avec une quantité de 50 mg de goethite a

différentes valeurs de pH : acide (3 et 4), naturel (6.34), et alcalin (10).

1,2
wpe 5 & & t
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0.8+ e pH=4
A pH=6,34 (naturel)
v pH=10
§ 0,6
®)
0,4 -
0,2
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Figure.Ill.4 : Adsorption du SMX sur la goethite FeOOH a différentes valeurs de pH. [SMX],= 20
mg/L, [FeOOH]= 0.5 g/L, V=50 ml.

La figure (II1.4) montre que les molécules de SMX ne s’adsorbent presque pas sur le matériau
utilisé (la goethite) (soit inferieur de 2%), mais avant de procéder aux traitements de
dégradation du SMX, il est préférable de laisser le mélange réactionnel évoluer en présence de
la goethite pendant une heure, a 1’abri de la lumicre et en absence de I’oxydant pour assurer

les réactions d’équilibres (adsorption et désorption s’il y’a lieu).
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1.4.1 Effet du pH initial

L’effet du pH sur la dégradation du SMX par le procédé FeOOH/H,0,/UV a été étudié
pour des pH allant de 3 a 10. Les résultats obtenus représentés sur la figure (II1.5) montrent
que la réaction photo-Fenton hétérogéne en présence de goethite, est tres affectée par le pH de
la solution. Il est efficace uniquement dans le milieu acide a pH = 3, avec un taux d’oxydation

de 84% en comparaison avec 41, 34 et 24% pour les pH =4, 6.34 (naturel) et 10.
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Figure I1LS5 : L’effet de pH initial sur la dégradation du SMX par le syst¢éme UV/H,0,/FeOOH. [SMX],=
20 mg/L, [H,0,]=1.74 mM, [FeOOH]= 0.5 g/L, V=250 ml.

A pH alcalin, 6.34 et 10, la dégradation du SMX est tres faible, soit respectivement 34 et 24%
seulement de la concentration initiale. Ce résultat est en accord avec la conclusion de
[Yaping et jiangyong, 2008], lorsqu’ils ont étudié la dégradation des composés
pharmaceutiques. Il est connu préalablement que 1’efficacité de la dégradation catalytique est
affectée par les propriétés de charge de surface de la goethite, la polarit¢ de la molécule de
polluant, les phénomeénes d’adsorption du polluant sur la surface de la goethite et la

concentration en radicaux hydroxyle OH® [Ortiz de la Plata et al., 2010 ; Wu et al., 2012].

La surface de la goethite chargée positivement a des valeurs de pH inférieures a pHpg
[Yapping et Jiangyong, 2008] (8.5 pour notre cas), en raison de la protonation de la surface,
des groupes =Fe-OH forment des groupes chargés positivement =Fe-OH,’, dont le
pourcentage augmente avec la diminution de pH [Yaping et al., 2010 ; Wu et al., 2012].
D’autre part, le SMX peut étre cationique, neutre ou anionique selon la valeur du pH de la

solution. SMX posséde un groupe amine (-SO,NH-) avec pKa; de 2.0 et un groupe
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sulfonamide (-NH;) avec pKa, de 6. Pour des valeurs de pH acide 3 et 4, la forme neutre est la
forme la plus prédominante (figure II1.6) et pour les pH neutre et alcalin (6.34 et 10) c’est la
forme anionique qui domine[Qiao et al., 2014 ; Wu et al., 2012 ; Qi et al., 2014, Texiera et
al., 2012], ce qui peut tre explique la faible interaction électrostatique entre les molécules du
SMX et la goethite, par conséquent une faible dégradation, soit 84% aprés 480 min
d’irradiation pour pH=3.
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Figure IIL.6 : Fraction des espéces SMX en fonction du pH [Qi et al., 2014].

[Wu et al., 2012] suggérent que le phénomeéne de photodégradation est favorisé par les ions
Fe qui sont plus censés d’étre libérer de la surface de la goethite a un pH initial de 3 et cela
peut bénéficier le taux de génération des radicaux OH®, selon les réactions (Eq II1.3, Eq

[11.4) [Lu, 2000]:
a — FeOOH(s) + 2H* + > H,0, > Fe?* +-0, + 2H,0 (Eq.IIL3)
Fe?* + H,0, - Fe3* + HO® + OH™ (Eq.IIL.4)

[Lin et Gurol, 1998] montrent que 1’oxydation par la goethite se fait sans aucune dissolution
de fer dans la solution et que les réactions ont eu lieu a la surface du solide (phase
hétérogene). Ce résultat a été confirmé plus tard par [Belattar et al., 2012], qu’a des pH = 3,

6.25 et 9, aucune dissolution de la goethite n’a eu lieu.
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Le pH des eaux naturelles est généralement compris entre 5 et 9, les recherches peuvent
¢galement faire la lumiére sur I’amélioration de photo-fenton hétérogeéne par la goethite dans

le milieu naturel [Nie et al., 2009].

1.4.2. Effet de concentration initiale de I’oxydant H,O,

Le peroxyde d’hydrogéne joue un rdle essentiel dans le procédé photo-Fenton
hétérogeéne. L'influence du peroxyde d'hydrogene sur la dégradation du SMX par le systéme
FeOOH/ H,O, /UV a été étudiée en faisant varier la concentration initiale en HyO, de 0 a 17.4
mM, la charge de la goethite a été fixée a 0.5 g/L et le pH a 3. D’apres la réaction (Eq I11.5)
proposée par [Qi et al., 2014 ; Dias et al., 2014], la concentration de H,O, nécessaire pour
minéraliser complétement 20 mg/L de SMX est de 2.61 mM, cependant, il est important de

limiter la concentration de H,O, de fagcon a ne pas dépasser cette valeur.

C10H,1N305S + 33 H,0, - 10C0, + 36H,0 + H,SO, + HNO; (Eq.IIL5)

En absence de H,0,, aucune dégradation du SMX n’a eu lieu pendant toute la durée
d’exposition de la solution a traiter, soit 480 min. Des taux de dégradations de 81%, 84%,
79%, et 80% ont ét¢ obtenus respectivement pour des concentrations en H,O, de 0, 0.87, 1.74,

2.61 et 17.4 mM, (figure I11.7).
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Figure I11.7 : Effet de I’oxydant H,O, sur la cinétique de dégradation du SMX par le systéme
UV/H,0,/FeOOH. [SMX], = 20 mg/L, pH=3, [FeOOH]= 0.5 g/L, V =250 ml.
La figure (III.7) montre aussi que la dégradation du SMX ne s’améliore pas par I’augmentation de la
concentration du H,O,, mais pour la premiere heure de la réaction, il a été constaté que la vitesse de

dégradation augmente suite a I’augmentation de concentration du H,O,, probablement la formation des
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radicaux libres OH® est maximale au début du procédé photo-Fenton hétérogéne. Au-dela de la
premiere heure, I’efficacité de 1’oxydation diminue et I’augmentation de 1’oxydant n’a aucun
effet sur la vitesse de dégradation du SMX a cause de la réaction compétitive entre les OH® et
H,0, (Eq.IIL.6). Les radicaux HO,* produits par la réaction (Eq.III.6) ont un potentiel
d'oxydation nettement inférieur a celui de OH® (tableau 1.6, chapitre I). Par conséquent, un

grand exces de H,O; conduit a une dégradation moins efficace.
OH® + H,0, - H,0 + HO; k=17—-45X10M's™! [Garrido-Ramirez et al., 2010] (Eq.I11.6)

La comparaison des constantes de vitesses de dégradation du SMX a différentes
concentrations en H,0,, nous laisse supposer que la réaction de I’hydroxyde OH® avec
’oxydant est prédominante par rapport a OH® et SMX. Dans le méme sens, [Wu et al., 2012]
ont montré qu’une augmentation de la concentration en H,O; de 30 a 60 mM, le taux de
dégradation de colorant orange G (OG) en présence de goethite diminue 1égérement a cause

des réactions compétitives entre le H,O, et les radicaux libres OH®.
1.4.3 Effet de la concentration de la goethite

Afin d’évaluer I’influence de la masse de la goethite sur I’oxydation du SMX par le
systeme UV/H,0,/FeOOH, des concentrations en ce catalyseur de 0.1, 0.25, 0.5, 1 et 1.5 g/LL
ont été utilisées, le pH du milieu a été ajusté a 3 et la concentration en H,O, a été fixée a 1.74

mM. Les résultats obtenus sont représentés sur la figure (I1L.8).
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Figure I11.8 : Effet de concentration de la goethite sur la cinétique d’oxydation du SMX par le systéme
UV/H,0,/FeOOH. [SMX], =20 mg/L, pH=3, [H,0,] =1.74 mM, V=250 L
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L’oxydation du SMX montre un maximum pour une masse en goethite égale a 0.5 g/L qui
correspond a une réduction de la concentration initiale de 84% au bout de 480 min de
traitement. Pour une masse de goethite égale a 1 g/L, un taux de dégradations de 58 % a été
obtenu, soit une réduction de 26% par rapport a la masse de 0.5 g/L de goethite utilisée. Une
inhibition totale de la réaction de dégradation a été obtenue pour une masse de catalyseur

(goethite) égale a 1.5 g/L.

Les réactions de photo-Fenton hétérogéne catalysées par la goethite dépendent des
caractéristiques physico-chimiques, la surface spécifique, les charges de surface, la texture ...
etc. Une augmentation de la quantité du catalyseur accroit le nombre des sites actifs, ce qui
explique 1’augmentation de taux d’oxydation. Cependant, une charge plus élevée du
catalyseur diminue l'efficacité de la dégradation du polluant SMX, cette diminution est due
probablement a 1’augmentation de la turbidit¢ du mélange réactionnel ce qui empéche les
photons a diffuser a travers les particules de la goethite et par conséquent une diminution de la
décomposition de H,O,, ce qui provoque une inhibition de la réaction de Fenton. D’autre part,
en présence d’un exceés de catalyseur, la réaction de ce dernier est prédominante avec
I’oxydant en absence des molécules de SMX, c’est le cas assimilé dans le procédé Fenton
homogene. [Ortiz de la Plata et al., 2010] montrent que l'action catalytique de la goethite
dans la réaction de Fenton-hétérogéne rencontre une réaction concurrente hautement
indésirable conduit a la disparition rapide de H,O,. Ainsi, [Lu, 2000] a trouvé que 1’oxydation
de 2-Chlorophénol est inhibée complétement en présence d’une concentration de 0.8 g/L de
goethite, il suppose que cette inhibition peut provenir de la réduction des sites actifs de la

N . + ror..r
surface de goethite ou les ions Fe*" générés.

L.5. Etude de la cinétique de dégradation par le procédé UV/H,O,/LDHnc

L’oxydation de I’antibiotique SMX par photo-Fenton hétérogéne a été réalisée avec
une argile de type LDH (Mg-Al-Fe). Les paramétres clés qui peuvent influencer les réactions
photocatalytiques pour le syst¢tme UV/H,0O,/LDHnc sont : le pH de la solution a traiter, la
concentration en H,O, et la concentration du catalyseur.
L’¢étude d’adsorption du SMX sur I’argile non calcinée a été effectuée en mettant en contact
les solutions aqueuses du SMX avec le catalyseur a différentes valeurs de pH, les résultats
obtenus apres 24 h d’agitation avec 1’argile, (figure I11.9), montrent qu’aucune adsorption a

été observée.
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Figure II1.9 : Adsorption du SMX sur LDH non calcinée a différentes valeurs de pH initial.
[SMX],= 20 mg/L, my pyy,. =50 mg, V=50 ml

Avant de lancer la réaction photocatalytique (photo-Fenton), la solution aqueuse de SMX a
laissé en présence de LDHnc en agitation pendant une heure a labri de la lumiére et sans

addition de H>0,.

Afin d’évaluer les conditions optimales du procédé UV/H,O,/LDHnc (photo-Fenton
hétérogene), les parameétres suivants ont étés testés, le pH, la concentration de 1’oxydant
(H,0,) et de catalyseur (LDHnc). Ainsi, une solution aqueuse de 20 mg/L du SMX a été

oxydée par ce procédé dans un réacteur agité de capacité 250 ml.
1.5.1. Effet de pH initial

Le pH joue un rdle trés important dans la réaction photocatalytique [Feng et al.,
2006]. Le pH du milieu est un parametre de fonctionnement essentiel, car elle affecte
directement non seulement le rendement photocatalytique, mais également le degré de
lixiviation du Fe dans le support catalytique (donc la stabilité¢ a long terme du catalyseur)
[Herney-Ramirez et al., 2010]. Des valeurs de pH initiales de 3, 4, 6.64 et 10.11, ont été
testées pour la dégradation de 20 mg/L. de SMX en présence de 1.74 mM de H,0,, 0.25 g/L
de LDHnc, le rayonnement UV a été assuré avec une lampe Phillips PL-L24W/10/4P (Anax =

365 nm), les résultats obtenus sont représentés sur la figure (II1.10).
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Figure II1.10 : Effet de pH initial sur la cinétique de dégradation du SMX par le systétme UV/
H,0,/LDHnc. [H,0,] =1,74 mM, [LDHnc] = 0,25 g/L, [SMX]= 20 mg/L, V=250 ml.

A pH = 3, la dégradation du SMX a atteint 70% pour un temps réactionnel de 480 min, pour
les autres pH, des taux de dégradations obtenus sont respectivement 22 et 7% pour les pH
4.01 et 10.11, figure (II1.10). les résultats obtenues sont en accord avec la littérature qui
montrent que le pH optimal est généralement égale a 3 qui est une valeur typique pour le
processus photo-Fenton homogene [Feng et al., 2006]. Il est bien connu que l'un des
inconvénients majeurs de photo-Fenton homogeéne est la gamme étroite de pH. Contrairement
au systeme photo-Fenton hétérogene, I’oxydation des composés organiques est peut &tre
réalisée dans une large gamme de pH [Kasiri et al., 2008 ; Feng et al., 2006]. Dans le
présent travail, la dégradation du polluant est presque négligeable a pH naturel (6,34) et a pH

basique (10) et atteint 20 % pour pH=4. Ceci peut étre expliqué :

(i) dans des conditions alcalines, le CO; produit est converti en CO3~ et HCO3 lors de
la dégradation du SMX qui sont capables de réagir avec un radical hydroxyle selon les

réactions Eq.IIL.7 et Eq.I11.8 [Zhao et al., 2010]:
CO%™ + OH® — CO03~ + OH~ k=3.9x10°M"s" (Eq.IIL7)
HCO3 + OH® - CO3~ + OH™ k=8.5x10°M"s" (Eq.IIL8)

Les radicaux inorganiques (CO3~) montrent une réactivité beaucoup plus faible que OH® et

ils ne contribuent pas a la dégradation ou a la minéralisation du SMX.
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(i1) d’autre part, les conditions alcalines favorisent la dissociation du peroxyde

d'hydrogéne pour former OH, comme indique 1'équation (Eq.II1.9) [Zhao et al., 2010].
H,0, » HO; + H* (Eq.I1L.9)

HO; réagit avec le H,O, non dissocié selon 1’équation (Eq.III.10), ce qui conduit a I’oxygene
et 4 ’eau au lieu de OH®, par conséquent la concentration de ce dernier est inférieure a celle

attendue [Zhao et al., 2010].
HO; + H,0, - H,0 + 0, + OH™ (Eq.IIL.10)

En outre, la désactivation de OH® est plus importante lorsque le pH de la solution est élevé
[Zhao et al., 2010]. La réaction de OH® avec HO; est environ 100 fois plus rapide que sa

réaction avec H,O, [Kasiri et al., 2008].
OH® + HO; — H,0 + 05°, k=7.5x 10’ L/mol.S (Eq.IIL.11)
OH® + H,0, - H,0 + HO3, k=2.7x 10’ L/mol.S (Eq.II1.12)

[Kasiri et al., 2008 ; Abo Farha, 2010] mentionnent que la réactivité de 05 ® et HO; est trés
faible avec les polluants organiques comparée a celle de H,O,. Une autre cause possible a été
mentionnée par [Banic et al., 2011], que le potentiel d’oxydation de OH® diminue lorsque le

pH augmente.

A pH=3, [Hassan et Hameed, 2011b], ont rapporté¢ que 99% d’efficacité de décoloration
d’Acid Red 1 (AR1) a été atteinte dans 180 min, en utilisant un catalyseur hétérogéne (une

argile contenant le Fe).
1.5.2. Effet de concentration de H,O,

La concentration en peroxyde d'hydrogéne est un parameétre important pour la
dégradation des composés pharmaceutiques dans le systeme photo-Fenton hétérogene. La
dégradation du SMX par le procéd¢é UV/H,O,/LDHnc a été étudiée avec différentes

concentrations de H,O,. Les résultats obtenus sont illustrés dans la figure (IIL.11).
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Figure I11.11 : Effet de concentration de H,O, sur la cinétique de dégradation du SMX par le systéme
UV/H,0,/LDHnec. pH = 3, [SMX], = 20 mg/L, LDHnc = 0,25 g/L, V =250 ml.

La quantit¢ de H,O, stcechiométrique nécessaire pour une minéralisation complete du SMX
est de 2.61 mM, cependant, les concentrations choisies pour I’étude de I’effet de H,O, sur le
systtme UV/H,O,/LDHnc sont les suivantes: 0.87, 1.74, 2.61 et 17.4 mM. Le pH et la
quantité de catalyseur ont été fixés a 3 et 0.25 g/L respectivement.

En absence de H,0,, aucune dégradation a été constatée durant toute la durée d’irradiation.
L’augmentation du taux de dégradation du SMX est proportionnelle a la concentration de
H,O; pour arriver a un palier pour une concentration en H,O, a partir de 1.74 mM. Au-dessus
de cette valeur (1.74 mM et plus), aucune amélioration significative a été observée.

L'effet bénéfique de la présence du peroxyde est peut étre attribué a l'augmentation de la
concentration en radicaux hydroxyles engendrés par la peroxydation photolytique (UV) de
H,0,, Eq.111.13.

H,0, + hv - 20H"* (Eq.IIL.13)
Donc, les radicaux hydroxyles générés par Eq.IIl.13 sont responsables de la dégradation du
SMX. La présence d’un exces de H,O, peut conduire a la formation des radicaux moins
réactifs HO,®, selon la réaction paralléle suivante Eq.II1.14 [Hassan e Hameed, 2011a] :
H,0, + HO® - H,0 + HO; (Eq.I1.14)
Cette dernicre réaction contribue a la réduction de la probabilité d'attaque des molécules de
SMX par les radicaux hydroxyles, ce qui provoque une diminution de taux de dégradation. On

peut conclure qu'une concentration de H,O, initiale supérieure a 1.74 mM n’améliore pas la
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vitesse de dégradation. [Kasiri et al., 2008] signalent qu'une augmentation de concentration
de H,O, de 64.2 a 85.6 mM n’améliore pas la dégradation de 400 mg/L d’Acide Bleu 74, en
présence de 0.5 g/L de catalyseur zéolite (Fe-ZSM5).

1.5.3. Effet de concentration de LDHnc

L’effet de concentration du catalyseur LDHnc sur la dégradation du SMX a été étudié,
en faisant varier la quantité de catalyseur de 0.05 a 1 g/L a pH = 3, la concentration de H,O; a
été fixée a 1.74 mM et la solution a été exposée a une irradiation UV. La figure (I11.12)

montre l'effet de la concentration du catalyseur sur la dégradation de SMX.
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Figure I11.12 : Effet de concentration de catalyseur LDHnc sur la cinétique de dégradation du SMX par le
systéeme UV/H,0,/LDHnc. pH= 3, [H,0,] = 1.74 mM, [SMX], =20 mg/L, V=250 ml.

Une augmentation de la concentration de catalyseur améliore normalement la vitesse de
dégradation du SMX, cependant la dégradation du SMX par le procédé photo-Fenton
hétérogéne (LDHnc) a montré que la vitesse de dégradation du polluant passe par un
maximum (plus au moins une forte production d’OH®) pour une concentration en LDHnc
¢gale a 0.1 g/L. Ainsi, pour des concentrations en catalyseur supérieures a 0.1 g/L, la vitesse
de dégradation diminue fortement (Figure II1.12). Des taux de disparations obtenus sont 98 %
, 100 %, 43 %, 28 % et 4 %, respectivement pour les masses 0.05, 0.1, 0.25, 0.5 et 1 g/L,
pour un temps de réaction photocatalytique égale a 180 mn. Au-dela de la concentration
optimale en LDHnc, la diminution de la vitesse de réaction est expliquée par le faite que la

turbidité de la solution traitée augmente suite a 1’augmentation de la masse du catalyseur, la

91



Chapitre 111 : Résultats et discussion

pénétration des photons réduit fortement au sein du liquide, par conséquent le nombre total
des photons qui peuvent réagir avec H,O, diminue (Eq.IIl.13). [Kasiri et al., 2008] ont
montré que lorsque la concentration du catalyseur dans la solution contenant 1’Acide Bleu 74
dépasse 0.5 g/L, cette derniere devient plus trouble, ce qui conduit & une diminution de
I’efficacité du catalyseur par la diminution de la quantité de la lumi¢re UV dans le liquide, par
conséquent le nombre des radicaux hydroxyles responsables de la dégradation réduit.

1.6. Etude de la cinétique de dégradation par le procédé UV/H,0O,/LDHc

Une argile artificielle a base de Fer (LDHc) a été utilisée comme catalyseur dans la
réaction de photo-Fenton pour la dégradation du SMX, cette argile est en fait LDHnc qui a été
calcinée a 550 'C. Ainsi, I’effet de certains paramétres tels que le pH, la masse du catalyseur
(LDHc), ainsi que la concentration de H,O, ont été étudié afin de déterminer les conditions
optimales de dégradation du polluant pharmaceutique.

Cette argile a montré une faible adsorption, soit 5 % de la concentration initiale (20 mg.L™") a
pH= 3 pour un temps de contact de 180 mn. Pour des temps de contact plus long (supérieur a
180 mn), I’argile s’apparait non capable a adsorber le SMX, ceci est expliqué par une partielle
¢vaporation de la solution pendant I’irradiation (augmentation de la concentration a partir de
180 mn jusqu’a avoir une concentration supérieure a la concentration initiale) (Figure I11.13).
Cette étude a été réalisée avec des solutions aqueuses de SMX a 20 mg/L en présence du

LDHc a différentes valeurs de pH ; 3, 6.14 (naturel) et 10 (Figure II1.13).

upe
]
>m

[
1,0—Il

m  pH=3
0.8+ ® pH=6,34
A pH=10

0,6

C/Co

0,4

0,2

0,0

-——7——7—
0 200 400 600 800 1000 1200 1400 1600
temps (min)

Figure II1.13 : Adsorption du SMX sur LDHc a différent pH. [SMX],= 20 mg/L, my py. = 50 mg, V =50 ml
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Malgré la faible adsorption enregistrée sur le matériau LDHc, le mélange réactionnel (solution
du SMX et le catalyseur LDHc) a été mis en contact pendant une heure a 1’abri de la lumiére

et en absence de H,O, pour assurer 1’équilibre avant de lancer la réaction photo-Fenton.

Les conditions opératoires qui peuvent affecter le systtme UV/H,0,/LDHc tels que : le pH
initial, la concentration de 1’oxydant (H,O,) et la masse de catalyseur (LDHc) ont été

étudiées.
1.6.1. Effet de pH initial

Le pH de la solution et la constante de dissociation pKa ont une influence importante
sur 1’état d’ionisation, car la plupart des antibiotiques ont des fonctions acides et/ou basiques.
Ainsi, ces deux parametres peuvent influencer le taux de dégradation du composé cible. Les
valeurs de pKa du SMX sont: pK,;=1.6 et pK,,= 5.7 [Mamadou Valéry, 2011], ce qui
signifie que le SMX a une forme cationique a pH<1.6, anionique a pH>5.7, et neutre entre
ces deux valeurs (figure II1.6). Cet état d’ionisation du SMX en fonction de pH a une grande

influence sur leur réactivité [Mamadou Valéry, 2010].

L’influence du pH initial sur la dégradation du SMX par le systtme UV/H,O,/LDHc a été
¢tudiée a différentes valeurs de pH : 3, 4, 6.46 (pH naturel) et 10 pour une concentration

initiale en SMX égale a 20 mg/L, en présence de 1.74 mM de H,0, et 0.25 g/L. de LDHec.

La figure (III.14) donne la cinétique de dégradation du SMX en fonction du temps a

différentes valeurs de pH.
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Figure I11.14 : Effet de pH initial sur la cinétique de dégradation du SMX par le systtme UV/H,0,/LDHec.
[SMX],= 20 mg/L, [H,0,]=1.74 mM, [LDHc|= 0.25 g/L, V =250 ml.

Les résultats obtenus montrent une efficacité nettement améliorée a pH acide, soit 70% pour
un pH=3 et 28 % pour un pH=4, par contre a pH naturel 6.4, le taux de dégradation du SMX
ne dépasse pas 5% aprés 180 min, puis on constate une 1égére augmentation jusqu’a une
valeur qui est supérieure a la concentration de départ et ¢a due aux pertes favorisées par
évaporation de la solution. A pH alcalin 10, on observe qu’aucune dégradation enregistrée
durant 480 min de traitement. Une légére augmentation de la concentration a €té constatée
vers la fin de la réaction suite a I’évaporation partielle enregistrée. D’apreés [Chen et al.,
2010], a pH supérieur de 4, il y’a moins de OH® disponible parce qu’au dela de cette valeur,
la décomposition de H,O; ne produit rapidement que d’O,, [Tamimi et al., 2008] mentionnent
que la diminution de I’efficacité de dégradation a pH>4 peut étre due a la dissociation de
H,0, qui ne conduit pas a la production des OH®. 1l est également connu, qu'il y avait une
diminution du potentiel d'oxydation du radical OH® avec l'augmentation du pH [Tamimi et
al., 2008 ; Banic et al., 2011]. Le pH = 3 est le pH optimum pour toutes les réactions photo-
Fenton homogene [Ganzalez et al., 2007 ; Ghaly et al., 2009 ; Badawya et al., 2006], mais
la plupart des chercheurs comme [Kaur et al., 2015 ; Chen et al., 2010 ; Feng et al., 2006 ;
Hassan e Hameed, 2011a], trouvent aussi que le pH optimum = 3, pour le systeme

hétérogeéne avec des catalyseurs contenant du fer dans leurs structures.
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1.6.2. Effet de concentration de H,O,

Les procédés Fenton et photo Fenton représentent une opération utile et compétitive
avec d’autres méthodes d’éliminations des polluants pharmaceutiques (ozonation par
exemple), a cause du faible colit des réactifs utilisés essentiellement 1’oxydant H,O,
[Huchon, 2006], ainsi que la facilit¢ de manipulation et d’exploitation [Klavarioti et al.,
2009]. La concentration de H,O; dans le systéme photo-fenton homogene et hétérogene est un
facteur important pour I’amélioration de la minéralisation des micropolluants dans les milieux
aqueux. Pour déterminer la concentration optimale de 1’oxydant nécessaire a dégrader une
quantit¢ de 20 mg/L de SMX a pH=3, une série d’expériences a ¢ét¢ réalisée avec les
concentrations en H,0O, suivantes: 0, 0.87, 1.74, 2.61 et 17.4 mM. Le choix des
concentrations en H,O; est basé sur la quantité steechiométrique de la réaction qui donne une

minéralisation compléte du SMX (Eq IILS).
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Figure II1.15 : Effet de concentration de H,O, sur la cinétique de dégradation du SMX par le systéme
UV/H,0,/LDHec. [SMX],= 20 mg/L, pH= 3, [LDHc]= 0.25 g/L, V = 250 ml.

La figure (III.15) représente la variation de taux de dégradation en fonction du temps a
différentes valeurs de H,O,. Les résultats obtenus montrent une augmentation de taux de
dégradation avec 1I’augmentation de concentration de H,O, de 0.87 a 1.74 mM. Ceci peut étre
expliqué par la présence des radicaux OH® qui sont produits par la décomposition catalytique
de H,O,. Au-dela de 1.74 mM, I’addition de H,O, donne un effet négatif a cause des réactions
secondaires entre 1’excés de H,O; et les radicaux libres OH®, qui conduisent a la formation

des radicaux moins réactifs, le HO,® (Eq.1I1.15), [Hassan et Hameed, 2011a] :

95



Chapitre 111 : Résultats et discussion

H,0, + HO® - H,0 + HO; (Eq. IIL.15)
D’autres réactions peuvent intervenir pour consommer les OH® :

HO$ + HO® - H,0 + 0, (Eq. I1L.15)
HO® + HO® - H,0, (Eq. I1L.16)

Pour le présent travail, la quantité stoechiométrique est égale a 2,61 mM, ainsi, la dose
optimale en H,0, est égale a 1.74 mM. Pour obtenir une meilleure dégradation, il est
important de limiter au maximum la quantité de H,O, pour éviter les réactions paralléles qui
consomment les OH®. [Pera-Titus et al., 2004] ont montré qu’en présence d’un excés de
H>0O,, l'inverse de constante cinétique de dégradation de chlorophénol (1/ke,) dépend

linéairement a 1’inverse de concentration de H,O».
1.6.3. Effet de concentration de LDHc¢

Dans le systéme Fenton hétérogene, la réaction entre les ions ferreux ou ferriques et
les molécules H,O, aurait lieu a la surface de solide, ces réactions dépendent de la surface
spécifique du catalyseur. Ainsi, I’augmentation des sites catalytiques par I’augmentation de la
quantit¢ de LDHc, conduit a la production maximale des radicaux libres OH® et par
conséquent, une augmentation significative de la vitesse de dégradation. Cependant, des
quantités d’LDHc allant de 0.05 a 0.5 g/LL ont ¢été¢ adoptées, la concentration de SMX, de
I’oxydant et le pH de la solution sont respectivement 20 mg/L, 1.74 mM et 3. La solution

aqueuse traitée a été agitée a une vitesse constante durant toute la période réactionnelle.
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Figure I11.16: Effet de l1a concentration de LDHc sur la cinétique de dégradation du SMX par le systéme
UV/H,0,/LDHec. pH = 3, [SMX],= 20 mg/L, [H,0,] =1.74 mM, V =250 ml

Le taux de dégradation du SMX apres 180 min de traitement est de 92 % et 100 %
respectivement pour des concentrations en LDHc égale a 0.05 et 0.1 g.L”', figure (IIL16).
Cependant, il convient de constater que le taux de dégradation a diminué a 40 % et 12 % pour
les concentrations en LDHc de 0.25 et 0.5 g/L respectivement. Cette chute est probablement
expliquée suite a une augmentation de la turbidité (augmentation de la masse de LDHc) de la
solution aqueuse traitée qui empéche la diffusion et I’absorption de la lumiére, par conséquent
une réduction de la quantité des OH® produite [Kasiri et al., 2008 ; Chen et al., 2010].
D’autre part, I’augmentation de la quantité du LDHc peut conduire a I’augmentation des ions
ferreux dissous, ces derniers peuvent réagir avec les hydroxyles OH® selon la réaction,

Eq.II.17 [Kaur et al., 2015]:
OH® + Fe?t - OH +Fe3* (Eq.II1.17)

[Iurascu et al., 2009], ont étudié la dégradation photocatalytique du phénol par des matériaux
a base de laponite avec des concentrations de catalyseur comprises entre 0,5 et 2 g/L, ils ont
trouvé une dose optimale de 1 g/L. [Herney-Ramirez et al., 2010] ont rapporté¢ que la
turbidité de la solution contenant le réactif orange brillant X-GN favorisée par un exces
d’argile pontée utilis¢ comme catalyseur peut minimiser la pénétration des photons et par
conséquent, une diminution de taux de dégradation de polluant. D'autres auteurs attribuent

l'existence d'une valeur de dose optimale de catalyseur au phénoméne de limitation de la
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diffusion, ce qui provoque une diminution du nombre de sites actifs accessibles en surface

[Herney-Ramirez et al., 2010].

I.7. comparaisons entre les systéemes UV/H,0,, UV/H,0,/FeOOH, UV/H,0,/LDHc et
UV/HzOz/LDHnC

A pour but d’évaluer le processus le plus adapté a I'oxydation du SMX, une
comparaison des résultats obtenus dans cette partie a ¢té faite dans les mémes conditions de
pH, de concentration de peroxyde d’hydrogéne et avec les concentrations optimales des

catalyseurs de chaque procédé.
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Figure II1.17 : Dégradation du SMX par les systemes : UV/H,0,, UV/H,0,/LDH¢, UV/H,0,/LDHnc et
UV/H,0,/FeOOH. [SMX],= 20 mg/L, pH = 3, [H,0,] = 1.74 mM, V= 250 ml.

La masse du catalyseur a montré qu’elle a un effet positif sur I’amélioration du taux de
dégradation du polluant cible SMX, le taux de dégradation a pass¢ apres 480 min de
traitement de 63% pour le systtme UV/H,0O, a 100% en présence de I’argile calcinée et non
calcinée passant par 84% pour la goethite FeOOH, figure (II1.17). Nous rappelons que la
concentration de I’argile synthétique est cinq fois moins a la concentration de la goethite. La
différence d’efficacité d’oxydation est due peut étre aux propriétés morphologiques des

surfaces et a la fraction du fer dans les matériaux utilisés.
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1.8. Stabilité des catalyseurs au pH
1.8.1. Concentration de I’ion Fe?* dissous

La détermination de concentration des ions de fer dissous dans des solutions aqueuses
a pH = 3, a été réalisée pour chaque matériau (LDHc, LDHnc et FeOOH) afin d’évaluer sa
contribution par rapport aux matériaux solides utilisés dans 1’oxydation du SMX. Les
échantillons prélevés lors du traitement ont été filtrés sur des membranes de 0.45um, puis

analysés a 1’aide de spectroscopie d’absorption atomique (SAA).
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Figure II1.18 : Dissolution des ions de Fer en fonction du temps du traitement par les systémes
UV/H,0,/FeOOH, UV/H,0,/LDHnc, UV/H,0,/LDHc. [SMX],= 20 mg/L, pH=3, [H,0,]=1.74 mM. V=
250 ml.

Les résultats présentés sur la figure (II1.18) montrent que la concentration du fer augmente en
fonction du temps de traitement pour la goethite, ce qui signifie que cette dernicre libére des
ions de fer. La libération du fer dans la solution est égale a zéro pendant la premicre heure et
augmente ailleurs pour arriver a 12,6 mg/L apreés 480 min de réaction. [Yaping et al., 2008]
rapportent que I’augmentation de fer lessivé avec un pH < 4, était due a la dissolution de
FeOOH. D’autre part, il a été constaté une brusque augmentation de fer dissous pour LDHnc
dans les premiers 30 min de la réaction pour atteindre une valeur maximale de 15.24 mg/L,
puis au cours de I’avancement de la réaction, la concentration du fer dissous décroit
linéairement pour atteindre 5 mg/L a 120 min de traitement. Cette diminution est due

probablement a ’oxydation des ions Fe** en Fe** qui précipitent sous forme de Fe(OH)s. Une
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concentration en fer dissous ne dépassant pas 3.1 mg/L pour LDHc a été constatée, ce qui
explique sa stabilité. Nous signalons que plus la dissolution de fer augmente plus le systéme
homogéne devient plus important dans le processus global de dégradation du SMX. Ainsi et
afin d’évaluer la contribution de la réaction de Fenton homogene par rapport au systeme
hétérogeéne, des expériences de photo Fenton homogéne ont été effectuées avec 1’utilisation
des concentrations identiques de fer dissous dans les systemes hétérogenes :

UV/H,0,/FeOOH, UV/H,0,/LDHnc, UV/H,0,/LDHec.
1.8.2 Recyclage des catalyseurs

D’autres expériences ont été effectuées afin d’examiner la stabilité¢ des catalyseurs par
leurs réutilisations deux fois successives dans le procédé photo-Fenton hétérogene. Les
catalyseurs utilisés pour la premicre fois ont été séparés par centrifugation, puis lavés
plusieurs fois par I’eau distillée, ensuite, ils ont été séchés pendant toute une nuit a 70 °C. Un
seul recyclage a été réalisé dans cette étude a cause des pertes importantes qui ne peuvent pas
étre évitées. La comparaison entre la cinétique de dégradation des catalyseurs neufs avec ceux

réutilisés est présentée sur la figure (I11.19).
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Figure II1.19 : Recyclage des catalyseurs LDHe¢, LDHnc, FeOOH. [SMX],= 20 mg/L, pH= 3, [H,0,] = 1.74
mM, [LDHc] = 0.1 g/L, [LDHnc] = 0.1 g/L, [FeOOH] = 0.5 g/L

La figure (II1.19) montre que FeOOH recyclé donne le méme taux de dégradation surtout dans
les premiéres heures de traitement comparé avec la goethite neuve, mais apreés 5 heures de

traitement, le taux de dégradation chute de 63% (goethite neuve) a 42% pour la goethite
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recyclée. Cette diminution peut étre provoquée par la quantité¢ de fer importante lixiviée a la
fin de réaction hétérogéne et par conséquent la diminution de [’activité catalytique du
FeOOH. 1l est constaté ainsi une légere réduction de rendement pour LDHc (une réduction de
7% de taux de dégradation au bout de 60 min de traitement), par contre, le LDHnc présente
une diminution importante dans le taux de dégradatio