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L’eau disponible pour les humains et aussi pour le reste de I’écosysteme, représente
moins de 1 % du volume total de I’eau douce existante sur terre. La qualité de la partie
disponible et potentiellement utilisable par I’lhomme (0.1 %) n’a cessé de se dégrader et parfois
d’une maniére irréversible. La capacité régénératrice de I’eau est dépassée a cause de nos rejets
toxiques liquides, solides ou gazeux, de plus en plus importants. Ainsi 1’eau propre se raréfie
dans de nombreuses régions du monde telles que 1’ Afrique du nord [1].

Les rejets domestiques et industriels ainsi que les polluants d’origine agricole ont
grandement contribué a la dégradation de la qualité des eaux de surface et souterraines. Ces
diverses pollutions ne sont pas sans impact sur le milieu naturel et la santé humaine. Une
réglementation de plus en plus stricte s’est progressivement mise en place au fil des années. Pour
répondre a ces contraintes, des efforts importants ont été portés vers la diminution des rejets
polluants par la mise en place de technologies propres et la dépollution d’effluents gazeux et
d’eaux usées avant leur rejet dans le milieu naturel [2].

La production et I’utilisation d’un grand nombre de substances chimiques entrainent leur
accumulation dans les effluents en sortie des lieux de production et dans I’environnement.
L’ impact sur les organismes vivants peut se révéler important en raison de la toxicité directe ou
chronique de ces substances ou des produits de leur dégradation. Des efforts importants sont faits
pour un contrdle de I’utilisation et de la dissémination des substances. Les milieux aquatiques
sont parmi les plus exposés, I’eau servant de solvant naturel pour de nombreux types de
substances polluantes ou étant capable d’entrainer les molécules non miscibles telles que les
hydrocarbures, les huiles et leurs dérivés. La concentration de polluants dans ces milieux affecte
directement les écosystéemes correspondants [3].

De part son activité, I’industrie textile qui est une tres grande consommatrice d’eau,
génere une pollution trés importante du milieu aqueux avec des rejets fortement contaminés par
des colorants, en outre des pesticides largement utilisés dans 1’agriculture moderne. Le
traitement de ces eaux reste un défi majeur surtout pour les pays en voie de développement qui
n’ont pas encore toutes les possibilités d’intégrer les technologies de traitement de ces eaux
polluées. Le fait que les colorants et les pesticides ne sont pas facilement biodégradables dans les
conditions aérobie en raison de la complexation de leur structure chimique et de la présence de
cycles aromatiques, implique un traitement spécifique [4].

Malgre tous les efforts considérables dans le domaine de traitement des eaux usées,
seulement 60 % des eaux polluées sont acheminees vers une station de traitement, alors que le
pourcentage restant est évacué dans le milieu naturel. Ceci conduit a une accumulation croissante

de substances récalcitrantes difficilement biodégradables dans les eaux. La situation s’aggrave
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par I’insuffisance d’un systeme adeéquat de traitement des eaux capable de diminuer la
concentration des substances toxiques qui représentent des risques chimiques chroniques. On
peut dire que les eaux usées mal traitées conduisent inévitablement a une dégradation de la
qualité des sources en eau et par consequent de I’eau potable qui d’ailleurs fait défaut dans de
nombreux pays. Les différents procédés conventionnels utilisés pour la dépollution de ces eaux
usées que ce soit des procédés physique, chimique et/ou biologique (adsorption sur charbon actif,
procédés membranaires, coagulation-floculation, oxydations chimiques...), sont souvent trés
colteux et présentent un inconvénient majeur en transformant la pollution d’une phase aqueuse
vers une nouvelle phase, par la formation de boues concentrées, créant ainsi un probleme de
déchets secondaires [4].

L’objectif de travail de cette these est de comparer I’efficacité dans les processus
d’élimination de deux polluants organiques : le méthyle orange et le linuran, par voie non
destructive (adsorption sur une argile locale riche en hématite), et par voie destructive
photochimique pour le développement d’une nouvelle technique de dépollution du milieu
aquatique par photochimiques de type photo-Fenton en combinant le rayonnement et les argiles
naturelles existantes en Algérie, afin d’aboutir a la minéralisation des polluants organiques
réfractaires. Ces techniques devront, en outre, répondre a deux critéres: (1) compétitivité
économique, (2) évitement de la génération de nouveaux polluants. La réduction des colts de
dépollution est aussi envisageable par 1’utilisation directe du rayonnement solaire, vu que notre
pays dispose d’un taux d’ensoleillement relativement fort, et des argiles naturelles peu codlteuses
et pas polluantes.

Les techniques d’adsorption ont été couronnées de succes dans 1’élimination des especes
organiques. Actuellement, le charbon actif est I’adsorbant le plus communément employé gréace
a son pouvoir adsorbant qui est tres important vis-a-vis des colorants organiques.

C’est dans ce contexte que nous nous sommes proposé de tester des adsorbants compétitifs au
charbon actif a base d’argiles disponibles en grande quantité dans notre pays du fait de son
exploitation facile et peu codteuse.

Au cours de ce travail, nous nous sommes intéressés a deux types de molécules polluantes :

M Le colorant méthyle orange est un colorant azoique qui pose un réel probléme de

contamination des eaux, due a I’activité industrielle.

(i) Le pesticide (linuron (LN)) est un compose de type phénylure.

Parmi toutes les techniques de traitement possibles des effluents aqueux contaminés, les
processus d’oxydation avancée (POAS) apparaissent comme des procédés de choix car ils

permettent d’obtenir une dégradation totale du polluant en association avec une diminution de la
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toxicité globale de I’effluent. Les POASs sont bases essentiellement sur la production d’especes
actives et peu specifiques telles que des radicaux hydroxyles. La photocatalyse apparait comme
I’un des procédés les moins onéreux a mettre en place pour conduire a la minéralisation des
composés organiques selectionnés que sont le linuron et le méthyle orange.

Ce travail est réparti sur trois chapitres, une introduction générale et une conclusion générale.
Il est structuré comme suit :

Dans le premier chapitre, nous présenterons une synthése bibliographique qui rassemble des
données essentielles sur :

- Le phénomene d’adsorption et leurs aspects théoriques essentiels de I’adsorption et de ses

modalités dans le domaine du traitement des eaux.

- Les données bibliographiques concernant la photochimie et les procédés d’oxydation
avancés et spécialement le procédé d’oxydation de type photo-Fenton.

- Les propriétés des argiles et leurs utilisations dans le domaine de traitement des eaux.

- Les polluants organiques (colorants azoiques et pesticides) et leurs problématique de
contamination des eaux usées riches par ces composés fortement polluée suivi d’une
présentation des différentes techniques de dépollution adaptée aux effluents chargés de
ces polluants, notamment les procédés d’oxydation avanceée.

Le deuxieéme chapitre sera réservé pour détailler 1’ensemble des méthodes expérimentales et

des matériels utilisés dans ce travail.

La dégradation de deux polluants fera 1’objet du troisieme chapitre de cette these et renferme
en premier lieu, 1’étude de la cinétique d’adsorption de polluants sur I’argile comme premiere
étape nécessaire a toute réaction catalytique hétérogene, suivie par une étude photocatalytique de
I’argile naturelle pour 1’élimination de polluants et I’influence de quelques paramétres
expérimentaux sur la cinétique de I’élimination des solutions étudiées et nous présentons les
résultats expérimentaux obtenus et leurs discussions.

Enfin, nous terminons par une conclusion générale ou sont regroupés les principaux résultats
obtenus et les perspectives.

[1] W. Steffen, K. Richardson, J. Rockstrom, S.E. Cornell, I. Fetzer, E.M. Bennett, R. Biggs, S.R.
Carpenter, W. De Vries, C.A. de Wit, Planetary boundaries: Guiding human development on a changing
planet, Science, 347 (2015) 1259855.

[2] R. Nagarajan, N. Rajmohan, U. Mahendran, S. Senthamilkumar, Evaluation of groundwater quality
and its suitability for drinking and agricultural use in Thanjavur city, Tamil Nadu, India, Environmental
monitoring and assessment, 171 (2010) 289-308.

[3] D. Livingstone, Contaminant-stimulated reactive oxygen species production and oxidative damage in
aquatic organisms, Marine pollution bulletin, 42 (2001) 656-666.

[4] R. Andreozzi, V. Caprio, A. Insola, R. Marotta, Advanced oxidation processes (AOP) for water
purification and recovery, Catalysis today, 53 (1999) 51-59.
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1.1 Introduction

La pollution organique est le terme utilisé pour de grandes quantités de composés
organiques. Elle provient des eaux usées domestiques, des eaux de ruissellement urbaines, des
effluents industriels et des eaux usées de I'agriculture. Les usines de traitement des eaux usées et
I'industrie, y compris la transformation des aliments, la fabrication de péate et de papier,
I'agriculture et I'aquaculture. Au cours du processus de décomposition des polluants organiques,
I'oxygeéne dissous dans I'eau réceptrice peut étre consommé a un taux plus élevé gu'il ne peut étre
reconstitué, provoquant I'appauvrissement en oxygéne et ayant de graves conséquences pour le
biota du cours d'eau. Les eaux usées contenant des polluants organiques contiennent de grandes
quantités de matieres en suspension qui réduisent la lumiére disponible pour les organismes
photosynthétiques et, au moment de la décantation, modifient les caractéristiques du lit de la
riviere, ce qui en fait un habitat inadéquat pour de nombreux invertébrés. Les polluants
organiques comprennent les pesticides, les engrais, les hydrocarbures, les phénols, les
plastifiants, les biphényles, les détergents, les huiles, les graisses, les produits pharmaceutiques,
les protéines et les glucides [1, 2].

Les polluants organiques toxiques causent plusieurs problemes environnementaux a notre
environnement. Les polluants organiques les plus courants sont les polluants organiques
persistants (POP). Les POP sont des composés extrémement préoccupants en raison de leur
toxicité, de leur persistance, de leur capacité de transport a longue distance [3] et de leur
bioaccumulation chez les animaux [4], qui parcourent de longues distances et persistent dans les
organismes vivants. Des techniques efficaces pour I'élimination des composés organiques
hautement toxiques de I'eau ont suscité un intérét significatif. Un certain nombre de méthodes
telles que la coagulation, la filtration avec coagulation, la précipitation, I'ozonation, I'adsorption,
I'échange d'ions, I'osmose inverse et les procédés d'oxydation avancés ont été utilisées pour
éliminer les polluants organiques de I'eau polluée et des eaux usées. Ces méthodes ont été jugées
limitees, car elles impliquent souvent des colts d'investissement et de fonctionnement élevés.
D'autre part, I'échange d'ions et I'osmose inverse sont des procédés plus attrayants car les valeurs
de polluants peuvent étre récupérées avec leur élimination des effluents. L'osmose inverse,
I'échange d'ions et les procédes d'oxydation avancés ne semblent pas étre économiquement
faisables en raison de leur colt d'investissement et d'exploitation relativement éleve.

Parmi les techniques possibles pour les traitements de I'eau, le procédé d'adsorption par
des adsorbants solides présente le potentiel comme I'une des méthodes les plus efficaces pour le

traitement et I'élimination des contaminants organiques dans le traitement des eaux usées.
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L'adsorption présente des avantages par rapport aux autres méthodes en raison de la conception
simple et peut impliquer un faible investissement en termes de co(t initial et de terrain requis. Le
procede d'adsorption est largement utilisé pour le traitement des eaux usees industrielles a partir
de polluants organiques et inorganiques et répond a la grande attention des chercheurs. Ces
dernieres années, la recherche d'adsorbants peu colteuse qui ont des capacités de liaison
polluantes s'est intensifiée. Les matériaux localement disponibles tels que les matériaux naturels,
les déchets agricoles et les déchets industriels peuvent étre utilisés comme adsorbants a faible
colt. Le charbon actif produit a partir de ces matériaux peut étre utilisé comme adsorbant pour le

traitement de l'eau et des eaux usées [5].

1.2 Phénomene d'adsorption

L'adsorption est un phénomeéne de surface avec un mécanisme commun pour I'élimination
des polluants organiques et inorganiques. Lorsqu'une solution contenant un soluté absorbable
entre en contact avec un solide ayant une structure de surface trés poreuse, des forces d'attraction
intermoléculaires liquides-solides amenent certaines des molécules de soluté & se concentrer ou a
se déposer a la surface solide. Le soluté retenu (sur la surface solide) dans les processus
d'adsorption est appelé adsorbat, alors que le solide sur lequel il est retenu est appelé comme
adsorbant. Cette accumulation de surface d'adsorbat sur adsorbant est appelée adsorption. Cette
création d'une phase adsorbée ayant une composition différente de celle de la phase fluide en
vrac forme la base de séparation par adsorption.

Dans un matériau en vrac, toutes les exigences de liaison (qu'elles soient ioniques,
covalentes ou metalliques) des atomes constitutifs du matériau sont remplies par d'autres atomes
dans le matériau. Cependant, les atomes sur la surface de I'adsorbant ne sont pas entierement
entourés par d'autres atomes adsorbants et peuvent donc attirer des adsorbats. La nature exacte de
la liaison dépend des détails des espéces impliquées, mais le processus d'adsorption est
généralement classé comme physicsorption (caractéristique de forces faibles de VVan Der Waals)
ou chimisorption (caractéristique de liaison covalente). Il peut également se produire en raison
de l'attraction électrostatique. Au fur et a mesure de lI'avancement de I'adsorption, on atteint un
équilibre d'adsorption du soluté entre la solution et I'adsorbant (ou I'adsorption du soluté est de la
masse sur l'adsorbant est minimale). La quantité d'adsorption (ge, mmol/g) des molécules a

I'étape d'équilibre a été determinée selon I'équation suivante :

e = V(Co-Ce) /M (1.1)
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Ou V est le volume de solution (L) ; M est la masse d'adsorbants monolithiques (g), et C, et Ce
sont respectivement les concentrations d'adsorbat initial et d'équilibre.
Une autre définition de l'adsorption est un processus de transfert de masse par lequel une
substance est transférée de la phase liquide a la surface d'un solide et devient liée par des
interactions physiques et/ou chimiques. Une grande surface conduit a une capacité d'adsorption

élevée et une réactivité de surface [6].

1.2.1 Isothermes et modéles d'adsorption

Une isotherme d'adsorption est la présentation de la quantité de soluté adsorbé par unité
de poids d'adsorbant en fonction de la concentration d'équilibre dans la solution en vrac a
température constante. Les isothermes d'adsorption de Langmuir et Freundlich sont couramment

utilisés pour la description des données d'adsorption. L'équation de Langmuir est exprimée par :
Ce/qe = 1/me+ Ce/Xm (|2)

Dans le cas ou C, est la concentration d'équilibre du soluté (mmol/L), ge est la quantité de soluté
adsorbé par unité de poids d'adsorbant (mmol/g d'argile), X, est la capacité d'adsorption (mmol/g)
ou monocouche et b est une constante (L/mmol).

L'isotherme de Freundlich décrit une adsorption de surface hétérogene. La distribution d'énergie
pour les sites adsorbants (dans l'isotherme de Freundlich) suit une fonction de type exponentiel
proche de la situation réelle. Le taux d'adsorption/désorption varie avec la force de I'énergie aux
sites d'adsorption. L'équation de Freundlich est exprimée par :

logge = logk + 1/n logCe (1.3)

Ou k (mmol/g) et 1/n sont les caractéristiques constantes du systeme [7].

1.3 Types d'adsorbants

Différents types d'adsorbants sont classés en adsorbants naturels et adsorbants
synthétiques. Les adsorbants naturels comprennent le charbon de bois, les argiles, les minéraux
argileux, les zéolites et les minerais. Ces matériaux naturels, dans de nombreux cas, sont
relativement peu codteux, abondants en fourniture et ont un potentiel important de modification
et finalement, d'amélioration de leurs capacités d'adsorption. Les adsorbants synthétiques sont
des adsorbants préparés a partir de produits agricoles et de déchets, de résidus domestiques, de
déchets industriels, de boues d'épuration et d'adsorbants polymeres. Chaque adsorbant a ses
propres caractéristiques telles que la porosité, la structure des pores et la nature de ses surfaces

adsorbantes. Beaucoup de déchets utilisés comprennent les déchets de fruits, la coquille de noix
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de coco, les déchets de pneus, I'écorce et d'autres matieres riches en tanin, la sciure de bois,
I'écorce de riz, les déchets de pétrole, les déchets d'engrais, les cendres volantes, les déchets de
I'industrie sucriére les laitiers de haut fourneau, les algues, la tourbe, les argiles, la boue rouge,
les zéolithes, les sédiments et le sol, les minéraux, etc.

Le charbon actif comme adsorbant pour les polluants organiques consiste en leur
adsorption en un processus complexe et il existe encore des difficultés considérables. La cause
principale de cette difficulté résulte du grand nombre de variables impliquées. Les propriétés
intrinseques du soluté (par exemple solubilité et constante d'ionisation), les propriétés
intrinséques de l'adsorbant (telle distribution des tailles de pores), les propriétés de la solution
(en particulier, le pH) et la température (par exemple les interactions électrostatiques, dispersives
et chimiques) du systeme [8].

Les charbons activés (AC) (charbon actif granulaire (GAC) et charbons actifs en poudre
(PAC)) sont des adsorbants courants utilisés pour éliminer les odeurs indésirables, la couleur, le
goQt et les autres impuretés organiques et inorganiques des eaux usées domestiques et
industrielles en raison de leur grande surface, leur structure micro poreuse, leur caractere non
polaire et leur viabilité économique. Le principal constituant du charbon actif est le carbone qui
représente jusqu'a 95 % du poids massique. En outre, les charbons actifs contiennent d'autres
hétéroatomes tels que I'hydrogéne, l'azote, le soufre et I'oxygene. Ceux-ci sont dérivés de la
matiére premiére source ou deviennent associés au carbone pendant l'activation et d'autres
procédures de préparation [9, 10]. Putra et al [11], ont étudié I'élimination de I'amoxicilline
(antibiotique) des effluents pharmaceutiques en utilisant la bentonite et le charbon actif comme
adsorbants. L'étude a été réalisée a plusieurs valeurs de pH. Les modéles de Langmuir et de
Freundlich ont ensuite été utilisés pour corréler les données d'équilibre sur lesquelles les deux
modeles correspondaient aussi bien aux données. Alors que la chimisorption est le mécanisme
d'adsorption dominant sur la bentonite, la physicosorption et la chimisorption jouent un role
important pour lI'adsorption sur le charbon actif.

L'adsorption du méthane sur le charbon actif granulaire (GAC) a été étudiée. Les résultats
ont montré qu'avec une diminution de la température ou une augmentation de la consommation
de méthane par le GAC, l'efficacité d'adsorption a diminué. Les interactions entre les molécules
de méthane et la surface du carbone augmentent la densité du méthane adsorbé par rapport a la
densité du gaz comprimé. L'effet de la porosité et de la chimie de surface des charbons actifs sur
I'adsorption de deux COV (benzéne et toluéne) a faible concentration (200 ppm) ont aussi
étudiés. Les résultats montrent que le volume de micropores étroits (taille < 0.7 nm) semble régir

I'adsorption de COV a faible concentration, spécialement pour l'adsorption du benzéne. L’AC
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avec une faible teneur en groupes de surface d'oxygene a les meilleures capacités d'adsorption.
Parmi les AC testés, ceux préparés par activation chimique avec des hydroxydes présentent les
capacités d'adsorption les plus élevées pour les COV. Les capacités d'adsorption obtenues sont
supérieures a celles précédemment indiquées dans la littérature pour ces conditions, en
particulier pour le toluéne. Des capacités d'adsorption aussi élevées que 34 g de benzéne/100 g
AC ou 64 g de toluene /100 g AC ont été réalisées [12].

1.4 Adsorption des colorants

Les techniques d'adsorption sont utilisées comme procédés de traitement de haute qualité
pour éliminer les polluants organiques dissous, tels que les colorants, des eaux usées
industrielles. Les colorants considerent comme type de polluants organiques. Les industries du
textile, de la pate et du papier utilisent de grandes quantités de colorants, ces polluants peuvent
étre trouvés dans les eaux usées de nombreuses industries qui produisent des quantités
considérables d'eaux usées colorées, toxiques et méme cancérogenes, présentant un risque
sérieux pour les organismes aquatiques vivants. Les colorants représentent I'un des groupes
problématiques ; ils sont émis dans les eaux usées de diverses branches industrielles,
principalement de la fabrication de colorants et de la finition des textiles, ainsi que de la
coloration alimentaire, des cosmétiques, du papier et des tapis. Il est bien connu que les effluents
colorants provenant de la fabrication des matiéres colorantes et des industries textiles peuvent
présenter des effets toxiques sur les populations microbiennes et peuvent étre toxiques et/ou
cancérogenes chez les mammiferes. La plupart des colorants utilisés dans les industries textiles
sont stables a la lumiére et ne sont pas biologiqguement dégradables. En outre, ils sont résistants a
la digestion aérobie [13]. A la recherche de matériaux de départ économiques et disponibles ;
différents adsorbants a faible co(t ont été utilisés pour I'élimination des colorants. On a utilisé de
I'écorce de riz activée comme adsorbant bon marché pour éliminer la couleur des eaux usées
[14]. Hamdaoui [15] a indiqué que l'adsorption maximale du colorant basique, le bleu de
méthylene, sur la sciure de cedre et la brique concassee était de 60 et 40 mg/L, respectivement.
On a utilisé des cendres de bois a raser (WBA) pour éliminer les colorants Red Reactive 141
(RR141) et azo réactifs. Des adsorbants WBA/H,0 et WBA /H,SO, ont été préparés en traitant
WBA avec de l'eau et 0.1 M H,SQO,, respectivement ; pour augmenter la capacité d'adsorption.
Les effets de différents paramétres sur l'adsorption (effet du temps de contact, pH initial de la
solution, métaux dissous et élution) ont été étudiés. Les capacités d'adsorption maximale de
WBA/H,0 et de WBA/H,SO, obtenues & partir d'un modéle de Langmuir a 30 °C étaient
respectivement de 24.3, 29.9 et 41.5 mg/L. En outre, WBA/H,O et WBA/H,SO, pourraient
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réduire la couleur et la demande chimique élevée en oxygéne (COD) des vraies eaux usées
textiles [16]. On a montré que les déchets de brasserie de biére étaient un adsorbant a faible cot
pour I'élimination du colorant bleu de méthyléne de la solution aqueuse. Les résultats de la
cinétique d'adsorption préliminaire ont montré que les déchets de diatomite pouvaient étre
utilisés directement comme adsorbant potentiel pour I'élimination du bleu de méthyléne sur la
base de ses mécanismes d'adsorption-biosorption [17].

On a appliqué des boues d'épuration pour la préparation d'adsorbant de charbon actif.
L'adsorbant a charbon actif préparé a partir des boues d'épuration est identifié comme un
matériau potentiellement attrayant pour les eaux usées. Des études ont été menées pour
démontrer les utilisations des boues d'épuration traitées pour I'élimination des colorants des eaux
usées et polluées [18-21].

Ils ont proposé que les charbons activés fabriqués a partir des boues dépuration soient
prometteurs pour I'élimination des polluants organiques des courants aqueux.

L'utilisation de cendres volantes dans I'élimination des colorants des eaux usées textiles a
été étudiée. Une cendre volante riche en calcium a été utilisée comme adsorbant pour
I'élimination du colorant rouge Congo dans différentes conditions. On a observé que I'adsorption
maximale obtenue était comprise entre 93 et 98 %, dans les conditions de I'étude [22]. Wang et al
[23] ont rapporté I'utilisation de cendres volantes traitées et non traitées pour I'élimination du
bleu de méthyléne et du colorant basique d'une solution d'eaux usées. La capacité d'adsorption
pour les cendres volantes traitées avec de l'acide s'est révélée étre de 2.4 x 10 mol/g, tandis que
les cendres volantes non traitées ont montré une capacité d'adsorption de 1.4 x 10™ mol/g. Wang
et al [24] dans une autre étude, ont également constaté que le carbone poreux non brdlé dans les
cendres volantes était responsable de I'adsorption du colorant, et non pas les cendres volantes
elle-méme. Le tableau 1.1 montre un adsorbant choisi utilisé pour éliminer les colorants de I'eau

polluée.
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Tableau 1.1 : Adsorbants sélectionnés utilisés pour I'élimination des colorants de I'eau polluée

Colorant Adsorbant Capacité d'adsorption | Référence
Bleu 2 réactif Charbon actif 0.27 mmol/g [25]
Rouge 4 réactif Charbon actif 0.24 mmol/g [25]
Jaune 2 réactif Charbon actif 0.11 mmol/g [25]
Noir B Everzol Sepiolite 120.5 g/kg [26]
Rouge 3BS Everzol Sepiolite 108.8 g/kg [27]
Rouge 3BS Everzol Zéolite 111.1 g/kg [26]
Noir B Everzol Zéolite 60.6 g/kg [26]
Orange-G Cendres volantes de bagasse 1.245 g/kg [27]
Methyl Violet Cendres volantes de bagasse 3.712 g/kg [27]
. La silice nanoporeuse a
Acid Blue 113 fonctionnalité amino SBA-3 769 g/kg [28]
. La silice nanoporeuse a
Acid rouge 114 fonctionnalité amino SBA-3 1000 gkg [28]
. La silice nanoporeuse a
Acid Vert 28 fonctionnalité amino SBA-3 333 9/kg [28]
. La silice nanoporeuse a
Acid Jaune 127 fonctionnalité amino SBA-3 1250 g/kg [28]
. La silice nanoporeuse a
Acid Orange 67 fonctionnalité amino SBA-3 2500 gkg [28]
Acid Blue 25 Déchets de thé charbon actif 203.34 mg/g [28]
T Charbon bitumineux a base de
Bleu de méthylene charbon actif 580 mg/g [29]
Charbon actif a base de 252 mal
Bleu de méthylene charbon Charbon actif a base 234.0 n? Q/] [23]
de charbon (KOH lavé) - mgig
Bleu de méthyléne Charbon activé a base de tiges 180.0 mg/g [24]
de coton
Bleu de méthyléne Posidonia oceanica (L.) feuilles 285.7 mglg [30]
mortes
li hila ch
Bleu de méthylene | 2% psam”;;’t‘i’f lla charbon 225,89 mg/g [31]
et Le charbon actif des gousses
Bleu de méthylene flamboyantes (Delonix regia) 890 ma/g (32]
1 De charbon actif a base de bois
Bleu de méthyléne de palmier a huile 90.9 mg/g [33]
Bleu de méthyléne Charbon actif a partir de 243.9 mg/g [34]

palmier a huile
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1.5 Adsorption de pesticides et d'herbicides

Les pesticides et les herbicides, libérés intentionnellement dans I'environnement, sont
omniprésents dans les systemes aquatiques. Ils sont souvent détectés a des niveaux faibles et se
produisent couramment sous la forme de mélanges complexes [35, 36]. Le lessivage des engrais
chimiques et des pesticides, appliqué aux terres agricoles et forestiéres, est I'une des principales
raisons de la pollution organique dans plusieurs cours d'eau. Les pesticides et les herbicides
nuisent a la vie en raison de leur toxicité, de leur cancérogénicité et de leur mutagenicité [37].
Par conséquent, la toxicité des pesticides et de leurs produits de dégradation fait de ces
substances chimiques un danger potentiel en contaminant I'environnement. Ils ont soulevé de
sérieuses préoccupations au sujet de I'écosysteme aquatique et de la santé humaine en raison de
I'accumulation a long terme de leurs effets toxicologiques uniques et/ou combinés [38]. La
contamination des eaux souterraines, des eaux de surface et des sols, par les pesticides et les
herbicides est actuellement une préoccupation importante, et ce en raison de l'utilisation
croissante des pesticides dans l'agriculture et des activités domestiques [39].

Parmi les nouveaux pesticides, les pesticides organophosphorés sont les plus couramment
utilisés. Cette classe de produits chimiques est divisée en plusieurs formes. Cependant les deux
formes les plus courantes sont les phosphates et les phosphorothionates. Le parathion méthyle
(O, O-diméthyl O-4-nitrophényl phosphorothioate) est un insecticide de classe 1. Une fois le
parathion méthyl introduit dans I'environnement par pulvérisation sur les cultures, des
gouttelettes de parathion méthyl dans I'air tombent sur le sol, les plantes ou l'eau. Alors que la
plupart du parathion méthyl reste dans les zones ou il est appliqué, certains peuvent se déplacer a
des zones loin de I'endroit ou il a été appliqué par la pluie, le brouillard et le vent [40].

Des adsorbants polymeres modifiés ont été préparés pour I'élimination des polluants
organiques de I'eau et des eaux usées. L'adsorption de polluants organiques a I'aide de polymeres
a base de cyclodextrine (CDP) comme adsorbant, est une technique efficace avec les avantages
d'une affinité specifique, a faible colt et de conception simple [41]. Les polymeres de
cyclodextrine (CDP) peuvent étre synthétisés en utilisant la cyclodextrine (CD) comme molécule
complexe et une substance polyfonctionnelle (par exemple I'épichlorhydrine (EPI)) comme agent
de réticulation. Bien qu'un certain nombre de CDP ayant diverses structures et propriétés aient
été développées [42], il est encore ambigu que les propriétés du CDP affectent I'affinité
d'adsorption vis-a-vis des contaminants organiques, en particulier des polluants mixtes.

Un autre adsorbant polymere modifié a été utilisé dans le traitement des herbicides, des

adsorbants polymeres poreux ont éte utilisés pour I'adsorption d'herbicides (alachlore, amitrole,

11



Chapitre | Synthése bibliographique
trifluraline et prométhétine) a partir d'une solution liquide. Deux résines adsorbantes ont été
étudiées, I'Amberlite  XAD-4 hautement hydrophobe (copolymere de polystyréne-
divinylbenzene) et le XAD-7 plus hydrophile fonctionnalisé (polymere acrylique aliphatique non
ionigque). L'adsorption a réussi a pH = 6.5 [43].

Autre adsorbant largement utilisé pour I'élimination des pesticides est le charbon actif.
Des charbons activés (AC) préparés a partir de déchets agricoles et industriels ont été utilisés
pour I'élimination des pesticides des eaux polluées. Des charbons activés a partir de résidus
agricoles (noyau d'olives, épis de mais, tiges de colza et tiges de soja) par activation physique de
la vapeur ont été testés pour I'élimination du pesticide Bromopropylate (BP) de l'eau. Les
résultats montrent une capacité maximale d'adsorption (gm) du pesticide sur les adsorbants (AC)
préparés a partir d'épis de mais, d'olives, de soja et de colza & des valeurs de 7.9 x 102, 12.3 x
102, 11.6 x 102 et 18.9 x 10 mmol/L, respectivement. L'élimination de BP de I'eau obtenue
dans cette étude était de 90-100 % pour tous les AC [44]. Djilani et al [45] Ont développé de
nouveaux adsorbants de carbone activé a partir de déchets lignocellulosiques d'origine végétale
(grains de café (CG), graines de melon (MS) et écorces d'orange (OP)). L'efficacité d'adsorption
de ces nouveaux adsorbants a été testée avec des polluants organiques : o-nitrophénol et p-
nitrotoluéne. Le taux d'élimination obtenu avec de nouveaux adsorbants était dans la plage de 70
a 90 %. Le temps nécessaire pour atteindre I'équilibre d'adsorption était compris entre 75 et 135
min. On a évalué la capacité des hydroxydes doubles en couches (LDH) et de leurs produits
calcinés a adsorber les contaminants des besticides, le 2,4-dinitrophénol (DNP) et le 2-méthyl-
4,6-dinitrophénol (DNOC). Des tests d'adsorption ont été réalisés sur des LDH avec des rapports
Mg/Al variables (et une charge de couche variable), des valeurs de pH, des temps de contact et
des concentrations initiales de pesticides pour identifier les conditions optimales pour I'utilisation
prévue. Tous les adsorbants, a I'exception de I'hydrotalcite contenant des carbonates, possédaient
une capacité d'adsorption tres élevée pour les deux contaminants. Comme noté ci-dessus,
I'adsorption des pesticides sur les LDH calcinées était seulement de 25-40 % [46].

Les peaux de melon d'eau traitées chimiquement et thermiquement (TEMP) ont été
utilisées pour éliminer le pesticide méthyl parathion (MP) de l'eau. L'effet de variables de
procédé telles que le pH de la solution, la vitesse d'agitation, le temps d'agitation, la dose
d'adsorbant, la concentration de solution et la température ont été optimisés. L’adsorption
maximale obtenue est (99 + 1) % pour (0.38- 3.80) x 10" mol/dm*® de solution de MP, en
utilisant 0.1 g d'adsorbant dans 20 mL de solution pendant 60 min d'agitation a pH=6. La
méthode d'adsorption développée a été utilisée pour les échantillons d'eau de surface avec un

pourcentage d'élimination de (99 + 1) % [47].
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1.6 Adsorption d'autres polluants organiques
Dautres polluants organiques ont été trouvés comme polluants dans l'eau et les eaux
usees, notamment les effluents pharmaceutiques, les tensioactifs, les solvants organiques, les
phtalates, les hydrocarbures, les esters, les alcools, les polluants organiques volatils, semi-
volatils et non volatils chlorés. Les charbons actives et les minéraux argileux sont largement

utilisés pour I'élimination des polluants organiques.

1.6.1 Adsorption sur les argiles et les minéraux argileux adsorbants

Plusieurs adsorbants ont été utilisés pour I'élimination de ces polluants. Un des
adsorbants efficaces et a faible colt sont les minéraux argileux. Les minéraux argileux naturels,
en raison de leur structure superficielle élevée et de leur structure de tamis moléculaire, sont des
adsorbants tres efficaces pour des contaminants organiques de nature cationique ou polaire. Les
minéraux et les zéolithes d'argile naturels et modifiés sont des bons candidats pour améliorer la
performance du charbon actif (AC), car ils ont de grandes surfaces pour la rétention des
polluants [48]. Un adsorbant préparé a partir d'organo-argiles et de charbon actif a été montré
pour éliminer une variété de contaminants organiques [49]. La montmorillonite a été appliquée
comme adsorbant pour I'élimination des tensioactifs cationiques, tandis que la surface hydrophile
de la montmorillonite a été modifiée et utilisée comme adsorbant [50]. Des hydrocalcites
calcinées ont été préparées et utilisées pour éliminer les pesticides anioniques organiques de I'eau
polluée [50]. Les complexes veésicule-argile dans lesquels des vésicules chargées positivement
composées de bromure de didodécyldiméthylammonium (DDAB) sont adsorbés sur la
montmorillonite et éliminent efficacement les polluants anioniques (sulfentrazone, imazaquine)
et neutres (alachlore, atrazine) de I'eau. Ces complexes (0.5 % p/p) ont éliminé 92-100 % de
sulfentrazone, imazaquine et alachlore et 60 % d'atrazine & partir d'une solution contenant 10
mg/L. Un effet synergique sur l'adsorption de l'atrazine a été observé lorsque tous les polluants
étaient présents simultanément (30 mg/L chacun), son pourcentage d'élimination étant de 85.5 %.
Ils ont testé des filtres a colonne 18 cm remplis d'un mélange de sable de quartz et de veésicule-
argile (100: 1, en poids). Pour le passage de 1 L (25 volumes de pores) d'une solution
comprenant tous les polluants a 10 mg/L  chacun, I'élimination était compléte pour la
sulfentrazone et l'imazaquine, 94 % pour l'alachlore et 53.1 % pour l'atrazine, utilisant du
charbon actif. Un avantage similaire du filtre vésicule-argile a eété observé pour les capacités
d'élimination. Le tableau I.2

montre les efficacités d'élimination des polluants organiques de I'eau par l'adsorbant du
complexe DDAB-Argile [51]. Les données entre parenthéses correspondent a la procédure
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lorsque le complexe séché est ajouté a la solution, alors que l'autre cas correspond a I'élimination
apreés incubation avec DDAB suivie d'une addition d'argile. Les données entre parentheses sont
I'élimination prédite par I'équation de Langmuir (coefficients de liaison).

Zhao et al [52], ont préparé des matériaux de silice mésoporeuse et l'ont utilisé pour
I'adsorption des polluants organiques dans l'eau. Les matériaux de silice mésoporeuse sont
réalisés en utilisant des agrégats micellaires auto-assemblés de deux tensioactifs : le bromure de
cétylpyridinium (CPB) et le bromure de cétyltriméthylammonium (CTAB). Les propriétés de
rétention ont été étudiées de ces deux types de silices mésoporeuses vers les polluants
environnementaux (acide mono-, di-, tri-chloroacétique, toluene, naphtaléne et méthyl orange).
L'effet de la composition (présence et absence de tensioactifs, différents types d'agents
tensioactifs) sur la performance de sorption a été envisagé. lls ont constaté que les matériaux
présentent d'excellentes performances de rétention vis-a-vis des acides chloroacétiques, du
toluéne, du naphtaléne et du méthyl orange. Les matériaux sans tensioactifs ne présentent pas, le
cas écheant, d'affinité pour les analytes ioniques et non ioniques. L'applicabilité de monolithes
d'aluminosilice mésoporeux avec des structures tridimensionnelles et des teneurs en aluminium
de 19 < Si/ Al > 1 a été étudiée comme adsorbant efficace de molécules organiques a partir
d'une solution aqueuse. Les monolithes d'aluminosilicate ont été fabriqués avec succeés en
utilisant une synthese simple, reproductible et directe. L'acidité des monolithes a augmenté de
facon significative avec des quantités croissantes d'especes daluminium dans les parois de
charpente de pores de silice. L'adsorption discontinue des polluants organiques sur des
monolithes d'aluminosilicate (10 g/L) a été effectuée dans une solution aqueuse a diverses
températures. Ces adsorbants présentent une élimination efficace des polluants organiques (par
exemple I'aniline, la pchloroaniline, I'0-aminophénol et la p-nitroaniline) jusqu'a 90 % en une
courte période (de l'ordre des minutes). En termes d'adsorption de proximité, les sites acides
fonctionnels et les monolithes condensés et rigides avec des échafaudages périodiques
accordables des mésocages cubiques sont utiles pour fournir des dosages d'enlévement faciles a
utiliser pour des composés organiques et des adsorbants reutilisables sans aucun dommage
mésostructural, méme sous traitement chimique pour un nombre de cycles répétés [53].

Des argiles modifiées ont été utilisées comme adsorbants pour éliminer les polluants
organiques des eaux usées. Deux argiles a piliers sont synthétisées par intercalation de solutions
d'aluminium et de zirconium et évaluées comme adsorbants pour I'élimination d'Orange Il et de
bleu de méthyléne a partir de solutions aqueuses. Le temps de contact pour atteindre I'équilibre
pour une adsorption maximale s'est avéré étre de 300 min. On a trouvé que les deux argiles

avaient la méme capacité d'adsorption lorsque Orange Il était utilisé comme adsorbant, alors que
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la capacité d'adsorption de Zr-PILC était supérieure (27 mg/g) a celle de Al-PILC (21 mg/g) pour
le bleu de méthylene. La cinétique d'adsorption des colorants a été étudiée en termes de cinétique
de pseudo-premier et de deuxieme ordre, et les modéles d'isotherme de Freundlich, Langmuir et
Sips ont également été appliqués aux données d'adsorption d'équilibre. Ils ont constaté que
I'addition de NaCl augmente les capacités d'adsorption des deux argiles a piliers pour les argiles
inter-couches pilaires Orange Il (PILCs). Elles sont des matériaux poreux qui peuvent étre
obtenus par l'intercalation de sols, créant ainsi des matériaux a haute valeur ajoutée a partir de
solides naturels. De plus, un adsorbant d'argile a piliers a été utilisé pour I'élimination du benzo
(@) pyrene et des chlorophénols , des phénols chlorés a partir d'une solution aqueuse par des

argiles a piliers modifiés par des surfactants et de I'nerbicide diuron sur des argiles a piliers [54].

Tableau 1.2 : Elimination des polluants organiques de I'eau par I'adsorbant complexe
DDAB-Argile [51]

Herbicide Bromure de
o5 d’6limination initial conc. | didodécyldiméthylammonium Polluants
’ (mg/L) (DDAB) Conc. (mM)
37.3+£0.3
57.4+0.7
8 3 _
56.6+1.0 Atrazine
8 5
59.8+0.1
[59.0]
949+0.8
85.6+1.0
10 3
95.5+0.1 Alachlor
10 6
87.2+0.2
[92.7]
73.6 £0 4
92.0+£0.3
10 3 _
75.52+0.3 Imazaquin
10 6
92.3+1.0
[95.8]
98.0+£1.0
10 3
99.7+£0.1 Sulfentrazone
10 6
99.7+0.1
99.71£0.1
[99.9]
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Beaucoup de recherches ont accordé une attention considérable visant a établir a
I'efficacité d'élimination des polluants organiques par la technique d'adsorption. Pour diminuer
les codits de traitement, il est nécessaire de trouver du carbone activé alternatif (AC) peu colteux,
a partir de déchets d'activités industrielles, domestiques et agricoles. En outre, les argiles et les
minéraux argileux naturels, en raison de leur surface spécifique élevée et de leur structure de
tamis moléculaire, sont des adsorbants trés efficaces pour les contaminants organiques. Le
chapitre se concentre, examine et évalue la littérature consacrée au phénomeéne d'adsorption, aux
différents types d'adsorbants naturels et synthétiques, a I'adsorption de colorants, de phénols, de
pesticides et autres polluants organiques. Finalement, il s'est terminé par des recherches récentes
sur l'adsorption de polluants organiques sur les charbons activés, les argiles et les minéraux

argileux.

1.7 Processus d'oxydation avancee (AOP) dans le traitement des eaux usées

De nombreux produits chimiques sont rejetés dans le milieu aquatique. Certains d'entre

eux sont non seulement toxiques mais également partiellement biodégradables. Par conséquent,
ils ne sont pas facilement éliminés dans les stations d'épuration biologiques. C'est pourquoi il est
nécessaire de développer des méthodes efficaces pour la dégradation des polluants organiques,
que ce soit pour des composés moins nocifs ou pour leur minéralisation compléte. Les procédés
d'oxydation avancée (AOP), qui impliquent la génération in situ d'oxydants chimiques trés
puissants tels que le radical hydroxyle (OH®), sont récemment apparus comme une classe
importante de technologies pour accélérer I'oxydation et la destruction d'une large gamme de
contaminants organiques dans I'eau et l'air pollués [55].
Lorsque I’AOP est appliqué sur un bon endroit, il donne une bonne occasion de réduire la
concentration de contaminants de plusieurs centaines de ppm a moins de 5 ppb. C'est pourquoi
ils sont appelés «les processus de traitement du 21éme siecle». L'objectif principal de la présente
étude était d'élargir les connaissances existantes dans I'application de I'AOP pour la
décontamination de I'eau.

Tous les procédés d'oxydation avancés (AOP) sont caractériseés par une caractéristique
chimique commune : la capacité d'exploiter la haute réactivité des radicaux OH" dans les
processus d'oxydation de la conduite qui sont appropriés pour réaliser I'abattement complet et par
la minéralisation de polluants encore moins reactifs. Les différents AOP sont considerés et
présentés de maniére critique selon leurs caractéristiques specifiques, en se réferant, dans la
mesure du possible, a leurs applications réelles pour la réduction de la pollution de I'eau.
L'appareil expérimental et les procédures de travail qui peuvent étre adoptées pour effectuer des
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traitements des eaux usées par AOP sont examineés. Quelques remarques sur I'économie du

traitement sont fournies sur la base des principaux parametres affectant les colts AOP.

1.7.1 POA basés sur les radicaux I'hydroxyle

Le radical hydroxyle est I'agent oxydant le plus réactif dans le traitement de I'eau avec un
potentiel d'oxydation entre 2.8 V (pH= 0) et 1.95 V (pH=14) ECS (électrode de calomel saturée
I'électrode de référence la plus couramment utilisée) [56]. OH" est trés non sélectif dans son
comportement et réagit rapidement avec de nombreuses especes avec les constantes de vitesse de
I'ordre de 10°-10™ M*.s™%. Les radicaux hydroxyles attaquent les polluants organiques & travers
quatre voies de base : I'addition de radicaux I'extraction d’hydrogéne le transfert d'électrons et la

combinaison radicale [57]. Leurs réactions avec des composés organiques produisent des

radicaux carbonés (R° ou R'-OH). Avec O, ces radicaux carbone-centre peuvent étre
transformés en radicaux peroxyle organiques (ROO). Tous les radicaux réagissent avec la

formation d'espéces plus réactives telles que H,O, et super oxyde (O,-) ce qui conduit a une
dégradation chimique et méme a une minéralisation de ces composés organiques. Etant donné
que les radicaux hydroxyles ont une durée de vie tres courte et ils ne sont produits in situ que par
des procédés différents comprenant une combinaison d'agents oxydants (tels que H,O, et O3) une
irradiation (par exemple des ultraviolets ou des ultrasons) et des catalyseurs (tel que Fe?*) [58].
Les mécanismes de génération de radicaux hydroxyles des principaux POA pour le traitement

des eaux usées sont brievement résumés ci-dessous.

1.7.2 POA baseée sur I'ozone

L'ozone (O3) est un oxydant puissant lui-méme avec un potentiel d'oxydation de 27 V
SCE. Cependant, I'oxydation directe de O3 est une réaction sélective, avec des constantes de
vitesse de réaction typiques de 1.0 x 10°-10°M™s™® dans lesquelles Os réagit préférentiellement
avec la forme ionisée et dissociée de composés organiques, plutét que la forme neutre. Sous
certaines conditions OH" est produit a partir de Oz pour déclencher I'oxydation indiscriminée
(mécanismes indirects). Différents mécanismes détaillés ont été proposés pour expliquer la
génération OH" complexe et la réaction globale impliquant la production OH" est exprimée

comme ci-dessous [59].
30, + H,0 - 20H +40, (1.L2)

En présence d'autres oxydants ou irradiation, le rendement en OH’ peut étre sensiblement

amélioré. Par exemple, dans le systeme dit peroxone (O3/H,0,), la décomposition en O3 et la
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production OH" sont renforcées par I'hydroperoxyde (HO;) produit par la décomposition de
H,0s,.

H,0, > HO, +H" (1.2)

HO; + O, - OH +0, +O0, (1.3)

Dans l'irradiation Os/ ultraviolette (UV), le H,O, est généré en tant qu'oxydant supplémentaire

principalement par la photolyse O3 (Eq 1.4).
O, +H,O0+hv—>H,0, +0O, (1.4)

En conséquence, OHe" peut étre généré, au minimum, par trois voies : (1) ozonation (Eq. 1.1),
0O3/H,0, (Equations 1.2 et 1.3) et (3) la photolyse du H,O,, comme montré dans I'Eq.1.5.

H,0, + hv —> 20H (15)

1.7.3 POA basée sur les UV

Les radicaux hydroxyles peuvent étre initiés par des photons en présence de catalyseurs
ou d'oxydants. Le catalyseur le plus courant est le dioxyde de titane (TiO2), un semi-conducteur
de type RO. Les particules de TiO; sont excitées pour produire des trous positifs dans la bande
de valence (hv'gy) avec une capacité d'oxydation, et des électrons négatifs sur la bande de

conduction (e'gc) avec une capacité réductrice, comme suit :
TiO, +hv —> e +hv'ny (1.6)

Avec les réactions de OH", H,O et O, a la surface de TiO,, ces trous et électrons peuvent former

des radicaux hydroxyle [60].

hv'o, + OH_(surface) —OH (|7)
(Vo0 + H,0 ey — OH' + H* (1.8)
ew+0, -0, (19)

En présence d'oxydants tels que H,O, ou O3, des OH supplémentaires peuvent étre obtenus sous
irradiation UV. Par exemple, une molécule de H,0, est clivée par irradiation UV pour générer
deux OH'.
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H,O, + hv —» 20H (1.10)

En outre, a une longueur d'onde inférieure a 242 nm, OH" peut également étre produit

éventuellement par photolyse de H,0.
H,O0+hv—OH +H (1.12)

1.7.4 POA liés a Fenton

Il 'y a plus d'un siécle, Fenton [61], a démontré qu'un mélange de H,0, et de Fe(ll) dans
un milieu acide avait des propriétés d'oxydation tres puissantes. Bien que le mécanisme preécis de
cette réaction, maintenant connue sous le nom de réaction de Fenton, soit encore a I'étude [62,
63], il est généralement considéré comme une source chimique importante de radicaux
hydroxyles. Le mécanisme classique est une réaction redox simple dans laquelle Fe(ll) est oxydé
en Fe(l11) et H,O, est réduit en ion hydroxyde et le radical hydroxyle :

Fe’*.q + H,0, — Fe* + HO + OH (1.12)

Pour la dégradation des molécules organiques, le pH optimal pour la réaction de Fenton est
typiquement dans la plage de pH=3-4 et le rapport massique optimal du catalyseur (comme le
fer) au peroxyde d'hydrogene est de 1.5 [64]. Dans la réaction classique de Fenton, effectuée en
I'absence de lumieére, I'ion ferrique produit dans la réaction (1.2) peut étre réduit en ion ferreux

par une seconde molécule de peroxyde d'hydrogéne :
Fe*q +H,0, + H,0 — Fe”s + H,0" + HO,” (1.13)

Cependant, cette réduction thermique (réaction 1.3) est beaucoup plus lente que I'étape initiale
(réaction 1.2). Ainsi, bien que chimiquement trés efficace pour I'élimination des polluants
organiques, la réaction de Fenton ralentit sensiblement aprés la conversion initiale de Fe(ll) en
Fe(ll) et peut nécessiter I'addition de quantités relativement importantes de Fe(ll) pour dégrader
le polluant d'intérét. Une autre limitation importante de la réaction de Fenton est la formation
d'intermédiaires récalcitrants qui inhibent la minéralisation compléte. Particulierement
remarquable est la formation d'acide oxalique (H.C,QO,4), un produit d'oxydation toxique et
persistant de nombreuses réactions de dégradation. Puisque les reactions de Fenton sont
typiqguement executées a un pH initial d'environ 3 et que l'acide oxalique est un acide
relativement fort (avec un premier pKa de 1.4), I'accumulation d'acide oxalique provoque une

acidification supplémentaire du mélange réactionnel (& environ pH=2), la réaction se déroule. De
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plus, le Fe(lll) est trés efficacement chélates par I'anion oxalate. Cela empéche la réduction du
Fe(I11) & Fe(ll) et donc la minéralisation compléte de la matiére organique. Une question encore
non résolue dans le mécanisme de la dégradation de Fenton de la matiere organique est
I'importance relative d'autres especes oxydantes potentielles en plus du radical hydroxyle. La
steechiométrie des réactions de dégradation de Fenton est complexe et peut comporter, outre
Fe?*/Fe®" et le peroxyde d'hydrogéne, la participation du radical hydroperoxyle, HOO", fer(1V)
ou ferryl, FeO*, oxygéne moléculaire dissous, hydroperoxydes organiques et autres
intermédiaires formés lors de la dégradation. Malgré ces limites potentielles, la réaction
classique de Fenton a été largement utilisée pour le traitement des effluents [63, 65]. Toute
réaction ou procédé qui renforce le taux de conversion de Fe(lll) en Fe(ll) accélérera en principe
la vitesse de la réaction de Fenton. Dans la réaction électro-Fenton, ceci est réalisé
électrochimigquement. Chimiquement, la réaction de Fenton peut étre efficacement catalysée par
certains types de molécules organiques, en particulier les benzoquinones ou les dérivés de
dihydroxybenzéne (DHB). L'influence catalytique des DHB sur la réaction de Fenton a été
initialement rapportée par Hamilton et ses collegues [66]. Parce que les DHB tels que le catéchol
ou I'hydroquinone et leurs analogues sont des intermédiaires initiaux communs dans la
dégradation des molécules aromatiques, leur présence dans le milieu réactionnel peut conduire a
un cyclage rédox efficace de Fe**/Fe?* dans le milieu réactif catalysé par DHB [67, 68]. En effet,
dans plusieurs cas, il a été montré que I'addition de catéchol ou de dérivés de catéchol peut
améliorer la vitesse et I'efficacité globale de minéralisation des réactions de Fenton [69, 70]. De
plus, le cyclage redox catalysé par DHB de fer peut étre important dans la dégradation fongique
de la lignine et plusieurs mécanismes possibles ont été suggérés [69]. La troisieme méthode
d'accélération de la réaction de Fenton est par irradiation avec de la lumiere ultraviolette,

généralement connue sous le nom de réaction photo-assistée de Fenton ou photo-Fenton.
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1.8 La réaction photo-Fenton
1.8.1 Caractéristiques générales de la réaction photo-Fenton
Il 'y a environ deux décennies, on a constaté que l'irradiation de systémes de réaction de
Fenton avec une lumiére UV-visible a fortement accéléré le taux de dégradation d'une variété de
polluants [71, 72]. Ce comportement lors de l'irradiation est d0 principalement a la réduction

photochimique de Fe(lll) en retour a Fe(ll), pour laquelle la réaction nette peut s'écrire :
Fe¥*q +H,0 —Y >Fe*, + HO + H* (1.14)

Des études plus approfondies de la dépendance au pH de la réaction photo-Fenton ont
montré que la plage de pH optimale est de pH 3. La raison de cette dépendance au pH devient
évidente lorsqu'on examine la spéciation du Fe(l1l) en fonction du pH (Figure 1.1) et du spectre
d'absorption des especes Fe(lll) pertinentes (figure 1.2). A pH < 2, I'espece dominante est
hexaquoiron (I11), Fe (H,0)¢*" [ou simplement Fe** pour plus de commodité], qui absorbe
faiblement dans I'ultraviolet au-dessus de 300 nm. A Ph > 3, des solutions fraichement préparées
de Fe(l11) sont sursaturées en ce qui concerne la formation d'hydroxyde de fer colloidal, Fe(OH)3
et sujettes a la précipitation d'oxydes de fer hydratés en se reposant pendant une période
prolongée. A pH= 3, cependant, les especes Fe(lll) prédominantes présentes en solution aqueuse
sont Fe(H,0)s(OH)?* [ou simplement Fe(OH)?], qui absorbe la majeure partie de la région

spectrale ultraviolette [73].

1.0 4

Fraction

1.0 1S 2.0 2.5 3.0 3.5 4.0

Figure 1.1 : Spécification de 0.5 mM de Fe(lll) entre pH=1¢et 4 a 25 °C
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Des études de la photochimie de Fe(OH)?* ont montré [74] que Fe(OH)?* subit une photoréaction
relativement efficace pour produire Fe(ll) et le radical hydroxyle :

Fe(OH)* —“— Fe*" + HO (1.15)

Ainsi, l'irradiation de la réaction de Fenton non seulement régénére le Fe(ll), I'espece catalytique
cruciale dans la réaction de Fenton (réaction 1.2), mais produit également un radical hydroxyle
supplémentaire, I'espéce responsable de la dégradation de la matiére organique. En conséquence
de ces deux effets, le procédé photo-Fenton est plus rapide que le procéde classique Fenton
thermique. De plus, comme le Fe(ll) est régénéré par la lumiere avec la décomposition de I'eau
(équations 1.4-1.5) plutdt que H,O, (réaction 1.3), le procédé photo-Fenton consomme moins de
H.0, et ne nécessite que des quantités catalytiques de Fe(ll). La réaction photo-Fenton présente
plusieurs avantages opérationnels et environnementaux. Les classes de composés organiques qui
sont sensibles a la photodégradation via la réaction de Fenton sont assez bien connues [64]. Le
procédé photo-Fenton ne produit pas de nouveaux polluants et ne nécessite que de petites
quantités de sel de fer. A la fin de la réaction, si nécessaire, le Fe(lll) résiduel peut étre précipité
sous forme d'hydroxyde de fer en augmentant le pH. Tout peroxyde d'hydrogéne résiduel qui
n'est pas consommé dans le processus se décomposera spontanément dans l'eau et I'oxygéne
moléculaire et est donc un réactif "propre". Ces caractéristiques font des AOP homogenes a base
de photo-Fenton, le principal candidat pour un traitement économique et respectueux de
I'environnement des effluents industriels a petite ou a moyenne échelle [63]. Un exemple précoce
d'une application industrielle du procédé photo-Fenton a été la décontamination de lots de 500 L
d'un effluent industriel contenant de la 2,4-diméthylaniline dans un réacteur photochimique

équipé d'une lampe a mercure a moyenne pression de 10 kW [75].
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Figure 1.2 : Spectres d'absorption de perchlorate de Fe(l1l) a 0.43 mM sous trois conditions
typiques, exprimé comme le coefficient d'extinction apparent, ¢, défini comme I'absorbance

observée divisée par la concentration totale en Fe(ll1)

1.8.2 Inhibition de la réaction de photo-Fenton par I'ion chlorure

Notre intérét pour les aspects mécanistiques fondamentaux de la réaction photo-Fenton
résulte de la nécessité d'optimiser la dégradation de la matiere organique dans les effluents ou les
eaux usees contenant des concentrations élevées d'ions chlorure. Avec de tels effluents, comme
les eaux usées pétroliéres provenant d'environnements marins ou les résidus provenant de la
production de pesticides organochlorés, la réaction photo-Fenton est fortement inhibée. Ainsi,
bien que la réaction de photo-Fenton aboutisse a une mineralisation essentiellement compléte du
phénol en I'absence d'ion chlorure (Figure 1.3, courbe e), en présence de l'ion chlorure le
processus de minéralisation (indiqué par la réduction de la quantité totale de bio Carbone, TOC)

s'arréte aprés seulement une décomposition partielle de la matiére organique (Figure 1.3, courbe

C).

23



Chapitre | Synthése bibliographique

TOC/TOC,

0 40 80 120 160 200 240
time/min

Figure 1.3 : Dégradation du phénol 12 mM en présence de H,O, 200 mM et 0.5 mM de Fe*
Fenton a pHinitiat =3.0 en présence (courbe a, m) et absence (courbe b,0) de NaCl 0.5 M. La
dégradation de la photo-Fenton (400 W moyenne pression Hg lampe a vapeur - intensités de
photons incidents étaient 1.2 x 10 Ein/s) & pHinicia= 3.0 sans contrdle de pH en absence
(courbe e, A) ou présence (courbe c,*) de NaCl 0.5 M ; ou avec un pH de 3.0 maintenu tout au

long de la réaction en l'absence (courbe f; A) ou présence de NaCl 0.5 M (courbe d, o) [76]

En présence d'ions chlorure, I'étendue de la minéralisation dans la réaction photo-Fenton (Figure
1.3, courbe c) est comparable a celle observée dans la réaction de Fenton thermique analogue
réalisée dans I'obscurité en présence ou en l'absence d'ions chlorure (les courbes a et b).
Machulek et al [77], ont utilisé la photolyse flash a nanoseconde pour étudier I'influence de I'ion
chlorure ajouté sur I'étape photocatalytique qui convertit Fe(l11) en Fe(ll) (équation 1.5), omettant
délibérément H,0,, a partir du meélange réactionnel pour empécher la réaction thermique de
Fenton. Bien que la détection spectroscopique directe du radical hydroxyle se soit révélée
insaisissable [78], I'anion radicalaire Cl,”, qui absorbe & 340 nm (gzsonm = 8000 M™*cm™), peut
étre facilement détecté lors de l'excitation de solutions aqueuses de fer(lll) a pH acide en
présence du chlorure de sodium ajouté a 355 nm avec le troisieme harmonique d'un laser Nd-
YAG. Les spectres d'absorption différentielle (Figure 1.4) et les traces cinétiques (insert figure

1.4) montrent une formation rapide de I'anion radicalaire Cl,", pendant la durée de vie de
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I'impulsion laser (5 ns). La diminution nette de I'absorption a des temps plus longs, par rapport a

celle antérieure a I'impulsion laser, refléte la conversion de Fe(lll) en Fe(ll), qui n'absorbe pas
dans cette région spectrale.
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Figure 1.4 : Photolyse par laser a 355 nm de Fe(lll) a 0.50 mM en présence de NaCl 0.5 M a pH
1. Spectres d'absorption transitoire de Cl,” immédiatement (®) et 15 us (o) apreés l'impulsion

laser. L'insert montre la cinétique de la disparition de Cl,” surveillée a /. = 340 nm
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Figure 1.5 : Spécification de Fe(I11) 0.5 mM entre pH=1 et 4 & 25 °C et une force ionique de 0.2
en présence de NaCl 0.1 M. Les fractions de mole de chaque espéce ont été calculées avec le
programme de public domain Hydra [79], en utilisant les constantes d'équilibre pour la

complexassions fournie avec le programme (a I'exclusion des espéces de fer insoluble).

On a ensuite obtenu des données de photolyse par le laser pour la production et la
désintégration de Cl,” sur une large gamme du pH et de concentration de Fe(lll) et d'ions
chlorure et ces données ont servi a développer un modele mécanique explicite pour les procédés
photoinducteurs initiaux impliqués dans la photo-Fenton en présence d'ions chlorure [77].
Comme indiqué sur la figure 1.5, en présence d'ions chlorure, I'espece dominante présente a pH <
2.5 n'est plus Fe**, mais plutot FeCI** et FeCI**. De plus, le FeCI** absorbe non seulement plus
dans l'ultraviolet que le Fe(OH)** (Figure 1.6), mais il subit également une photolyse (équation

1.16) avec un rendement quantique supérieur & celui du Fe(OH)** (équation 1.15) .
Fe(Cl)* —— Fe** +CI (1.16)

Les atomes de chlore photoproduits réagissent rapidement avec les ions chlorure pour former
Cly" (équation 1.17), les espéces effectivement détectées dans les expériences de photolyse éclair

au laser :
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Cl +CI' — CI, (1.17)

Et dont la composante de désintégration du second ordre est due & la réaction de

disproportionation :
Cl,” +Cl,” - 2CI +Cl, (1.18)

Le modele employé pour ajuster les courbes de décroissance observées expérimentalement pour
Cl,” a pris en compte la formation photochimique initiale du radical hydroxyle de Fe(OH),
(équation 1.5) et des atomes de chlore de FeCI** (équation 1.6) [77].

Aprés avoir établi le schéma mécanique de base pour les étapes photo-induites de la
réaction photo-Fenton, on peut alors I'utiliser pour déduire le cours d'une dégradation typique de
photo-Fenton en présence d'ions chlorure. Au début de la réaction photo-Fenton, quand le pH est
encore de l'ordre de 3.0, la concentration de Fe(OH)?* dépasse celle de FeCI** ou FeCl,*, méme
en présence de concentrations relativement élevées d'ion chlorure (Figure 1.5). Le balayage

dépendant du pH de HO® par ion chlorure (équations 1.19-1.20) :

HO +CI" — HOCI (1.19)

H* + HOCI” —H,0Cl —H,0 +ClI (1.20)

Et encore un procédé relativement inefficace, de sorte que la formation photochimique de HO®
devrait prédominer. Cependant, au fur et a mesure que le procédé photo-Fenton se déroule, une
dégradation partielle de la matiere organique fait chuter le pH du milieu a environ pH=2.0, ou la

I** domine par rapport & la photolyse de Fe(OH)?* et ou I'ion chlorure convertit

photolyse de FeC
efficacement tout HO® formé dans le systeme en l'anion de radical Cl," radicalement moins
réactif intrinsequement [77, 80, 81]. En conséquence, une inhibition pratiguement compléte de la
dégradation photo-Fenton des substrats organiques [76, 82] typiques se produira a des
concentrations d'ions chlorure modérées [> 0.03 M de NaCl pour les hydrocarbures aliphatiques
> 0.2 M de NaCl pour les phénols] lorsque le pH du milieu atteindra un pH de 2.0 ou moins.
D'autre part, cette séquence d'événements indique clairement qu'il devrait étre possible de
contourner l'inhibition par I'ion chlorure en maintenant simplement le pH a ou légérement au-
dessus de pH=3 tout au long du processus de dégradation (Figure 1.5). Ceci est bien illustré par la
courbe d de la figure 1.3, qui montre que le contrdle du pH permet effectivement une
mineéralisation presque compléete du phénol en présence d'ions chlorure [76, 77]. Bien que le

contr6le du pH augmente egalement la vitesse de la réaction photo-Fenton en I'absence d'ions
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chlorure en optimisant la concentration de Fe(OH)** (Figure 1.1), I'effet est beaucoup moins
dramatique (comparer les courbes e et f de la figure 1.3).

Expérimentalement [83], on constate que la concentration de Fe®* atteint finalement une valeur
de plateau a de longues périodes, plus rapidement en présence d'ion de chlorure que dans son
absence (Figure 1.6). La simulation de ce comportement a nécessité l'inclusion d'étapes
cinétiques supplémentaires, en particulier pour les réactions secondaires qui conduisent a la

réoxydation de Fe®". Ces étapes cinétiques supplémentaires sont énumérées dans le tableau 1.3.

2.8- (A)

2.4

[Fe*J/umol.L™

0.0

1 i 1 | ]
0 500 1000 1500 2000 2500 3000

Temps/s

Figure 1.6 : L'accumulation d'ions ferreux pendant I'irradiation (350 nm) de 1. mM Fe(lll) a :
(A) pH= 1.0 en présence d'ion chlorure 0.75 mol/L ; (B) a pH= 3 en I'absence d'ion chlorure ; et

(C) & pH= 3 en présence de 1.8 mmol L™ d'ions sulfate
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Tableau 1.3 : Ensemble des réactions de I'état fondamental supplémentaires requises pour
ajuster I'accumulation de Fe?" pendant I'irradiation en régime permanent de Fe®* en présence et

en absence d'ion chlorure [83]

N \ Réaction \ K (Ms* oumol™ L s

Equilibres de spéciation (I = 1)

1 Fe** + H,0 — FeOH*" + H* ky =1.91x 10", k4 =1 x 10%
2 Fe** + 2H,0 — Fe(OH)** + 2H* ko = 3.39 x 10% k, =1 x 10%
3 2Fe>* + 2H,0 — [Fe,(OH)]* + 2H" | ks=1.12x 10", kg =1 x 10™°

Réactions des radicaux oxygénés réactifs

4 HO + HO — H,0; ks = 6.0 x 10°
5 HO" + H,0, — H,0+ HOZ ks = 2.7 x 10’
6 HOy + HO; — H,0, + O, ks = 8.3 x 10°
7 HOy + H;0, — HO + O, + H,0 k;=0.5

Réactions des espéces de fer

8 Fe?* + HO — Fe** + OH~ ke = 4.3 x 10°
9 Fe** + H,0;, — Fe** + HO + OH~ ko = 63

10 Fe** + HOy — Fe* + 0, + H* kio =1 x 10°
11 Fe** + Hy0, — Fe?* + HO, + HY kiz = 0.01
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1.8.3 Inhibition de la réaction de photo-Fenton par I'ion sulfate

La figure 1.6 montre également l'inhibition de la formation de Fe** en présence d'une
concentration relativement faible d'ions sulfate ajoutés, sur la base des constantes de vitesse pour
la complexation du Fe(l1) par le sulfate dans le tableau 1.4. L'ion sulfate est souvent présent dans
les réactions de photo-Fenton a la suite de I'addition de fer sous forme de sels de sulfate
facilement disponibles [84]. Les complexes d'ions sulfate fortement avec Fe(lll) sur une large
plage de pH (Figure 1.7) et le rendement quantique de production de Fe®* plus un radical d'anion
sulfate provenant de la photolyse de Fe(SO,)" est seulement d'environ 0.05 [85]. Le phosphate de
fer est encore plus photoinert que le complexe de sulfate de fer [85] et devrait étre un inhibiteur

encore plus puissant de la réaction photo-Fenton.

Tableau 1.4 : Ensemble des réactions de I'état fondamental supplémentaires requises pour
ajuster I'accumulation de Fe?" pendant I'irradiation & I'état stationnaire de Fe®** en présence
d'ion sulfate [83]

N | Réaction | K(s”oumol” L s7)
Equilibres de spéciation (I =1)

1 Fe* + S0, () FeSO,’ ki =2.09x 10 k4 = 1x 10" (1=1)

2 Fe’" +2S0,%11 Fe(SOu), ko = 1.95 x 10", k= 1 x 10 (1=1)

3 Fe*" + S0, FeSO, ks=1.55x 10", ks =1 x 10" (I=1)

Réactions des ions sulfate

4 H" + S04 HSO, ks = 2.8 x 10", k4 =1 x 10" (I=1)
5 HSO, + HO — SO, + H,0 ks = 3.5 x 10°
6 SO, + H,0 —» H" + SO, + HO ks = 6.6 x 10°
7 SO,  + OH — SO,* + HO k;=1.4x10
8 S04 +H,0, »S0,+ H" + HO, ks =1.2 x 10
9 SO,  + HO; — SO, +H'+ 0, ko = 3.5 x 10°
10 SO, +S0,~ — S,04" kyo = 2.7 x 10°

Réactions des espéces de fer
11 Fe*" + SO, — Fe** + SO,” ky; = 3.0 x 10°
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1.0

Fraction

Figure 1.7 : Spécification de 1.0 mM de Fe(ll1) entre pH =1 et 4 & 25 °C et une force ionique de

0.2 en présence de 1.8 mM de sulfate. Les fractions de mole de chaque espece ont été calculées

avec le programme de public domain Hydra [26], en utilisant les constantes d'équilibre pour la
complexation fournie avec le programme (a I'exclusion des especes de fer insoluble)

1.8.4 Catalyse de la réaction de photo-Fenton par complexation de Fe(l11)

L'efficacité du procédé photo-Fenton peut encore étre améliorée en utilisant des acides
carboxyliques organiques en complexe Fe(lll) [63]. Un exemple particuliérement important est
fourni par I'acide oxalique. Ainsi, contrairement a la réaction thermique de Fenton, dans laquelle
I'acide oxalique est un intermédiaire récalcitrant, dans la réaction photo-Fenton, elle peut agir
comme un catalyseur. Cependant, les complexes de ferrioxalate peuvent absorber la lumiére
aussi loin que 570 nm, c'est-a-dire bien dans la région visible du spectre. De plus, lors de
I'irradiation, ils se décomposent efficacement (rendements quantiques de l'ordre de l'unité) en
Fe(ll) et en CO,. Le résultat final est que, en présence d'oxalate, la réaction photo-Fenton est
intrinsequement plus efficace, peut-étre induite par une gamme plus large de longueurs d'onde de
lumiere et entraine la minéralisation de l'ion oxalate. Ainsi, par exemple, dans un systéeme
municipal de traitement des eaux, [86] a constaté qu'avec l'irradiation UV, le procédé photo-

Fenton était au moins 30 % plus efficace en énergie en présence d'oxalate qu'en absence. De
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toute évidence, la sensibilité du procédé photo-Fenton catalysé par le ferrioxalate a la lumiére
UV et a la lumiére visible le rend particulierement attrayant pour des applications dans lesquelles

le soleil est utilisé comme source de rayonnement [87].
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1.9 Lesargiles
1.9.1 Introduction

Le terme argile trouve son origine dans le mot grec argilos dérivé de argos qui signifie
blanc, puis sa traduction en latin : argilla. Cette nomination par les anciens est semble-t-il due a
la couleur du matériau utilisé en céramique. Actuellement, il n’existe pas de définition unique du
terme ‘argile’. Le mot ‘argile’ englobe deux connotations, I’une liée a la taille des grains et
I’autre a la minéralogie. La définition dépend de la discipline concernée. Pour les céramistes “
Dargile est un constituant des terres grasses et molles en présence d’eau et qui contiennent des
particules fines dont la taille est inférieure a 2 uym”.

Historiquement, en géologie et science du sol, le terme argile correspond a 1’ensemble
des minéraux présentant une taille inférieure a 2 um dans une roche. Cette coupure
granulométrique invisible a l'eeil est héritée des études pétrographiques effectuées par
microscopie optique a la fin du XI1X® siecle. Les cristaux présentant alors une taille inférieure a
2 um n'étaient pas reconnaissables et classés sous I’appellation argile. Aujourd'hui, I’appellation
argile differe en fonction des domaines d'étude. Ainsi, en géotechnique, ou I’on s’intéresse avant
tout au comportement mécanique des sols, on désigne par argile les matériaux de granulométrie
inférieure a 4 um (entre 4 et 50 um, on parle de limon). En science des argiles et en minéralogie,
I'argile ne correspond pas a une coupure granulométrique, mais a ’appellation de certaines
especes minérales spécifiques telles que les Silicates d’ Aluminium Hydratés (SAH). Ces espéces
minérales appartiennent a la famille des phyllosilicates hydratés.

Les argiles constituent la partie altérée des roches qui affleurent a la surface de 1’écorce
terrestre. Elles se forment le plus souvent par 1’altération des minéraux de roches sous 1’action
des eaux, soit de surface, soit hydrothermales. Dans les deux cas, il y a un lien étroit entre la
présence de 1’argile et de I’eau. Les modes de formation des argiles sont souvent complexes et
perturbés dans les phénoménes géologiques naturels ; elles sont en conséquence toujours
accompagnées d'impuretés. L'argile, en tant que roche, est constituée d’une famille des minéraux
argileux comme elle contient des substances diverses sous formes de particules de trés petite
taille telles que : la silice, I'alumine, les sulfures, I'oxyde et I'nydroxyde de fer, I'oxyde de
manganese, la matiére organique,...

Les argiles sont des aluminosilicates de type feuillet qui sont formés en genéral de
I'altération de silicates a charpente tridimensionnelle, tels que les feldspaths a la surface de la
terre [88]. Ces minéraux ont une morphologie lamellaire en raison de la disposition des atomes

dans la structure. Elle peut étre une matiére localement abondante, tres diverse, traitée et/ou
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raffinée avant emploi, a la fois meuble ou plastique (souvent aprés addition d'eau) ou a pouvoir
desséchant, absorbant ou dégraissant, voire a propriétés collantes ou encore réfractaires pour
servir par exemple autrefois selon des usages spécifiques, souvent anciens, au potier et au
briquetier, au macon et au peintre, au teinturier et au drapier, au verrier et a I'ouvrier céramiste.
Les argiles sont donc des minéraux industriels trés importants ; elles ont été utilisées comme
matiéres premiéres pour des centaines d'applications industrielles en raison de leurs
disponibilités abondantes et leurs codts réduits. Les argiles sont utilisees dans les applications
agricoles, I’ingénierie la construction, l'assainissement de I'environnement, la géologie, les
produits pharmaceutiques et cosmétiques, la transformation des aliments et de nombreuses autres

applications industrielles [89].

1.9.2 Structure des minéraux argileux (des argiles)

Les minéraux argileux sont des aluminosilicates présentant une structure en feuillets, d'ou
leur appellation de phyllosilicates (terme formé d'un morphéme “phullon™ issu du grec
signifiant : qui a l'aspect d’un feuillet (phyllite)). Les phyllosilicates d’argile sont formées d’un
empilement de feuillets alternatif qui sont constitués par 1’association de deux unités structurales
de base. Ces feuillets sont formés par la juxtaposition des couches structurales de tétraédres
siliciques [SiO4]* notées (T) et d’octaédres aluminiques notées [AI(OH)g]* et/ou magnésiens
notées (O) reliées en par mis en commun d’oxygénes O° et de groupements de OH". Ces

feuillets sont bidimensionnels et constitués de deux types de couches [90-95] :

1. Une couche tétraédrique dont chaque tétraedre SiO,4 est composée d'un atome central Si
coordonné a quatre atomes d'oxygene ; trois dans le plan appelés basal (Op) et un au
sommet appelé apical (O,). Les oxygénes apicaux (O,) de tous les tétraédres pointent
dans le méme sens. Chaque groupement SiO, est lié aux tétraédres voisins en partageant
trois angles (les atomes d'oxygéne Op) pour former le long des directions
cristallographiques (a,b) une figure hexagonale bidimensionnelle infinie. L'association de
six tétraedres engendre une lacune hexagonale. L'épaisseur de la couche tétraédrique est
considérée étre environ de 3 A (Figure 1.8).

2. Une couche octaédrique dont chaque octaédre est constitué au centre d'un cation AlI®*

entouré de six ligands (O, OH). Les octaédres sont connectés entre eux en partageant des

cotés pour former dans le plan (a,b) une couche de symétrie hexagonale ou pseudo-
hexagonale. La couche octaédrique est considérée étre moins épaisse que la couche

tétraédrique d'épaisseur est considérée étre environ de 4 A (Figure 1.9).
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Tétraedre Couche totvoodnquo‘

Figure 1.8 : Structure des tétraedres et dela lacune hexagonale dans les minéraux argileux

Octaédre Couche octaedrique

‘ Alymenyms Magnesums  eiC

Figure 1.9 : Structure des octaédres dans les minéraux argileux

Les cations communs susceptibles d'occuper les centres des tétraédres sont : Si**, AI** et
Fe®*. Les cations octaédriques sont souvent AI**, Fe**, Mg?* et Fe?*, mais d'autres cations, tels

que Li+, Mn%*, Co*, Ni**, Cu®*, Zn*", V¥, Cr** et Ti** sont aussi identifiés.

Les sites octaédriques et tétraédriques peuvent étre le siége de substitutions cationiques qui
induisent des charges négatives ou positives dans les couches. Ces charges peuvent étre
compensées entre couches octaédriques et couches tétraédriques, le plus fréguemment par des
cations logés dans les espaces interfoliaires. L'espace inter-feuillets, appelé aussi espace
interfoliaire ou interlamellaire, peut étre vide ou occupé par H,O ou par des cations alcalins ou
alcalino-terreux. L’espace interfoliaire créé par ce réseau cristallin peut étre comblé par divers

cations tels que K*, Na* et Ca** grace a la présence de charges négatives sur les feuillets.
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Donc pour définir la structure des mineraux argileux. On distingue quatre niveaux
d’organisation :

v" Les plans : sont constitués par les atomes.

v Les couches : association de deux plans d’atomes d’oxygéne et/ou d’hydroxyle formant

des couches de tétra¢dre ou des couches d’octacdre.

v' Les feuillets : correspondent a des combinaisons de couches.

v L’espace interfoliaire : c¢’est le vide séparant deux feuillets de méme structure, il peut

étre occupé par des cations (éventuellement hydratés).

v Le cristal : résulte de I’empilement de plusieurs feuillets.

Les différentes espéces argileuses se distinguent par le nombre d’association de ces couches,
et par la nature et le nombre de cations remplissant les cavités hexagonales. On distingue trois
types d’association de feuillets [96, 97] :

» Feuillet de type 1:1 ou TO : ce feuillet est formé par la juxtaposition d’une couche

tétraédrique et d’une couche octaédrique d’épaisseur 7 A, c’est la famille de la kaolinite

(Figure 1.10).

Figure 1.10 : Feuillet de type 1:1 (TO)

» Feuillet de type 2:1 ou TOT : ce type résulte de la combinaison d’une couche
octaédrique placée entre deux couches tétraédriques d’épaisseur 10 A, c’est la famille des
micas (Figure 1.11).

» Feuillet de type 2:1:1 ou TOTO : ce type est issu de la combinaison de deux couches
octaédriques avec deux couches tétraédriques. L'épaisseur est de 14 A, c’est la famille des
chlorites (Figure 1.12).

C'est au départ de ces trois types cristallographiques (mica, kaolinite, chlorite) que se sont

construites toutes les variétés de minéraux argileux.
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Figure 1.12 : Feuillet de type 2:1:1 (TOTO).
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Un minéral argileux est caractérisé par la position de sa réflexion basale d(001). La
réflexion de base correspond a la distance entre le sommet de deux feuillets successifs, c'est a
dire a la somme des epaisseurs defeuillet et de I'interfoliaire. Selon la nature, et donc I'épaisseur
de [l'interfoliaire, on distingue les principales espéces de minéraux argileux suivant leur
équidistance basale (Tableaux 1.5).

Tableaux 1.5 : Principales espéces de minéraux argileu.

Type de feuillet Espace interfoliaire Minéral argileux d(001) (A)
11 Sans interfoliaire Kaolinite 7.1
' Avec interfoliaire (H,0) Halloysite 10.1
Sans interfoliaire, talc Pyrophyllite 9.2-9.3
2:1 Avec interfoliaire (cations) lllite, Micas 10
Avec interfoliaire (cations +eau) Vermiculite, Smectite 14-15
2:1:1 Avec interfoliaire (couche d’oxyde) Chlorite 14

1.9.3 Classification des minéraux argileux
1.9.3.1 Classification de Ralph E. Grim

La classification des minéraux argileux a d'abord été proposée par Ralph E. Grim [98] ,
et cette classification devient la base pour décrire la nomenclature et les différences entre les

différents minéraux argileux. La classification Grim des minéraux argileux est la suivante :

1. Groupe Amorphe Allophane
2. Cristalline
(a) Type a deux couches (structures en tole composées d'unités d'une couche
de tétraédres de silice et d'une couche d'octaédres d'alumine).
e Equidimensionnel:Groupede la kaolinite : kaolinite, dickite et nacrite.
e Allongé : halloysite
(b) Type a trois couches (structures en tdle composees de deux couches de
tétraedres de silice et dune couche centrale dioctaédrique ou
trioctaédrique).
e Allongé en treillis:
— Equidimensional : groupe de la smectite (montmorillonite de sodium,

montmorillonite de calcium, beidellite et vermiculite).
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—Smectite allongée : nontronite, saponit et hectorite.
e Treillis non expansible : groupe de I’illite.

(c) Type de couches mixtes régulieres (empilement ordonné de couches alternatives
de différents types) : groupe de chlorite.

(d) Types de structure de chaine (chaine de type hornblende de tétraédres de silice
liés ensemble par des groupes octaédriques d'oxygenes et d'hydroxyles contenant
des atomes d’Al et de Mg.

(e) Sepiolite : Palygorskite (attapulgite).

1.9.3.1.1 Groupe amorphe allophane

L’allophane est un terme générique pour l'aluminosilicate hydraté amorphe avec un
rapport Si:Al de =1-2. L’allophane est un dérivé de l'altération des cendres volcaniques. Le
groupe allophane est un minéral aluminosilicate hydraté naturel qui n'est pas totalement amorphe
mais qui est partiellement ordonné. La formule empirique de I'allophane est (Al,03)(Si0O2)13- 2,5
(H20). La principale caracteristique de la structure allophane est la dominance des liaisons Si-O-
Al dans lesquelles la plupart des atomes d'aluminium sont disposés en coordonnées tétraédriques
et hexaédriques. Le rapport Al:Si d'allophane est normalement compris entre 2 et 3 particules
d'allophane apparaissent comme des anneaux et trois dimensions peuvent étre des sphérules
creuses ou des polyedres ayant un diametre de 35-50 A et une épaisseur de paroi de 10 A ou
moins [99]. Dans la structure allophane, I'aluminium entre dans la coordination octaédrique et le

Si est présent en coordination tétraédrique.

1.9.3.1.2 Groupe kaolinite

Le groupe kaolinite comprend la kaolinite, la dickite, la nacrite et I'halloysite ; formé par
la décomposition de I’orthoclase feldspath (par exemple dans le granite). La dickite et la nacrite
sont plutbt rares et sont généralement mélangés a la kaolinite dans des dépdts d'origine
hydrothermale [89]. La structure du groupe kaolinite composé d'unités d'une couche de
tétraédres de silice et d'une couche d'octaédres d'alumine. La kaolinite, la dickite et la nacrite
possédent des compositions chimiques similaires, et ce groupe de kaolinite a la formule
moléculaire Al,Si,Os(OH),. La composition chimique de la majorité du groupe de la kaolinite
est SiO,, Al,03, H,O et des quantités mineures de Mg, K, Fe, Ti, etc. La différence entre les
minéraux de groupe kaolinite est la maniére dont les couches unitaires sont empilées les unes au-
dessus des autres en outre de I'épaisseur de la couche unitaire qui est aux alentours de 7.13 A
[89].
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La dickite a un systeme cristallin monoclinique dont la maille est constituée de deux
couches, dont une couche de tétraedres partageant les coins, remplie par un plan d'oxygénes et
d'hydroxyles ainsi qu'une couche d'octaédres de partage des bords avec chaque troisiéme site
laissé vide. La dickite posséde un clivage parfait dans la direction [001]. Alors que la nacrite a
également un systeme de cristaux monoclinique avec irrégulier pseudo-hexagonal et agrégats
plaque. La nacrite a également un clivage parfait dans la direction [001]. Tandis que I’halloysite
existe sous deux formes: une forme hydratée et une forme déshydratée.
La forme hydratée de [I'halloysite a I'espacement basal 10 A, tandis que sous la forme
déshydratée, il a I'espacement basal de 7.2 A. Naturellement, le cristal d'halloysite est sous forme
de petit cylindre avec un diametre moyen de 300 A et des longueurs comprises entre 0.5 et 10 um
[100].

Le kaolin est l'une des argiles les plus importantes du groupe de la kaolinite pour
I'application industrielle. Ce minerai d'argile est également le constituant principal en argile de
porcelaine. Le principal constituant du kaolin est la kaolinite minérale. L'application industrielle
primaire du kaolin est dans la fabrication du papier comme revétement et charge de papier. En
tant que charge, le kaolin est mélangé avec les fibres de cellulose dans la péte de bois et comme
revétement ; le kaolin est mélangé avec de I'eau, divers additifs et appliqué sur la surface du
papier [89]. Le kaolin est également largement utilisé comme charge dans l'industrie des
plastiques en raison de sa nature chimique inerte et de sa taille, forme et structure uniques. En
raison de la couleur blanche, de la granulométrie fine et de la structure en forme de plaque, le
kaolin convient comme pigment pour la peinture, la matiére premiére céramique, la charge
fonctionnelle, le diluant, le cosmétique, I'additif alimentaire, les adhésifs, le ciment Portland, etc.
Il a également une importance comme matiére premiére dans les applications réfractaires, les
catalyseurs, le béton, la fibre de verre, et peut étre utilise comme adsorbant pour I'élimination des

COmposés organiques.

1.9.3.1.3 Groupe smectite

La structure et la composition de la smectite sont différentes de la kaolinite, donc ces
deux argiles possedent des propriétés physico-chimiques différentes. Les smectites sont l'une des
classes les plus abondantes et les plus importantes du groupe argilo-minéral phyllosilicate. La
smectite équidimensionnelle comprend la montmorillonite de sodium, la montmorillonite de
calcium, la beidellite (montmorillonite d'aluminium) et la vermiculite, tandis que la smectite
allongée comprend la nontronite (montmorillonite de fer), la saponite (montmorillonite de

magnésium) et I'nectorite (montmorillonite de lithium). L'élément structural de base de I'argile
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smectite est une couche constituée de deux couches tétraédriques pointant vers l'intérieur avec
une couche octaédrique d'alumine centrale (Figure 1.13). Les couches sont continués dans les
directions a et b, mais les liaisons entre les couches sont faibles et ont un excellent clivage,
permettant a l'eau et a d'autres molécules d'entrer entre les couches provoquant une expansion
dans la direction ¢ [101]. La couche octaédrique de la smectite dans laquelle les trois positions
octaédriques sont remplies, est appelée trioctaédrique et quand seulement les deux tiers des
positions possibles sont remplies est appelé dioctaédrique [89].

{001)

: ‘ z 2
‘ Q. Espace interfoliaire
‘ Cation Interfoliaire

Cation octaedrique

Oxygéne
Hydroxyle inférieur
@ Hydroxyle supérieu

@ Catlon tétraédrique
O
@

‘t;’ Molécule d'eau

Figure 1.13 : Structure de la smectite

La formule moléculaire générale du groupe smectite est (Ca,Na,H)(Al,Mg,Fe,Zn),
(Si,Al)4010(OH)2«<H20. Une caractéristique dans l'argile smectite est une substitution
considérable dans la couche octaédrique et une partie de la couche tétraédrique. Dans la couche
octaédrique, il ya remplacement du magnésium et du fer pour l'aluminium, tandis que la
substitution de I'aluminium pour le silicium se produit dans la couche tétraédrique. Si les
positions octaédriques sont principalement remplies d'aluminium, le minéral smectite est la
beidellite, si il est rempli de magnésium, le minéral est appelé saponite, si il est rempli par le fer,
le minéral est appelé la nontronite et si elle est remplie de lithium le minéral est appelé comme
hectorite [89].
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La montmorillonite de calcium et la montmorillonite de sodium sont les minéraux
argileux les plus importants dans le groupe smectite. La principale différence de structure entre
la montmorillonite de calcium et de sodium, est & la couche d'eau; la montmorillonite de
calcium posséde deux couches d'eau dans la position d’interfoliaire tandis que pour la
montmorillonite de sodium ont seulement une couche d'eau [89]. Avec une seule couche d'eau en
position interfoliaire, la montmorillonite de sodium a des propriétés significativement différentes
avec la bentonite de calcium. La montmorillonite sodique a une capacité de gonflement et une
viscosité beaucoup plus élevées que la montmorillonite calcique.

Il existe plusieurs applications pour les minéraux de smectite parmi elles les suivantes:
adsorbants, adhésifs, liaisons alimentaires pour animaux, terres de blanchiment, barriéres
argileuses, catalyseurs, ciment, céramique, cosmétiques, désodorisant, fluides de forage,
dessicants, détergents, stabilisant d'émulsion, additifs alimentaires, liaisons de fonderie,
herbicide, adsorbants industriels, support d'insecticide, médicaments, nano-argiles, organo-
argiles, peinture, papier, pesticides porteurs, produits pharmaceutiques, argiles a piliers,
plastifiants, mastics, croissance des graines, stabilisation des sols, etc.

1.9.3.1.4 Groupe illite
L'illite est un constituant important des sols argileux. Le groupe illite comprend les micas
hydriques, la phengite, la brammalite, la celadonite et la glauconite ; formé par la décomposition

I** pour Si** dans la

de quelques micas et de feldspaths. Dans le terme de substitution de A
couche tétraédrique, l'illite différe de la muscovite. Dans l'illite, seul un tiers du Si** est remplacé
par AI**, tandis que dans la muscovite, un quart est remplacé [89]. La structure de I'illite est
composée d'un sandwich silice-gibbsite-silice, les pointes des tétraédres de silice pointant vers la
couche de gibbsite octaédrique et I'oxygene aux extrémités étant commun avec la couche
octaédrique. La substitution isomorphe de l'aluminium pour le silicium dans la couche
tétraédrique entraine une charge négative sur la surface de ces couches. Cette charge est
équilibrée par les ions potassium, césium et ammonium entre les couches 2:1. Ces ions s'adaptent
étroitement dans les trous de rayon de 1.32 A dans les bases de la couche de silice et sont ainsi
fixés en position et ne sont pas échangeables [102]. La structure schématique de l'illite est
représentée sur la figure 1.14. La formule générale de I'illite est KyAl4(Sig.y, Aly)O2(OH)a. La
valeur de y habituellement comprise entre 1 et 1.5. En raison d'un éventuel déséquilibre de la
charge, parfois Ca et Mg peuvent également remplacer K. Les argiles illite sont des argiles non
expansives en raison de la présence de cations interfoliaire K (ou parfois Ca et Mg) qui

empéchent I'intrusion de molécules d'eau dans la structure argileuse.
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@ Oxygénes
@ Hydroxyle
o Aluminium, (seulement 2/3 de la
position disponible rempli )
® Silicat, (1/4 remplacé par I'aluminium)

Figure 1.14 : Structure de I'illite

1.9.3.1.5 Groupe chlorite

Le chlorite est généralement présent dans les schistes et aussi dans les sous-couches
associées aux joints de charbon [89]. Le groupe de chlorite comprend le baileychlore, le
borocookeite, le chamosite, le clinochlore, le cookeite, le donbassite, le franklinfurnaceite, le
nimite, l'orthochamosite et la sudoite. La structure du groupe chlorite principalement
monoclinique (triclinique ou orthorhombique parfois aussi peut étre trouvé) minéraux
phyllosilicates micaces de type 2:1:1. Les couches tétraédriques de silicate aptes l'une vers
l'autre, séparées par une couche intermédiaire qui peuvent étre des cations simples coordonnés
par octaédre ou qui peuvent étre une couche de brucite (Mg(OH),) de deux couches de groupes
OH étroitement liés avec les interstices entre les couches fournissant 1’octaédre. La formule
chimique simple du membre commun du groupe chlorite est (Mg,Fe,Li)sAlSi3O10(OH)s. Les
membres individuels du groupe ont aussi leur propre formule chimique : chamosite (Fe?*,Mg)sAl
(AlSiz01)(OH)s, cookeite LiAlsSis010(OH)s, orthochamosite (Fe?*,Mg,Fe*")sAl (AlSiz010) )s
clinochlore (Mg,Fe®)s Al,Siz010(OH)s.

1.9.3.1.6 Groupe palygorskite et sépiolite

En raison de ses propriétés spéciales, la palygorskite et la sépiolite ont une large gamme
d'applications industrielles. Elles sont des silicates de type 2:1 qui contiennent une couche
tétraedrique bidimensionnelle continue et des couches octaédriques seulement continues dans
une dimension. Les couches tétraédriques sont divisées en rubans, et chaque ruban est lié au

ruban suivant par inversion de tétraédrique SiO4 le long d'un ensemble de liaisons Si-O-Si. Dans
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la sépiolite, les rubans s'étendent parallelement a I'axe X et ont une largeur moyenne le long de Y
de trois chaines unies liées & des pyroxenes, tandis que dans la palygorskite, la largeur moyenne
des rubans est de deux chaines liées [103].

La sépiolite a des canaux plus grands entre les bandes de ruban puis palygorskite comme indiqué
sur la figure 1.15, et ces canaux peuvent également contenir des cations échangeables. La
formule chimique de la palygorskite est MgsSigO20(OH)2(OH,)4-4H,0 tandis que pour la
sépiolite est MgsSii;2030 (OH)4(OHy)4 .8H0.

La capacité d'échange de cations a la fois de la palygorskite et de la sépiolite est assez
faible, a peine 4 a 40 méq/100 g. Comme la palygorskite et la sepiolite ont une surface spécifique
élevée et que dans ses structures contiennent des micropores, ces deux minéraux argileux sont
largement utilisés comme adsorbant. En raison de leur grande surface spécifique, de leur stabilité
thermique et de leur résistance mecanique.

La palygorskite et la sépiolite sont également utilisees comme catalyseurs ou supports
catalytiques. D'autres applications de ces minéraux argileux sont: des dérivés organo-minéraux,
des charges, des peintures, des adhesifs, des produits d'étanchéité, des suspensions d'engrais, des
produits cosmétiques, des boues de forage, des agents anti-agglomérants, des applications de

nutrition animale, des matieres décolorantes, etc [103].
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Figure 1.15 : Structure d'une palygorskite et d'une sépiolite [89]
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1.9.3.2 Classification suivant le type de couche et la charge par unité de formule
Une autre classification des minéraux argileux est basée sur le type de feuillet et la charge
des tétraédres et des octaedres (unité de formule), cette classification est donnée dans le
tableau I.6.

Tableau 1.6 : Classification des minéraux argileux suivant le type de feuillet et la charge par
unité de formule (x = charge par unité de formule)

Type de feuillet Groupe Sous-groupe Espéce
.. Kaolinite, dickite,
. . Kaolinite . .
11 Kaolinite-serpentine nacrite, halloysite
' (x=0) ) Chrysotile, lizardite,
Serpentine L
amésite
. Pyrophyllite Pyrophyllite
Pyrophyllite-talc (x =0
yropnyti *x=0) Talc Talc
Montmorillonite Montmorillonite,
. dioctaédrique smectite beidellite, nontronite
Smectite (x = 0.2-06) | loctaédrique smectite) . !
Saponite (trioctaédrique Saponite, hectorite,
smectite)
Vermiculite
- Vermiculite di adri . »
Vermiculite ermiculite dioctacdrique dioctahérique
(x=0.6-0.9) Vermiculite

Vermiculite trioctaédrique . s
trioctahérique

2:1 Mica dioctaédrique Muscovite, illite,
glauconite, aragonite
Phlogopite, biotite,

Mica (x = 0.5-1.0)
Mica trioctaédrique

Iépidolite
. . - M i
Mica cassant dioctaédrique argarita
Brittle mica (x =2 - -
( ) Mica fragile
trioctaédrique Clintonite, anandite
S g Sépiolite
Palygorskite-sépiolite Sépiolite P
X = variable - -
( ) Palygorskite Palygorskite
Chlorure dioctaédrique Donbassite
Cookeite, sudoite
. Chlorite Di,trioctaedrique
2:1:1 . .
(x = variable) chlorite

Clinochlore,

Chlorite trioctaédrique . .
g chamosite, nimite
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1.9.3.3 Classification suivant structures planaires de phyllosilicate hydraté

R. Torrence Martin et al [104] fournissent une classification des minéraux argileux basée
sur un schéma pour les structures planaires de phyllosilicate hydraté. Ces phyllosilicates sont
divisés par type de couche et a l'intérieur du type de couche par groupes basés sur la charge par
unité de formule, d'autres subdivisions par sous-groupes basés sur des caracteres dioctaédriques
ou trioctaédriques et enfin par des espéces basées sur la composition chimique. Le schéma de
classification est basé sur des détails structuraux, et il correspond aussi a une succession d'étapes
de raffinement dans I'identification [105]. Le tableau 1.7 résume la classification des minéraux

argileux sur la base d'un schéma pour les structures phyllosilicates hydratées planaires.

1.9.4 Propriétés des minéraux argileux

L'existence d'une charge dans les minéraux argileux est a la base de I'échange de cations
et des propriétés de gonflement des minéraux. Les feuilles tétraédriques et octaédriques de
minéraux argileux possedent habituellement une charge. La charge dans les minéraux argileux
existe sous deux formes : structurelle et charge superficielle. La charge structurelle est
permanente et existe en raison de substitutions ioniques alors que les charges superficielles
dépendent généralement de la valeur du pH. La charge structurelle provient de l'intérieur des
couches. Dans les minéraux argileux a couche 2:1, la charge superficielle provient de la surface
basale des feuilles tétraédriques, alors que pour l'argile a couche 1:1, la charge superficielle
provient des feuilles tétraédriques et octaédriques. Les bords des feuilles d'argile 1:1 et 2:1
contribuent également & la charge de surface [106].
L'hydrolyse des liaisons Si-OH ou AI-OH le long des réseaux d'argile produit la charge de
surface.Selon la structure de la silice et le pH de la solution, la charge surfacique nette peut étre
positive ou négative. A pH inférieur a pHp,, l'argile aurait une capacité d'échange d'anions,
tandis qu'a pH supérieur a pHp,c, I'argile aurait une capacité d'échange cationique.

SiOH + H" — SiOH; (pH < pH

pzc)
SIOH+OH  — SiO" +H,0 (pH > pH.,..)

Pour les minerais d'argile de type couche 2:1, la contribution de la charge de surface a la charge
totale de moins de 1 %, mais pour les minerais d'argile de type couche 1:1, la charge de surface

contribue une part majeure a la charge totale [106].
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Tableau 1.7 : Classification des phyllosilicates hydratés planaires [105]

Type de Matériau Groupe Caractére Espace
feuillet interfoliaire P octaédrique P
Trioctaédrique Lizardite, berthierine,
Dioctaédrique amesite, cronstedtite,
nepouite, kellyite,
fraipontite, brindleyite.
1:1 seﬁlttja ?:]Jgn?u(?zzoo) Serpentine-kaolin Pf it di k'ty
’ Di, trioctaédrique aotimite, dickIte,
nacrite, halloysite
(planaire)
Odinite
Trioctaédrique Talc, willemseite,
. kérolite, pimelite
Aucun (x=0 Talc-pyrophyllite . i e
( ) pyropy Dioctaedrique Pyrophyllite,
ferripyrophyllite
Trioctaédrique Pyrophyllite,
Cations échangeables ferripyrophyllite
hydratés Smectite Saponi ;
R . o ponite, hectorite,
(x=0,2-0,6) Dioctaédrique sauconite, stevensite,
2:1 swinefordite
Cations échangeables Trioctaédrique _Verlgull_te
, - trioctaédrique
hydrates Vermiculite o I
(x = 0,6-0,9) Dioctaédrique Vermiculite
dioctaédrique
Cat'r?gs m%cg;’é?ems Trioctaédrique Annite, phlogopite,
(>55% monovalents) Truegil((:e;qble) Iépidolite, aspidolite
(x = 0,85-1,00) pour Dioctaédrique Muscovite, céladonite,
les dioctaédriques) paragonite
Les cations mono- ou Trioctaédrique llite, glauconite,
divalents non Mica g brammallite
hydrates (x = 0,6- interchangeable L .
Dioctaedrique Wonesite
0,85)
Les cations divalents ; Ay Clintonite
Trioctaédrique . - Do
non hydratés, Mica fréle g kinoshitalite, bityite,
(> 55% divalents), Dioctaédriaue anandite
(x=1,8-2,0) g Margarite, chernykhite
Interstratifiés Corrensite, aliettite
2:1 régulierement Variable Trioctaédrique S o
i : hydrobiotite, kulkeite
(x = variable)
Clinochlore,
- Trioctaédrique Char_nOSIt_e, .
9:1:1 Feuille d'hydroxyde Chlorite pennantite, nimite,
" (x=variable) baileychlore
Dioctaédrique Donbassite
Di, trioctaédrique Cookeite, sudoite
Dioctaédriaue Rectorite, tosudite,
1:1,2:1 q brinrobertsite

Trioctaédrique

Dozyite
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Dans la structure kaolinite, seuls les deux tiers des positions octaédriques sont remplis
par un atome d'aluminium. Les atomes d'aluminium sont entourés par quatre atomes d'oxygene
et huit hydroxyles et les charges sur la structure, sont équilibrées comme on le voit dans la
couche de répartition des charges (Tableau 1.8). Par conséquent, la kaolinite est électriquement
neutre [89, 106]. De plus, la distribution des charges de la couche de smectite est donnée dans le
tableau 1.9.
Comme mentionne précédemment, le pHy,. des minéraux argileux détermine l'anion ou la
capacité d'échange de cations. Le pHy, est le pH auquel la charge nette totale est nulle (charge
nulle). Au pHy, la surface pourrait étre non chargée ou chargée avec des densités egales de

charges positives et négatives (Tableau 1.10).

Tableau 1.8 : Distribution de charge de la couche de kaolinite [89]

lon Nombre d'ions Charge totale
o> 6 -12
Si** 4 + 16

-10 (feuillet partagée par les couches

2- - 2- -
O™ +(OH) 407 et2(0H) tétraédriques et octaédriques)
AP 4 +12
(OH)” 6 -6

Tableau 1.9 : Distribution de charge de la couche de smectite [89]

lon Nombre d'ions Charge totale
o 6 -12
Si*' 4 +16
- - 2 ~ | -10 (Feuillet partagée par les couches
O et (OH) 407 et 2(0H) tétraédriques et octaédriques).
AP 4 +12
- - 2 ~ | -10 (Feuillet partagée par les couches
O™ et (OH) 40" et 2(OH) tétraédriques et octaédriques)
Si** 4 +16
O, 6 -12
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Tableau 1.10 : pHy, de plusieurs minéraux argileux

Minéral argileux Origine PHpzc Ré&férences
Kaolin Géorgie, Etats-Unis 3.00 [107]
Ilite Zhejiang, Chine 2.50 [108]
Kaolinite Nigeria 4.40 [109]
Bentonite Fluka 3.00 [110]
Montmorillonite Milos, Grece 9.40 [111]
Ca-bentonite Pacitan, Indonésie 3.85 [11]
Montmorillonite Sigma Aldrich 3.40 [112]
Montmorillonite Sipovo, Bosnie 7.70 [113]
Smectite Tunisie 8.20 [114]
Kaolinite Thailande 4.00-5.00 [115]

La capacité d'échange de cations (CEC) est I'une des propriétés importantes des minéraux
argileux. La CEC est une mesure de la capacité des minéraux argileux a échanger des cations de
la solution. La CEC est également une mesure de la concentration des cations non fixés dans les
couches intermédiaires et les couches superficielles, qui dépendent de I'amplitude de la charge
totale de la couche. Puisque la charge de la couche superficielle est la fonction du pH, ainsi, la
CEC varie également avec le pH et habituellement la CEC est mesurée a pH= 7 [106].

Les valeurs CEC de plusieurs argiles sont données dans le tableau 1.11. Les cations métalliques

communs trouvés en position d'échange dans les minéraux argileux sont Ca?*, Mg**, Na* et K*.

Tableau 1.11 : Valeurs CEC de plusieurs minéraux argileux.

Minéral argileux CEC (meq/100 g)
Allophane 70
Kaolinite 3-15
Halloysite (2H,0) 5-10
Montmorillonite sodique 80-130
Montmorillonite de calcium 40-70
Hectorite 80-130
Palygorskite 30-40
Sepiolite 30-40
Ilite 10-40
Vermiculite 100-150
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1.9.5 Adsorption des minéraux argileux
1.9.5.1 Adsorption des colorants

Les colorants ont été utilisés par I'hnomme depuis le début de la civilisation humaine, et tous
les colorants utilisés étaient d'origine naturelle. La fabrication de colorants synthétiques a
commencé en 1856 et, au début du 20éme siécle, les colorants synthétiques avaient presque
complétement supplanté les colorants naturels. En fonction de leur structure, les colorants
synthétiques peuvent étre classés en 20-30 groupes tels que I'azo (monoazo, diazo, triazo,
polyazo), anthraquinone, phtalocyanine, triarylméthane, diarylméthane, indigoide, azine,
oxazine, thiazine, xanthene, nitro, nitroso, Méthine, thiazole, indamine, indophénol, lactone,
aminocétone, etc. La classe la plus importante de colorants synthétiques dans l'indice de couleur
est les colorants acides, et cette classe de colorants est des composés anioniques et est
principalement des groupes azo, anthraquinone ou triarylmethane. Les colorants réactifs sont des
colorants avec des groupes réactifs qui forment des liaisons covalentes avec des groupes OH’,
NH" ou SH™ dans les fibres. Le groupe réactif est souvent un noyau aromatique hétérocyclique
substitué par un chlorure ou un fluorure, par exemple : dichlorotriazine. Un autre groupe réactif
courant est le sulfone de vinyle. D'autres classes de colorants sont des colorants complexes
métalliques, des colorants directs, des colorants basiques, des colorants mordants ; Les colorants
de dispersion, les colorants de pigments, les colorants de cuves, les colorants anioniques et les
colorants ingrains, les colorants de soufre, les colorants de solvant et les azurants fluorescents.
De nombreux colorants sont visibles dans I'eau, méme a des concentrations tres faibles (1 ppm).
Comme les colorants sont congus pour étre chimiquement et photolytiqguement stable, ils sont
tres persistants dans les environnements naturels. La libération de colorants peut donc présenter
un risque écotoxique et introduire le danger potentiel de bioaccumulation qui peut
éventuellement affecter I'nomme par le transport dans la chaine alimentaire. Selon leurs
structures chimiques, certains des colorants synthétiques sont trés toxiques pour I'nomme et
I'environnement. Certains des colorants synthétiques disponibles sont cancerogénes, mutagéenes
ou tératogenes pour le biote aquatique et I'étre humain. Une exposition prolongée de colorants a
base de chrome provoque de graves dommages aux reins, au foie, au systéme nerveux central et
au systeme reproducteur. Les colorants azoiques sont toxiques parce que leur présence dans
I'environnement de I'eau libérera des amines toxiques. Les colorants a base d'anthraquinone sont
trés resistants a la degradation et leur couleur disparait pendant longtemps. Les colorants réactifs
sont des colorants tres stables en raison de sa structure chimique et tres résistants a la

biodégradation.
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Un certain nombre de technologies de prétraitement physique, chimique et biologique sont
disponibles et peuvent étre utilisées pour éliminer la couleur des colorants contenant des eaux
usées, telles que l'oxydation chimique, la coagulation, l'adsorption, la dégradation microbienne
aérobie et anaérobie, la separation de membrane, etc. Pour une faible concentration de colorant,
I'adsorption a l'aide de divers adsorbants est toujours le meilleur choix pour le traitement de I'eau
ou des eaux usees.

Un grand nombre d'études ont été consacrées a la recherche d'adsorbants appropriés et peu
colteux pour le traitement ou I'élimination des colorants de I'eau et des eaux usées, cependant,
I'application a I'échelle industrielle est encore limitée en raison de I'absence d'étude de faisabilité
compléte d'un adsorbant de colorant potentiel et également de la complexité Des systemes
d'adsorption. Certains des minéraux argileux possédent une capacité d'adsorption élevée vers
plusieurs classes de colorants et leurs capacités d'adsorption sont comparables a celles des
carbones activés. Des études récentes sur I'adsorption de colorants a I'aide de minéraux argileux
et de ses formes modifiées sont résumées dans le tableau 1.12. D'aprés ce dernier, on peut voir
que certains des minéraux argileux naturels (principalement la montmorillonite/bentonite)
présentent des capacités significatives d'élimination des colorants ; tandis que d'autres ont encore
besoin de modifications pour améliorer ses capacités d'adsorption. Les performances
d'adsorption des minéraux argileux et de leurs formes modifiées dépendent également fortement
de la classe de colorant. Beaucoup de minéraux argileux naturels ont une capacité d'adsorption
élevée pour lier des colorants basiques (cationiques) [116, 117], Mais souvent a peine de
supprimer les colorants d'autres groupes ou classes de colorants.

Comme pour les autres systémes d'adsorption en phase liquide, les facteurs qui affectent
I'adsorption des colorants sur les minéraux argileux et ses formes modifiées sont le pH de la
solution, la température, la concentration initiale de colorant, la présence d'autres substances, etc.
Dans la plupart des systéemes d'adsorption en phase liquide, I'efficacité de I'adsorption dépend du
pH du systéme, la variation du pH conduit a la variation de la charge superficielle de I'adsorbant
et du degré d'ionisation de la molécule absorbante. La capacité d'adsorption de la surface et le
type de centres de surface active sont indiqués par le facteur significatif qui est le pHp,c [118].

Bhattacharyya et al [119], Ont étudié l'adsorption de la Rhodamine B a partir d'une solution
aqueuse a l'aide de kaolinite et de montmorillonite. Les experiences d'adsorption ont été
conduites a une plage de pH de 2 a 12. La pHy,c de la kaolinite et ses formes traitées a l'acide
étaient 2.9 (kaolinite), 4.0 (kaolinite traitée avec 0.25 M d'acide) et 4.2 (kaolinite traitée a l'acide
0.50 M).
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Tableau 1.12 : Plusieurs études récentes sur I'élimination des colorants a partir d'une solution

aqueuse a I'aide de minéraux argileux ou de ses formes modifiées

Argile Colorant Performance Référence
Bleu de Capacité d'adsorption maximale de la bentonite
Bentonite méthviene 2.22 mmol/g, apres activation acide la capacité [120]
y d'adsorption diminue a 1.56 mmol/g
: Capacité d'adsorption maximale de HTMA.-
Attapulgite Rouge Congo bentonite 189.39 mg/g [121]
. . Capacité d'adsorption maximale de CTA-
Bentonite Vert acide 25 bentonite 3.723 mmol/g [122]
: Rouge réactif Capacité d'adsorption de cétylpyridinium-
Bentonite 120 bentonite 81.97 mg/g [123]
i . Capacité d'adsorption de bentonite de bentonite
Bentonite Acidebleu 12 0.76 mmol/g, et de CTAbentonite 2.76 mmol/g [124]
Na- Capacité d'adsorption de Na-montmorillonite
_— . 22.83 mg/g, modifiée par le méthyltriméthyl
montrr;grlllonl Méthyl orange Bromure d'ammonium 42.04 mg/g, tensioactif [125]
anionique, stéarate de sodium 121.97 mg/g
Bentonite Bleu Qe Capacité d adsorptlon_de la bentqnlte 194 mg/g [116]
méthyléne et pour la rarasaponine-bentonite 256 mg/g
Rectorite I?fleu qe Capacité d adsorp:uon de la réctorite modifiée [126]
méthyléne par lI'acide 37 mg/g
Capacité d'adsorption de la bentonite naturelle
) : 19.5 mg /g, activation acide 69.44 mg/g,
Na-bentonite Rouge Congo activation thermique 54.64 mg/g, combinaison [127]
acide et thermique 75.75 mg/g
Kaolin Malachite vert Capa_C|te d a(_js:(?rptlon de Kaqlln 0.509 mmol/g, [128]
kaolin modifié par rarasponine 0.919 mmol/g
Coomassie . . .
Kaolinite Brilliant Blue Capacité d go,lso\rp'tlo_n 22.89 mg/g, kaolinite [129]
R 250 traitée a l'acide 30.08 mg/g
Bentonite Evans bleu Capacité d adsorpthn 0.263 mmol/g, traitée par [130]
rarasaponine 0.516 mmol/g
. . The adsorption capacity of calcined alunite
Alunite Rouge acide 88 832.31 mg/g [131]
. Bleu de Capacité d'adsorption du composite de
Bentonite méthyléne chitosane-bentonite 142.86 mg/g [132]
. Capacité d'adsorption de la bentonite
Bentonite Orange |l dalkyltriphénylphosphonium 53.78 mg/g [133]
Bentonite Amido noir 108 Capaciteé d'adsorption du composite de [119]

chitosane / bentonite réticulé 323.6 mg/g

La montmorillonite dans leur étude n'a pas montré de pHpzc dans la plage de pH étudiée de

pH 2.0 & pH 12.0 suggérant que méme a un pH trés bas, la surface de montmorillonite reste

chargée négativement. Ils ont indiqué que l'absorption de la rhodamine B augmentait avec
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l'augmentation du pH de 2 a 4, et une augmentation supplémentaire du pH, I'absorption du
colorant a diminué de maniére significative [119]. La Rhodamine B est un colorant xanthane
existant sous la forme de trois espéces :

e RhBH"apH1.0-3.0
e RhBH,**apH<1.0
e Zwitterion RhB* a pH > 4.0

Comme mentionné dans la section précédente, a pH < pH,, la charge surfacique nette de l'argile
est positive et l'argile devient I'échange anionique. La surface du solide devient répulsive a
RhBH*, car les résultats de I'absorption de la Rhodamine B par la kaolinite et ses formes
modifiées etaient faibles (I'absorption maximale était d'environ 24 mg/g). Dans le cas de la
montmorillonite, I'absorption de la Rhodamine B est beaucoup plus élevée que celle de la
kaolinite et de ses formes modifiées par I'acide, en raison de la charge négative de la surface de
toute la gamme du pH étudié [119]. La valeur de charge négative de la surface de la
montmorillonite est attribuée aux substitutions isomorphes des ions métalliques constitutifs du
réseau par des cations de charge inférieure et des groupes silanol et aluminol déprotonés aux
faces de bord dépendant du pH [134].

La température est un autre paramétre important du procédé physico-chimique dans le
systéeme d'adsorption. Le changement de la température peut altérer la vitesse d'adsorption du
colorant tandis qu'aprés I'équilibre atteint, il peut affecter I'équilibre d'adsorption de I'adsorbant
pour un adsorbat particulier [134]. Dans la plupart des systemes d'adsorption de la teinture-argile
minérale, la température posséde un effet positif sur I'absorption de soluté, avec l'augmentation
de la température, la quantité de colorant adsorbé par I'argile augmentent également [11, 134-
137], Cependant, dans plusieurs systemes, la température a donné un effet négatif sur la capacité
d'adsorption [138].

L'adsorption du colorant cationique sur les argiles smectites est un processus instantané; Les
cations organiques remplacent les cations échangeables dans I'espace intercouche et sur les
surfaces externes et se produisent des agrégats de colorants. L'interaction entre le bleu de
méthyléne et la montmorillonite peut étre utilisée pour la caractérisation de la charge de couche
de montmorillonite. Pentrék et al [139], ont étudié le changement de la charge de couche des
minéraux argileux lors d'un traitement acide utilisant I'adsorption du bleu de méthylene. Ils ont
constaté que la diminution des valeurs de la capacité d'échange cationique (CEC) lors de

I'attaque HCI a confirmé la réduction de la charge de couche de tous les systemes étudiés.
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.10 Etudes antérieures sur les polluants choisis

Les deux pollaunts utilisé dans cette étude sont un colorant azoique : le Méthyle Orange
(MO) et un herbicide de la famille des phénylurées (linuron (LN)).
1.10.1 Les colorants

Les premiers colorants synthétiques sont considérés comme ayant apparus en 1858
lorsque le chimiste anglais W. H. Perkin tenta de synthétiser de la quinine artificielle afin de
contrecarrer les épidémies de paludisme. De nombreux colorants synthétiques sont a la suite
synthétisés et produit industriellement. Cette activité s’accéleére surtout apres la découverte de la
structure moléculaire du benzene en 1865 par Kekulé [140]. En 1991, la production mondiale
des colorants synthétiques est estimée a 700 000 tonnes/an [140]. Chaque colorant est classé
sous un nom de code indiquant sa classe, sa nuance ainsi qu’un numéro d’ordre. La couleur
visible des colorants résultent principalement de la présence de doubles liaisons conjuguées et
d’autres chromophores tels que les liaisons C=C, les cycles aromatiques et les hétérocycliques
contenants de lI'oxygéne, du soufre ou de lI'azote [141] ainsi que des groupements auxochromes
permettant d’assurer la solubilité du colorant dans 1’eau, ou d’établir des liaisons efficaces avec
les groupements chimiques du support a colorer.
Le tableau 1.13 reprend les chromophores et auxochromes habituellement utilisés dans la

synthese des colorants [140].

Tableau 1.13 : Chromophores et auxochromes habituellement utilisés dans
la synthése des colorants

Chromophore Auxochrome
Az0 (-N=N-) Amino (-NHy)
Nitroso (-NO ou —N-OH) Méthylamino (-NHCHy3)
Carbonyl (=C=0) Diméthylamino (-N(CHjs),)
Vinyl (-C=C-) Hydroxyl (-OH)
Nitro (-NO; ou =NO-OH) Alkoxyl (-OR)
Sulfure (> C=S) Groupes donneurs d’électrons

Nous pouvons classifier les colorants soit, selon leur constitution chimique (colorants azoiques,

anthraquinoniques, indigoides, etc) ou selon leur domaine d’application.
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Figure 1.16 : Exemple de structure chimique type de colorants

Parmi la totalité des colorants disponibles sur le marché, 60 a 70 % d’entre eux sont
utilisés dans 1’industrie textile. Les autres applications possibles se font dans I’industrie
alimentaire, la peinture, le batiment, 1’automobile, I’imprimerie, la cosmétique, la chimie et dans
la plasturgie. Les colorants les plus présents dans le textile sont des colorants azoiques contenant
une ou plusieurs fonctions azo (-N=N-). Si ces derniers possédent de bonnes propriétés de
fixation sur les fibres textiles, ils peuvent néanmoins s’avérer toxiques, étre mutagenes [142] et

cancérigenes [143].

1.10.2 Pollution des eaux

Parce que l'industrie textile utilise de grands volumes d'eau, un grand nombre de
colorants est rejeté dans I'environnement. La quantité libérée dans le milieu naturel est estimée
entre 15 et 20 % de la production mondiale [144]. La pollution des eaux par les colorants qui est
la plus courante reste un défi majeur, surtout dans les pays en voie de développement qui n'ont
pas encore toutes les possibilités d'intégrer les concepts de développement durable. Par ailleurs,
en répondant a des critéres socioéconomiques, 1’industrie textile est encline a synthétiser des
colorants de plus en plus stables, donc difficiles a éliminer dans les eaux de rejet. Les effluents
contenant des colorants nécessitent un traitement spécifique vu I’impact singulier qu’ils causent
dans les eaux de réception [145]. Les colorants ne sont pas facilement biodégradables dans les
conditions aérobies en raison de la complexité des structures chimiques et de la présence de
cycles aromatiques [146]. Par ailleurs, dans des conditions anaérobies les colorants azoiques
peuvent étre réduits en sous-produits cancérigenes [147]. Parmi ceux-ci, le phénol qui constitue
une matiére premiere de base dans la fabrication des colorants de ce fait, est souvent trouvé dans

les effluents issus de I’industrie textile. En raison de leur forte toxicité dans I'eau, les composés
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phénoliques sont particuliérement ciblés en pollution de l'eau. D'autre part, les traitements
conventionnels (adsorption sur charbon actif, procédés membranaires, coagulation-floculation,
oxydations chimiques) présentent 1’inconvénient de transférer la pollution d'une phase aqueuse
vers une nouvelle phase, et conduisent pour la plupart a la formation de boue a forte
concentration en colorant, créant ainsi un probleme de déchets secondaires ou a une régenération
des matériaux souvent trés colteuse. L'ozonation et la chloration sont des traitements qui
peuvent également étre utilisés pour la destruction de colorants, mais la premiére est encore
chére et la deuxieme ne réduit pas la quantité de carbone dans I'effluent [148].

L'utilisation des colorants synthétiques par I'industrie algérienne (textiles, papiers..) a une
influence importante sur les eaux de rejets qui sont souvent utilisées par les agriculteurs comme
eaux d'irrigation. Les procédés classiques de leur élimination (biologique, adsorption sur charbon
actif, osmose inverse..) restent inadaptés a une réglementation de plus en plus sévere et la

présence de ces colorants dans les rejets posent des problémes de santé publique.

1.10.3 Les colorants et leurs impacts environnementaux

Beaucoup de colorants sont visibles dans I'eau méme a de trés faibles concentrations (<1
mg/L). Ainsi, ils contribuent aux problémes de pollution liés a la génération d’une quantité
considérable d’eau usée contenant des colorants résiduels [149]. Le rejet de ces eaux résiduaires
dans 1’écosysteme est une source dramatique de pollution, d’eutrophisation et de perturbation
non esthétique dans la vie aquatique et par conséquent présente un danger potentiel de

bioaccumulation qui peut affecter I'homme par transport a travers la chaine alimentaire.

1.10.4 Bioaccumulation

Si un organisme ne dispose pas de mécanismes spécifiques, soit pour empécher la
résorption d’une substance, soit pour I’¢liminer une fois qu’elle est absorbée, alors cette
substance s’accumule. Les especes qui se trouvent a l'extrémité supérieure de la chaine
alimentaire, y compris I'homme, se retrouvent exposées a des teneurs en substances toxigques
pouvant aller jusqu’a cent mille fois plus élevees que les concentrations initiales dans I'eau

(illustration du phénomeéne de bioaccumulation d’insecticides)
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1.10.5 Toxicité des colorants

Par définition, la toxicité est la mesure de la capacité d’une substance a provoquer des effets
néfastes sur toute forme de vie, telle qu’un étre humain, une bactérie ou une plante ou une sous
structure de cet organisme tel que le foie. Le sujet d’une étude toxicologique se fait sur une
substance ou sur les conditions externes et leurs effets déléteres sur les organismes vivants,
tissus, cellules ou organites. Selon la dose on distingue trois formes de toxicité :

- Latoxicité aigle.

- Latoxicité sub- aigie.

- Latoxicité a long terme

L’indicateur quantitatif le plus utilisé de la toxicité est la dose létale 50 (DL50). Il s’agit de
la masse de substance nécessaire pour tuer 50 % d’organismes dans un lot. Elle s'exprime en
milligrammes de matiére active par kilogramme de biomasse. Le tableau 1.14 présente, les
différentes classes de la toxicité en fonction de la dose Iétale.
Une étude effectuée sur le recoupement des DL50 avec les classifications chimiques et
tinctoriales des colorants, démontre que les colorants synthétiques organiques les plus toxiques

sont les colorants diazo et cationiques [149].

Tableau 1.14 : Principales classes de toxicité ; échelle de Gosselin

Dose orale probablement mortelle Classe de toxicité
Moins de 5 mg/kg Super toxique
De 5 & 50 mg/kg Extrémement toxique
De 50 a 500 mg/kg Tres toxique
De 500 a 5000 mg/kg Modérément toxique
De 5000 a 15 000 mg/kg Légérement toxique
Plus de 15 000 mg/kg Tres peu toxique

Des études faites sur divers colorants commerciaux ont démontré que les colorants
basiques sont les plus toxiques pour les algues [150, 151]. Ce résultat a été prouvé par le test de
mortalité des poissons effectués sur 3000 colorants commerciaux ou il s'est avéré que les
colorants basiques, et particuliéerement ceux de la famille de triphénylméthane sont les plus
toxiques. Par ailleurs, les poissons semblent étre relativement sensibles aux colorants acides
[152]. D'autre part, la mortalité examinée avec des rats a montré que seulement 1 % sur 4461
colorants commerciaux présentent des valeurs de DL50 au-dessous du poids corporel de 250

mg/kg. Par conséquent, la chance de la mortalité humaine due a la toxicité aigué de colorant est
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probablement trés basse. Cependant, il faut sensibiliser I'étre humain quant a l'utilisation de
certains colorants. En effet, il a été prouvé que quelques colorants dispersés peuvent causer des
réactions allergiques, dermatologiques, etc [153].

En revanche, la toxicité des amines aromatiques est fortement liée a la structure spatiale
de la molécule ou, en d'autres termes, a la position des groupes aminés. Par exemple, le 2-
naphtylamine est cancérigene, par contre, le 1-naphtylamine est beaucoup moins toxique que le
premier [154]. La toxicité des colorants azoiques dépend ainsi de la nature et de la position des
substituants. Elle est accrue par la présence de substituants sur le noyau aromatique notamment
des groupes nitro (-NO,) et halogenes (particulierement CI). Cependant, la substitution avec des
groupes carboxyliques ou sulfonates diminue la toxicité [155]. Des travaux de recherche faisant
I’objet d'étude de I'effet mutagéne et cancérigene des amines aromatiques sulfonées, ont montré
qu’ils ne présentent aucun ou un trés faible effet génotoxique et cancérigene, contrairement a
leurs analogues non sulfonés [156]. En raison des effets mentionnés ci-dessus, il est clair que les

colorants, essentiellement les azoiques, ne devraient pas envahir notre environnement.

1.10.6 Législation sur I'environnement

La législation sur les rejets d’eaux résiduaires devient de plus en plus stricte. La Tunisie
est dotée d’une réglementation (NT n° 06-141 2006) sur les rejets d’effluents dans le milieu
hydrique. Face a ce probléme de pollution, des pratiques environnementales courantes dans les
entreprises du secteur textile algérien ont été implantés visant la prévention de la pollution : 10
% des entreprises réutilisent les bains de finissage, 5 % possédent des laboratoires automatiques
de couleurs, 40 % appliquent des systémes de prévention de la génération des produits périmés et
50 % pratiquent un entretien préventif de leurs installations.

1.10.7 Les recherches pour I’élimination de méthyle orange

Dans cette partie nous présentons une recherche bibliographie sur les différentes
techniques utilisés pour dégrader les colorants utilisés dans cette étude. Pour mieux comprendre
le comportement de ces colorants en solution aqueuse et sous 1’irradiation UV et en présence de
semi-conducteurs naturels. Les résultats trouvés sont résumées dans ce qui suit :
La dégradation du méthyle orange (colorant azoique) par les procédés d’oxydation avancée est
largement étudiée. Dans ce qui suit, nous citons quelques exemples avec un résume des resultats
trouvés :
1. Miaoliang Huang et al [157], ont étudié la décoloration photocatalytique de la solution de

méthyl orange par TiO, modifié par Pt chargé sur de la zéolite naturelle. Le TiO, modifié par Pt
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chargé sur des zéolithes naturelles a été préparé par une technique de sol-gel et un procédé de
dép6t photoréducteur. Le dopage Pt est utile pour I'amélioration de la décoloration
photocatalytique et le dopage optimal en Pt est d'environ 1.5 % en poids avec 86.2 % de taux de
décoloration en 30 min de temps d'irradiation. Cette amélioration est attribuée a l'action des
particules de Pt en tant que pieges a électrons pour inhiber la recombinaison de la paire
d'électrons et de trous photogénérés. La vitesse de décoloration est fortement influencée par le
pH et lI'addition de H,O,. Le catalyseur montre des activités plus élevées a un pH plus faible qu'a
un pH plus élevé en raison de la forte adsorption d'orange de méthyle sur la surface du

catalyseur. Le catalyseur a une bonne répétabilité apres cing cycles.

2. Une étude de dégradation photographique du colorant azoique de méthyl orange par le
procédé avancé de Fenton utilisant du fer métallique a zéro valence : Influence de divers
parametres de réaction et de son mécanisme de dégradation a été effectuée par L. Gomathi Devi
et al [158], qui ont montré que La dégradation de MO a été étudiée par I'AFP en utilisant de la
poudre de fer comme source de Fe?*. La constante de vitesse et I'efficacité du procédé calculées
pour les différents procédés a l'obscurité et en présence de lumiére UV ont montré que
I'efficacité du procédé était améliorée en présence de lumiere UV et de poudre de FeO. La
diminution de la vitesse de réaction de I'APS en tant qu'oxydant s'explique par sa faible réactivité
avec la surface du fer par rapport a H,O,. La dose plus élevée de fer diminue la vitesse de
dégradation soit par I'effet d'inhibition du Fe?*, soit par la précipitation des hydroxydes, car la
réaction tend vers I'état basique. A un pH plus bas, la formation d'acide benzene sulfonique
substitué par une amine retarde la vitesse de dégradation tandis qu'a un pH plus élevé, la
formation d'aniline diminue la minéralisation du colorant. La poudre de fer conserve son
efficacité de recyclage mieux en présence de H,O, par rapport a I'APS. Bien que le H,O, semble
étre un meilleur oxydant que I'APS dans tous les aspects, mais son efficacité diminue de facon
drastique en présence d'un racleur de radicaux hydroxyle. Sur la base des intermédiaires analysés
par spectroscopie UV-vis et GM-MS technique, une voie de dégradation probable a été proposée.
La concentration des ions Fe®" lixiviés a la fin de I'expérience de dégradation optimisée s'éléve &
2.78x10° M. La présente recherche sappuie sur une technologie simple, peu colteuse et
nouvelle pour la dégradation hétérogéne des colorants azoiques utilisant de la poudre de fer

respectueuse de I'environnement le catalyseur.

3. Luis Alejandro Galeano et al [159], ont étudié I’effet du rapport métal atomique actif dans les

solutions d'inter-calcination Al/Fe,Al/Cu et Al/(Fe-Cu) sur les propriétés physicochimiques et
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I'activité catalytique des argiles piliers dans l'oxydation catalytique au peroxyde humide de
I'orange méthylique. lls ont préparé des argiles a enroulement Al/Fe, Al/Cu et Al/(Fe-Cu) a partir
d'une bentonite colombienne. Ils ont étudié I'effet du chargement de faibles quantités de métaux
actifs (Fe et/ou Cu) liés a Al dans les solutions d'intercalation (AMR < 10 %), dans les propriétés
physico-chimiques et catalytiques (élimination aqueuse de CWPO de méthyle orange).

L'étude a montré que l'activité catalytique plus faible des Al/Cu-PILC est due aux tres faibles
quantités de Cu stabilisées par le procédé de pilonnage, étant donné que leur activité par rapport

a la quantité nette du métal actif stabilisé est encore plus élevée que pour les Al/Fe-PILC.

4. Niranjan Panda et al [160], ont été étudié la décoloration de I'orange méthylique a I'aide d'un
composite mésoporeux Fe,03-SiO, de type Fenton et ont montré que dans ce rapport, l'activité
catalytique du composite Fe,03/SiO, mésoporeux semblable a Fenton en vue d'une décoloration
réussie de MO dans une période de 20 min a été démontrée. La réaction de décoloration suit une
cinétique de premier ordre avec une constante de vitesse de 3.36x10% min™. Parmi les
composites synthétisés, I'échantillon ayant Si/Fe = 10 s'est avéré avoir l'activité la plus élevée en
raison de la disponibilité de sites actifs plus élevés. Le processus de décoloration se révéle étre
optimal dans une plage du pH acide de 1 a 3. lls ont trouvé que le retrait de COD du colorant
était de 60 % dans des conditions optimales. La réutilisabilité successive du catalyseur peut

fournir une alternative facile et rentable pour le traitement des eaux usées.

5. Guang-Tao Wei et al [161], ont également étudié la dégradation photo-Fenton de méthyle
orange en utilisant du catalyseur de Fe-bentonite supporté par H3PW1,04. HPW-Fe-Bent a été
préparé par un procédé d'imprégnation avec HsPW1,04 et Fe-bentonite. La caractérisation par
catalyseur a montré que les espéces H3PW1,04 et de fer ont été immobilisées avec succes sur
HPW-Fe-Bent, et l'activité photo du HPW-Fe-Bent était meilleure que celle du Fe-Bent. Le
rapport de dégradation photo-Fenton de MO par HPW-Fe-Bent en tant que catalyseur hétérogene
a été influencé par la concentration en H,O,, le temps de réaction, le dosage du catalyseur, et
ainsi de suite. HPW-Fe-Bent avait une large plage du pH et de température pour le traitement des
eaux usées. En outre, HPW-Fe-Bent a conservé presque toute sa stabilité catalytique et son
activité apres cingq temps de recyclage. La dégradation photo-Fenton de MO par HPW-Fe-Bent
comme catalyseur hétérogéne montre que HPW-Fe-Bent avait certains avantages dans le

processus photo-Fenton.
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6. T. Wang et al [162], ont étudié 1’élimination de méthyle orange dans une solution aqueuse par
I’utilisation des nanoparticules nZVI/Pd bimétalliques supportées sur l'argile fonctionnelle. La
présente étude a démontré que des particules B/nZVI/Pd peuvent étre utilisées pour dégrader
efficacement le MO en solution aqueuse en clivant les liaisons azoiques. Les expériences SEM,
XRD, UV-vis et Batch ont confirmé les caractéristiques de ce composite multifonctionnel : (1)
nZVI dans le composite a joué son réle de réducteur, assurant une dégradation de MO efficace
par des réactions de réduction, (2) la bentonite agissant comme dispersant et stabilisant, ce qui a
réduit I'étendue de I'agrégation de nZV1 et donc une réactivité accrue, et (3) le réle de Pd comme
catalyseur a contribué a améliorer la réduction du MO par nZVI. En outre, le modele de pseudo-
premier ordre suggére que la réaction s'est produite a l'interface de I'eau-nZVI et la concentration
initiale du MO et les sites de surface active de B/nZV1 / Pd ont significativement affecté le taux
de dégradation. En outre, la réactivité de B/nZVI/Pd est restée relativement stable aprés un
vieillissement d'air pendant un mois et, par conséquent, a pu étre mise a I'échelle pour
application in situ. Enfin, l'efficacité de décoloration de 93.75 % dans les eaux usées réelles a

démontré sa promesse dans la restauration des eaux usées de colorants.

1.10.8 Les pesticides et leurs impacts environnementaux

C'est dans les années 40 que les premiers pesticides de synthese sont apparus sur le
marché, avec des résultats tres positifs quant a I'augmentation des rendements agricoles. Vingt
ans plus tard, les premieres accusations d'atteinte a la santé des gens et a l'environnement se
firent entendre [163]. Le débat sur les risques encourus et les bénéfices recueillis de la lutte
chimique s'est prolonge depuis et I'on a consacre de trés nombreux travaux de recherche a mieux
connaitre I'impact des pesticides sur lI'environnement. On estime que 2.5 millions de tonnes de
pesticides sont appliqués chaque année sur les cultures de la planéte. La part qui entre en contact
avec les organismes indésirables cibles (ou qu'ils ingerent) est minime. La plupart des chercheurs
I'évaluent a moins de 0.3 %, ce qui veut dire que 99.7 % des substances déversées s'en vont
«ailleurs» [164]. Comme la lutte chimique expose inévitablement aux traitements des
organismes non-cibles (dont I'nomme) des effets secondaires indésirables peuvent se manifester
sur des espéces, des communautés ou des écosystémes entiers. Les organismes officiels prennent
en compte de plus en plus d'effets environnementaux des traitements pesticides et imposent de
plus en plus de restrictions et dinterdictions. Méme si les matiéres actives les plus
dommageables a I'environnement ne sont plus sur le marché, I'agriculteur dispos d'une panoplie

d'armes chimiques diversement dangereuses.
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Depuis la fin des années 70, on s'est beaucoup intéresse a l'agriculture intégrée ou I'on
s'efforce de réduire les intrants comme les engrais, les combustibles fossiles et les produits
phytosanitaires issus de la chimie [165]. En agriculture conventionnelle, I'exploitant choisit tel
pesticide essentiellement en fonction de son efficacité attendue sur l'indésirable, de sa
phytotoxicité potentielle sur la culture et du codt du traitement. En agriculture intégrée, un
quatriéme critére majeur est pris en compte : les effets environnementaux du traitement. Ce n'est
que depuis peu qu'on peut aider l'agriculteur a estimer ces effets.

On s'accorde tres genéralement sur le fait que I'impact environnemental d'un pesticide
dépend du degré d'exposition (résultant de sa dispersion et de sa concentration dans
I'environnement) et de ses caractéristiques toxicologiques [166, 167]. L'estimation des risques
environnementaux (faite dans le cadre des procédures d'homologation) implique la mesure de
I'exposition au pesticide et de ses effets [168]. Pour estimer I'exposition, il faut connaitre la
dispersion de la molécule dans I'environnement et évaluer la « concentration environnementale
prédite » (CEP) a laquelle les organismes seront exposés. Pour estimer les effets, il faut faire la
synthése des effets des matieres actives sur des organismes représentatifs choisis et, a partir de
ces données, fixer la valeur de la « concentration environnementale sans effet prédit » pour tel ou
tel compartiment du milieu. Le rapport de ces deux valeurs (CEP/CSEP) est un indice du risque

relatif pour un emploi donné du produit [169].

1.10.8.1 Dispersion des pesticides dans I'environnement

Les matiéres actives phytosanitaires sont appliquées le plus souvent sous la forme de
liquides pulvérisés sur les plantes et/ou sur le sol. Dans certains cas, elles sont incorporées au sol
ou y sont injectées ou sont déposées sous forme de granulés, ou encore les graines en sont
enrobées. Le produit de traitement, lors d'une application, se trouve réparti en proportion variant
avec le stade de la culture, la formulation, la cible, la technique d'application et les conditions
météorologiques entre le sol, le feuillage de la plante ou les résidus de culture et des pertes dues
a la dérive. Lors des traitements par aéronef, jusqu'a la moitié du produit peut étre entrainé par le
vent en dehors de la zone a traiter [170]. L'utilisation de rampes de pulvérisation réduit ces pertes
qui atteignent toutefois 1 a 10 % [167] ou 10 a 30 % [170].
Les adjuvants incorporés aux préparations phytosanitaires ont pour role de modifier des
caractéristiques telles que l'efficacité ou la phytotoxicitée. Ils peuvent influer sur les effets
environnementaux en modifiant le mode de dispersion du produit ou sa persistance [171]. On

n'en dira pas plus ici car la littérature scientifiqgue demeure tres pauvre sur ce sujet.
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Des gu'ils ont atteint le sol ou la plante, les pesticides commencent a disparaitre : ils sont
dégradés ou sont disperses. Les matieres actives peuvent se volatiliser, ruisseler ou étre lessivées
et atteindre les eaux de surface ou souterraines, étre absorbées par des plantes ou des organismes
du sol ou rester dans le sol. Le ruissellement emporte, durant la saison, en moyenne 2 % d'un
pesticide appliqué sur le sol, rarement plus de 5 a 10 % [172, 173] ; les pertes par lessivage sont
généralement moins importantes [172, 174]. En revanche, les chercheurs ont parfois constaté des
pertes par volatilisation de 80 a 90 % du produit appliqué, quelques jours apres le traitement
[174, 175]. ils s'intéressent a la présence de pesticides dans les eaux superficielles depuis les
années 60, depuis qu'on s'est apercu de la toxicité directe d'insecticides organochlorés pour des
animaux aquatiques [163, 176]. Durant les deux décennies suivantes, ils ont trouvé de plus en
plus de pesticides dans les eaux souterraines [173, 177-179], provogquant une grande inquiétude,
I'eau de boisson étant dans bien des cas puisée dans les nappes. Ils ont commencé a se soucier du
passage des pesticides dans I'atmosphere durant les années 70 et 80, constatant que les
substances peuvent se répandre tres loin comme l'atteste leur découverte dans les embruns

océaniques [180] et dans la neige de I'Arctique [181].

1.10.8.2 Devenir dans le sol

Les processus suivants déterminent le comportement des pesticides dans les sols :
Dégradation par les micro-organismes ;

Dégradation chimique (par hydrolyse) ;

Rétention par des composants organiques et minéraux ;

Absorption par les racines des plantes ;

Volatilisation ;

AN NN N SN

Effet de dilution par les mouvements de I'eau.

1.10.8.3 Toxicologie des pesticides

C'est le manque de sélectivité des pesticides vis-a-vis de leur cible qui provoque la
plupart des effets nocifs pour l'environnement. Les animaux absorbent les pesticides via la
nourriture ou l'eau d'alimentation, via l'air respiré ou a travers de leur peau ou de leur cuticule.
Ayant franchi diverses barriéres, le toxique atteint les sites du métabolisme ou est stocké. On
utilise habituellement pour estimer la toxicité d'une substance chimique la dose (ou la
concentration) qui provoque un effet particulier chez la moitié (statistiquement) de la population
soumise au toxique (DE50 ou CE50). Si cet effet est la mort, on parle de dose (ou de

concentration) létale 50 (DL50 ou CL50). La dose (ou la concentration) maximale sans effet
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(DMSE) est la dose immeédiatement inférieure a celle qui provoque le moindre effet dans la
méme épreuve expérimentale [166]. Dans les cas ou les vitesses d'excrétion ou de métabolisation
de la molécule sont faibles, ou elle est liposoluble, ou elle est fortement liée a d'autres
constituants de I'organisme, sa concentration finale dans I'organisme sera plus élevée que dans le
milieu de cet organisme [182]. Pour ce qui est des substances liposolubles, la bioaccumulation
dépend du coefficient de partage octanol-eau Kow ; si celui-ci est élevé et la vitesse de
dégradation faible, la substance s'accumulera a des concentrations croissantes dans les
organismes se succédant le long de la chaine trophique. C'est ce qu'on appelle la
bioaccumulation [183]. Et il est évident qu'un pesticide qui suit ce processus est, a exposition et
toxicité égales, plus dangereux pour l'environnement qu'un autre produit qui ne s'accumule pas.
La toxicité, et notamment la toxicité chronique, se manifeste par des effets tres divers. Pour ce
qui est de I'impact sur I'nomme, on doit prendre en compte, outre la toxicité proprement dite, les
effets carcinogenes, immunodépresseurs, mutagéenes, neurotoxiques et tératogenes [184]. Les
chercheurs ont montré récemment que les pesticides étaient capables d'endommager le systeme
immunitaire ou de perturber les régulations hormonales, tant chez I'nhomme que chez I'animal,
provoquant des symptomes variés [185]. Parmi les problemes de santé humaine, ils ont
soupgonné un lien entre la présence de produits chimiques « perturbateurs endocriniens » et un
taux accru de cancers du sein, de la prostate, du testicule, d'endométriose, de malformations
congénitales de I'appareil reproducteur masculin et de réductions du nombre de spermatozoides
[186].

Si on dispose des données sur la toxicité aigué pour I'nomme (a partir de tests sur des
mammiféres) pour presque toutes les matiéres actives pesticides, nos connaissances sur leur
toxicité chronique (en particulier si I'on considere les risques récemment découverts cités plus
haut) sont insuffisantes pour beaucoup de substances. Soulignons qu'il aura fallu plusieurs
décennies pour mettre en évidence les effets de perturbation des régulations hormonales que
possédent quelques-uns des pesticides les plus employés (ou leurs métabolites). Ceci fournit un
argument puissant a ceux qui tiennent notre connaissance des effets indéesirables des pesticides
sur I'nomme et sur la nature pour incompléte par définition et qui veulent imposer au nom du «

principe de précaution » une stricte limitation des expositions aux pesticides.

1.10.8.4 Toxicité pour I'homme
Lorsqu'un pesticide atteint des zones non cibles, ce qui peut arriver de pire est que des
gens s'empoisonnent. On estime a un million par an le nombre d'intoxications accidentelles par

pesticides dans le monde et a 20 000 celui de cas mortels [187]. Si I'on ajoute les cas
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intentionnels (il s'agit surtout de suicides) on arrive a 3 millions d'empoisonnements, dont
220000 morts [188].

Le plus souvent, le toxique est ingéré sous forme de résidus présents dans la nourriture ; mais
I'absorption peut se faire dans I'eau de boisson, par l'air inhalé ou par contact de la peau avec le
produit [189]. Les agriculteurs et les ouvriers qui préparent les mélanges et réalisent les
traitements risquent plus que le reste de la population d'étre atteints par contact de la peau ou par
inhalation. Aux Etats-Unis, 99 % des gens stockent du DDT (ou des dérivés de cet organochloré)
dans leurs tissus adipeux, et ce a raison de quelque 4 ppm. lls ont trouvé beaucoup de pesticides

dans le lait humain, parfois en quantité supérieure a la DJA pour le nourrisson [190].

1.10.8.5 Ecotoxicité

Méme si la plupart des traitements sont appliqués sur les parties aériennes des plantes,
une bonne part du produit atteint toujours le sol, ou vivent des bactéries, des champignons, des
algues, des vers de terre et des insectes, entre autres [191]. On doit faire particuliérement
attention aux effets nocifs des pesticides sur la microflore du sol, laquelle est essentielle au
maintien de la fertilité. De trés nombreux travaux ont montré que les traitements faits
correctement ont un effet limité sur le métabolisme microbien du sol, car les especes les plus
sensibles peuvent étre remplacées par de plus résistantes. Un changement qui peut n'étre pas
dépourvu de conséquences néfastes a long terme, a cause des especes phytopathogenes qui se
trouvent parmi cette microflore [192].

La lecture des articles consacrés a I’impact environnemental des pesticides et I’examen
des méthodes proposées nous suggerent des pistes pour les recherches a poursuivre. L impact
d’un pesticide sur I’environnement dépend essentiellement :

1. De la quantité de matic¢re active employée et de son mode d’application ;

2. De sa répartition entre 1’air, le sol, les eaux de surface et les eaux souterraines et de la

concentration qu’il atteint dans chacun de ces compartiments ;

3. De sa vitesse de dégradation dans chacun de ces compartiments ;

4. De sa toxicité pour chacune des espéces qui y sont présentes.
Le mieux est d’utiliser un modele complet de simulation, une démarche intéressante car elle
permet d’estimer réellement 1’impact environnemental du pesticide et se préte a la validation des
résultats. Mais pour des raisons pratiques (faute de données, faute de disposer d’un mod¢le
complet et pour convenir aux utilisateurs), il est bien plus souvent recours a des outils plus
simples, moins ambitieux, qui donnent une valeur a un indice, qui résume plusieurs paramétres

liés a I’impact environnemental du pesticide.
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1.10.9 Nature des herbicides

Les herbicides exploités aujourd’hui appartiennent soit a la chimie inorganique soit a la
chimie organique. Dans le premier type, nous retrouvons des composés tels que le chlorate de
soude, le sulfate de fer, sulfamate d’ammonium et les sels de cuivre. Mais I’épandage moderne
fait principalement appelle aux composés organiques de syntheses. Parmi les différents
herbicides, certaines substances procurent un désherbage total en éliminant toute végétation qui
se voit exposées et affectées par le produit chimique tandis que d’autres assurent un désherbage
sélectif impliquant un seul type de mauvaises herbes sans que la culture saine en soit grandement
affectée. Chaque herbicide posséde des caractéristiques propres selon sa composition, son mode

d’absorption, son effet sur la mauvaise herbe et son élimination progressive.

1.10.9.1 Transfert vers les eaux souterraines

La dégradation et I’immobilisation influent sur la concentration de I’herbicide dans le sol,
et donc sur les quantités des résidus susceptibles de migrer vers la nappe phréatique. Le transfert
des herbicides, une fois épandus sur les champs, peut se produire de différentes fagons : soit par
le transfert a partir de la zone de traitement provoqué principalement par la pluie (ruissellement,
infiltration et transfert vers les nappes et cours d’eau) [193-195]. Soit également par élévation de
température ou de vent favorisant la volatilisation des substances ou leurs dispersions au cours
du traitement. Les quantités transférées dépendent donc essentiellement des conditions
météorologiques qui suivent la période du traitement. L’importance de chaque processus de
transfert sera également dépendant des conditions d’application (pré-ou postsemis, incorporation,
traitement des feuilles ou du sol), des caractéristiques du sol (humidité, pente, teneur en matiere
organique, porosité, etc). La mesure de la persistance d’un herbicide dans un sol est donc une

donnée essentielle pour évaluer ses possibilités de transfert par I’eau.

1.10.10 Les herbicides phénylurées

Les herbicides phénylurées sont quelques-unes des matieres actives utilisées par les
collectivités ou les services de I’état pour le désherbage des bordures de voirie ou des voies
ferrées et aussi utilisé par les agriculteurs [196, 197]. Leurs présences a été mise en évidence
dans les eaux de surface et de ruissellement urbaines, parfois a des concentrations de plusieurs
microgrammes par litre [198]. Etant donné la toxicité potentielle de ces herbicides et de leurs

sous-produits, leur élimination des eaux naturelles s’avere une réelle nécessité.
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1.10.10.1 Structure chimique

Les composés de type phénylurées sont des molécules dérivées de 1’urée (H,N-CO-NH,)
(Figure 1.17). lls ont en commun une fonction phényle sur 1’un des azotes. Ils sont différents
entre eux par la nature des substituants portés soit par le deuxiéme atome d’azote soit par le cycle
aromatique. Deux principaux groupes de pesticides de la famille des phénylurées peuvent étre
distingués, ils recouvrent les composés présentant une fonction N-terminale substituée
respectivement par deux fonctions méthyle ou par une fonction méthyle et une fonction méthoxy
(Tableau 1.15).

Figure 1.17 : Structure des pesticides de la famille phénylurées

Tableau 1.15 : Structure des pesticides de la famille phénylurées

Nom usuel R, Rs Nom chimique
R1=CHj,
Fénuron H H 3-phényl-1,1-diméthylurée
Monuron Cl H 3-(4-chlorophényl)-1,1-diméthylurée
Diuron Cl Cl 3-(3,4-dichlorophényl)-1,1-diméthylurée
Fluométron H CF; 3-(3-trifluométhylphényl)-1,1-diméthylurée
Chlorotoluron CH; Cl 3-(3-chloro-4-methylphényl)-1,1-diméthylurée
Métoxuron CH;0 Cl 3-(3-chloro-4-methoxylphényl)-1,1-diméthylurée
Chloroxuron Cl-(CsHa)-O H 3-(4-[4-chlorophénoxy]phényl)-1,1-diméthylurée
Isoproturon iPr H 3-(4-isopropylphényl)-1,1-diméthylurée
R1= OCH3
Monolinuron Cl H 3-(4-chlorophényl)-1-méthoxy-1-diméthylurée
Linuron Cl Cl 3-(3,4-dichlorophényl)-1-méthoxy-1-diméthylurée
Métobromuron Br H 3-(4-bromophényl)-1-méthoxy-1-diméthylurée
Chlorbromuron Br Cl 3-(4-bromo-3-chlorophényl)-1-méthoxy-1-diméthylurée
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1.10.10.2 Mode d’action des phénylurées

Les phénylurées sont des herbicides inhibiteurs de la photosynthése. Absorbées par les
racines de la plante, les molécules de pesticides migrent ensuite par la séve jusqu’aux feuilles.
Elles pénetrent alors dans les chloroplastes et bloguent le transfert électronique au niveau du
photosysteme II.
La sélectivité d’un pesticide est liée aux phénomeénes de pénétration dans la plante et de transport
vers les sites cibles ainsi qu’a ’aptitude de la plante a le métaboliser en composés inactifs. Les
phénylurées sont généralement degradés au sein des plantes par des réactions d’oxydations
concernant principalement la fonction alkyle portée par le cycle ou 1’azote terminal. Les produits

formés correspondent & des composés N-désubstitués.

1.10.10.3 Propriétés physico-chimiques et toxicité des phénylurées
L’ensemble des grandeurs caractérisant les propriétés physico-chimiques et

toxicologiques des phénylurées faisant 1’objet de cette étude sont regroupés dans le tableau 1.15.

1.10.10.4 Solubilité dans I’eau

La solubilité dans I’eau des phénylurées étudi¢ est de I’ordre de mg/L. On note un
accroissement de la solubilité avec la diminution du nombre de chlore substitué sur le groupe
phényle.
1.10.10.5 Adsorption sur le sol

Le parametre permettant 1’évaluation de D’adsorption d’un composé est donc le
coefficient de partage entre le carbone organique et I’cau (KOC). Une valeur élevée refléte une
forte adsorption du pesticide sur le sol. Les valeurs observées pour les phénylurées révelent leur
tendance a s’adsorber sur les sols. Toutefois, plusieurs études mettent en évidence la présence de
ces pesticides dans les eaux naturelles, ce qui signifie que cette adsorption n’est pas irréversible
[199, 200].

1.10.10.6 Toxicité de certaines phénylurées
Deux paramétres aisément accessibles permettent I’évaluation de la toxicité d’un
pesticide vis-a-vis des mammiferes :
» Ladose létale provoquant la mort de 50 % d’un lot d’animaux (DL50).
» Ladose journaliere acceptable (DJA) qui correspond a la quantité de produit pouvant étre
absorbée quotidiennement par ’homme au cours de sa vie sans apparition d’effets

secondaires.
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Les phényluréees étudiées présentent une faible toxicité aigué. Les principaux effets chroniques
semblent consister en une tendance a 1’anorexie et I’anémie [201].

Le monuron pourrait de plus présenter des propriétés carcinogenes, mais I’insuffisance
des études sur cet aspect n’autorise aucune affirmation. Peu de publications sont disponibles sur
la toxicité des métabolites. Toutefois, certains produits potentiels de dégradation sont connus
pour leurs risques carcinogénes (dérivés phénoliques, anilines). La mise en évidence de
propriétés phytosanitaire supérieure ou égale a celle du pesticide pour certains composés

résultant de N-déalkylation entraine une interrogation quant aux risques pour I’homme [201].

1.10.11 Dépollution des eaux

Les pesticides et les métaux lourds représentent une menace réelle pour les ressources en
eau. Cette pollution affecte en priorité les eaux de surface, ou 1’on observe une présence de
pesticides et de métaux lourds sur I’ensemble des cours d’eau. La dépollution d’eaux usées
urbaines, industrielles et agricoles peut étre réalisée par différents procédés qui sont actuellement
bien maitrisé a I’échelle du laboratoire et appliqués a grande échelle incluant les traitements

physico-chimiques et biologiques.

1.10.11.1 Recherches sur ’élimination de linuron

Dans cette partie nous présentons une recherche bibliographie sur les différentes
techniques utilisés pour éliminer 1’herbicide utilisé dans cette étude. Pour mieux comprendre le
comportement de ce polluant en solution aqueuse et sous I’irradiation UV et en présence de
semi-conducteur. Les résultats trouvés sont résumées dans ce qui suit :
1. Rodriguez-Cruz M. S. et al [202], a réalise une étude sur la modification des barriéres
argileuses avec un agent tensioactif cationique pour améliorer la rétention des pesticides dans les
sols. Les travaux réalisés ont permet de montrer que des corrélations significatives ont également
été trouvées entre ces facteurs R et les valeurs de volume poreux correspondant aux pics
maximaux des BTC (R? = 0.83 ; p < 0.01) ou les volumes totaux lessivés (R* = 0.44 : p < 0.05)
pour les pesticides atrazines et métalaxyle. Les résultats obtenus montrent l'intérét pour
I'utilisation de barrieres d'argile réactive pour I'immobilisation presque compléte des pesticides
hydrophobes ou pour la diminution de la lixiviation des pesticides moderément hydrophobes
issus de sources ponctuelles de pollution. Ces resultats mettent en évidence l'intérét pour les
barriéres de sorption a diminuer la lixiviation de pesticides d'hydrophobicité différente a partir de
sources de pollution ponctuelles, empéchant la production de concentrations élevées causées par

un lavage rapide du pesticide.
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2. Une étude sur I’efficacité des différents minéraux argileux modifiés par un agent tensioactif
cationique (ODTMA) dans l'adsorption des pesticides : influence du type argile et de
I'nydrophobicité des pesticides a été réalisé par Sanchez-Martinet M. J al [203]. Les résultats
montrent que bien que I'efficacité des autres minéraux argileux modifiés soit plus faible, étant
donné que leur Kges OM est supérieur a celui de la montmorillonite, un sol saturé d'un tensioactif
cationique peut présenter une bonne efficacité dans I'adsorption de pesticides hydrophobes si son
contenu en argile est élevé bien que la montmorillonite ne soit pas présente. En conséquence,
selon la teneur en argile et sa typologie, les sols saturés en ODTMA in situ peuvent constituer
des barrieres naturelles pour diminuer dans une plus ou moins grande mesure la mobilité des
pesticides non ioniques dans les sols, en fonction du degré d'hydrophobicité des pesticides. Les
résultats actuels sont particulierement intéressants car les pesticides sélectionnés sont largement

utilisés dans l'agriculture et sont souvent détectés dans les eaux de surface et souterraines.

3. Moisés C. L et al [204], ont etudiés le mécanismes de la dégradation UV directe et
TiO,-photocatalyse des herbicides phénylurées. Les études d'adsorption du TiO, montrent que la
photocatalyse est indépendante de la zone spécifique du catalyseur. Différents composés ont été
observés lors de la dégradation photocatalytique de diuron, alors que seuls deux dérivés
hydroxychloro ont été découverts apres irradiation directe de 365 nm (longueur d'onde
d'émission principale). La dégradation photocatalytique se déroule selon trois voies principales :
1) I'oxydation du groupe Me de la chaine latérale, 2) I'nydroxylation du cycle aromatique et 3) la
déchloration. Différents photoproduits de dégradation photocatalytique sont trouvés en fonction
de la forme polymorphe du TiO; utilisé, la raison de cette incertitude.

4. Garrido-Ramirez E. G et al [205] ont étudiés 1’utilisation des argiles et minéraux oxydes
comme catalyseurs dans des réactions de type Fenton. Les résultats montrent que les argiles et
les minéraux d'oxyde de fer possédent des caractéristiques de structure et de charge de surface
qui favorisent leur utilisation comme supports de phases catalytiguement actives (Fe, Cu) ou
comme catalyseurs hétérogenes solides pour la réaction de type Fenton. Ces minéraux peuvent
fonctionner sur une large gamme du pH et de température, sont faciles a séparer et conserver
I'activité au cours de traitements successifs. L'efficacité catalytique des catalyseurs solides dans
la décomposition des polluants organiques par la réaction hétérogéne de type Fenton est
influencée par les facteurs suivants : concentration et type de catalyseur, surface du catalyseur,
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concentration en peroxyde d'hydrogéne, tempeérature du milieu, pH moyen et structure du

polluant.

5. Shima Rahim Pouran et al [206], ont realisé une étude sur les progres du systeme d'oxydation
photo-Fenton pour les eaux résiduaires récalcitrantes. Il est difficile de traiter les lixiviats et les
eaux usées des décharges des usines pharmaceutiques, agrochimiques et de raffinage de pétrole
de maniere efficace par des méthodes conventionnelles en raison de leur nature récalcitrante et
de leur résistance a la biodégradation. Le systeme d'oxydation photo-Fenton a été identifié
comme un systeme d'oxydation réalisable pour le traitement de ces eaux usées. Néanmoins, la
rentabilité est I'une des principales préoccupations. Cependant, la réduction des colts peut étre
obtenue par I'application de catalyseurs hétérogenes, de chélatants, d'énergie solaire et
d'intégration avec des technologies de traitement biologique :

- Les catalyseurs hétérogenes tels que des oxydes de fer sont utilisés pour surmonter la limitation
du pH de systemes homogeénes qui sont séparés facilement du milieu réactionnel. De plus, ils
peuvent étre utilisés plusieurs fois sans perte significative en termes d'efficacité de traitement.

Par conséquent, ils sont souhaitables pour de grandes échelles de traitement.

- Les agents chélatants, d'autre part, stabilisent les especes de fer dans la solution et empéchent la
production de boues a des valeurs de pH supérieures a 4,0 et augmentent l'efficacité de la
dégradation de photo-Fenton par plusieurs voies.

- Différentes stratégies pour I'alimentation en réactif de Fenton montrent que le dosage de H,O,
et de fer a différentes étapes augmente I'efficacité de dégradation a des valeurs de pH neutres au

niveau normalement atteint en solution acide.

- Il est possible de développer des systemes de traitement plus efficaces et moins colteux pour
éliminer de nombreux contaminants organiques récalcitrants en intégrant la photo-Fenton aux

technologies biologiques et en utilisant I’énergie solaire.

Les études futures devraient se concentrer sur les eaux usées provenant d'industries telles
que la pétrochimie et les usines de raffinage de pétrole ou les données sur I'application de photo-
Fenton sur cette catégorie d'eaux usées sont rares. En outre, ces études devraient viser a relever
les différents défis pour surmonter la dépendance du pH de la réaction et ses applications

industrielles futures en utilisant I'énergie solaire qui peut minimiser le co(t d'énergie pertinent.

71



Chapitre | Synthése bibliographique

Références

[1] D. Barceld, Emerging organic pollutants in waste waters and sludge, Springer Science &
Business Media, 2005.

[2] I. Ali, M. Asim, T.A. Khan, Low cost adsorbents for the removal of organic pollutants from
wastewater, Journal of environmental management, 113 (2012) 170-183.

[3] S. Harrad, Persistent organic pollutants: Environmental behaviour and pathways of human
exposure, Springer Science & Business Media, 2001.

[4] L.P. Burkhard, M.T. Lukasewycz, Toxicity equivalency values for polychlorinated biphenyl
mixtures, Environmental toxicology and chemistry, 27 (2008) 529-534.

[5] G. Crini, Recent developments in polysaccharide-based materials used as adsorbents in
wastewater treatment, Progress in polymer science, 30 (2005) 38-70.

[6] T.A. Kurniawan, W.-h. Lo, Removal of refractory compounds from stabilized landfill
leachate using an integrated H 2 O 2 oxidation and granular activated carbon (GAC) adsorption
treatment, Water research, 43 (2009) 4079-4091.

[7] R.G. Jenkins, Adsorption processes for water treatment: Samuel D. Faust and Osman M.
Aly, Butterworths, 1987, 509 pp.+ xi, List Price $59.95, in, Pergamon, 1988.

[8] C. Moreno-Castilla, Adsorption of organic molecules from aqueous solutions on carbon
materials, Carbon, 42 (2004) 83-94.

[9] A. Amokrane, C. Comel, J. Veron, Landfill leachates pretreatment by coagulation-
flocculation, Water research, 31 (1997) 2775-2782.

[10] J. Surmacz-Gorska, Degradation of organic compounds in municipal landfill leachate,
Publishers of Environmental Engineering Committee of Polish Academy of Sciences, Lublin
ISBN, (2001) 83-915874.

[11] E.K. Putra, R. Pranowo, J. Sunarso, N. Indraswati, S. Ismadji, Performance of activated
carbon and bentonite for adsorption of amoxicillin from wastewater: Mechanisms, isotherms
and kinetics, Water research, 43 (2009) 2419-2430.

[12] M. Lillo-Rodenas, D. Cazorla-Amords, A. Linares-Solano, Behaviour of activated carbons
with different pore size distributions and surface oxygen groups for benzene and toluene
adsorption at low concentrations, Carbon, 43 (2005) 1758-1767.

[13] F.D. Ardejani, K. Badii, N.Y. Limaee, N. Mahmoodi, M. Arami, S. Shafaei, A. Mirhabibi,
Numerical modelling and laboratory studies on the removal of Direct Red 23 and Direct Red 80
dyes from textile effluents using orange peel, a low-cost adsorbent, Dyes and Pigments, 73
(2007) 178-185.

[14] V.K. Gupta, A. Mittal, R. Jain, M. Mathur, S. Sikarwar, Adsorption of Safranin-T from
wastewater using waste materials—activated carbon and activated rice husks, Journal of colloid
and interface science, 303 (2006) 80-86.

[15] O. Hamdaoui, Batch study of liquid-phase adsorption of methylene blue using cedar
sawdust and crushed brick, Journal of Hazardous Materials, 135 (2006) 264-273.

[16] P. Leechart, W. Nakbanpote, P. Thiravetyan, Application of ‘waste 'wood-shaving bottom
ash for adsorption of azo reactive dye, Journal of environmental management, 90 (2009) 912-
920.

[17] W.-T. Tsai, H.-C. Hsu, T.-Y. Su, K.-Y. Lin, C.-M. Lin, Removal of basic dye (methylene
blue) from wastewaters utilizing beer brewery waste, Journal of Hazardous Materials, 154
(2008) 73-78.

[18] M. Rashed, Acid dye removal from industrial wastewater by adsorption on treated sewage
sludge, International Journal of Environment and Waste Management, 7 (2010) 175-191.

[19] F. Rozada, M. Otero, A. Moran, A. Garcia, Adsorption of heavy metals onto sewage sludge-
derived materials, Bioresource Technology, 99 (2008) 6332-6338.

72



Chapitre | Synthése bibliographique

[20] J. Torrent, V. Barron, The visible diffuse reflectance spectrum in relation to the color and
crystal properties of hematite, Clays and Clay Minerals, 51 (2003) 309-317.

[21] M.J. Martin, A. Artola, M.D. Balaguer, M. Rigola, Towards waste minimisation in WWTP:
activated carbon from biological sludge and its application in liquid phase adsorption, Journal
of chemical technology and biotechnology, 77 (2002) 825-833.

[22] B. Acemioglu, Adsorption of Congo red from aqueous solution onto calcium-rich fly ash,
Journal of colloid and interface science, 274 (2004) 371-379.

[23] G.-z. Gong, X. Qiang, Y.-f. Zheng, S.-f. Ye, Y.-f. Chen, Regulation of pore size distribution
in coal-based activated carbon, New Carbon Materials, 24 (2009) 141-146.

[24] B.S. Girgis, E. Smith, M.M. Louis, A.-N.A. El-Hendawy, Pilot production of activated
carbon from cotton stalks using H 3 PO 4, Journal of Analytical and Applied Pyrolysis, 86
(2009) 180-184.

[25] Y.S. Al-Degs, M.1. EI-Barghouthi, A.H. EI-Sheikh, G.M. Walker, Effect of solution pH, ionic
strength, and temperature on adsorption behavior of reactive dyes on activated carbon, Dyes
and Pigments, 77 (2008) 16-23.

[26] O. Ozdemir, B. Armagan, M. Turan, M.S. Celik, Comparison of the adsorption
characteristics of azo-reactive dyes on mezoporous minerals, Dyes and Pigments, 62 (2004) 49-
60.

[27] 1.D. Mall, V.C. Srivastava, N.K. Agarwal, Removal of Orange-G and Methyl Violet dyes by
adsorption onto bagasse fly ash—kinetic study and equilibrium isotherm analyses, Dyes and
Pigments, 69 (2006) 210-223.

[28] M. Anbia, S. Salehi, Removal of acid dyes from aqueous media by adsorption onto amino-
functionalized nanoporous silica SBA-3, Dyes and Pigments, 94 (2012) 1-9.

[29] E.N. El Qada, S.J. Allen, G.M. Walker, Adsorption of methylene blue onto activated carbon
produced from steam activated bituminous coal: a study of equilibrium adsorption isotherm,
Chemical Engineering Journal, 124 (2006) 103-110.

[30] M.U. Dural, L. Cavas, S.K. Papageorgiou, F.K. Katsaros, Methylene blue adsorption on
activated carbon prepared from Posidonia oceanica (L.) dead leaves: Kinetics and equilibrium
studies, Chemical Engineering Journal, 168 (2011) 77-85.

[31] Y. Bao, G. Zhang, Study of adsorption characteristics of methylene blue onto activated
carbon made by Salix psammophila, Energy Procedia, 16 (2012) 1141-1146.

[32] A.M. Vargas, A.L. Cazetta, M.H. Kunita, T.L. Silva, V.C. Almeida, Adsorption of methylene
blue on activated carbon produced from flamboyant pods (Delonix regia): Study of adsorption
isotherms and kinetic models, Chemical Engineering Journal, 168 (2011) 722-730.

[33] A. Ahmad, M. Loh, J. Aziz, Preparation and characterization of activated carbon from oil
palm wood and its evaluation on methylene blue adsorption, Dyes and Pigments, 75 (2007) 263-
272.

[34] I. Tan, A. Ahmad, B. Hameed, Enhancement of basic dye adsorption uptake from agqueous
solutions using chemically modified oil palm shell activated carbon, Colloids and Surfaces A:
Physicochemical and Engineering Aspects, 318 (2008) 88-96.

[35] F. Shaarani, B. Hameed, Batch adsorption of 2, 4-dichlorophenol onto activated carbon
derived from agricultural waste, Desalination, 255 (2010) 159-164.

[36] R.J. Gilliom, Pesticides in US streams and groundwater, Environmental Science and
Technology, 41 (2007) 3408-3414.

[37] H. Liu, X. Cai, Y. Wang, J. Chen, Adsorption mechanism-based screening of cyclodextrin
polymers for adsorption and separation of pesticides from water, Water research, 45 (2011)
3499-3511.

[38] I.W.G.0.t.E.0.C.R.t. Humans, W.H. Organization, I.A.f.R.0. Cancer, Overall evaluations of
carcinogenicity: an updating of IARC monographs volumes 1 to 42, World Health Organization,
1987.

73



Chapitre | Synthése bibliographique

[39] N. Cui, X. Zhang, Q. Xie, S. Wang, J. Chen, L. Huang, X. Qiao, X. Li, X. Cal, Toxicity
profile of labile preservative bronopol in water: the role of more persistent and toxic
transformation products, Environmental pollution, 159 (2011) 609-615.

[40] P.H. Howard, Handbook of environmental fate and exposure data: for organic chemicals,
volume 111 pesticides, CRC press, 1991.

[41] R. Allabashi, M. Arkas, G. Hormann, D. Tsiourvas, Removal of some organic pollutants in
water employing ceramic membranes impregnated with cross-linked silylated dendritic and
cyclodextrin polymers, Water research, 41 (2007) 476-486.

[42] G. Crini, M. Morcellet, Synthesis and applications of adsorbents containing cyclodextrins,
Journal of Separation Science, 25 (2002) 789-813.

[43] G. Kyriakopoulos, D. Doulia, E. Anagnostopoulos, Adsorption of pesticides on porous
polymeric adsorbents, Chemical Engineering Science, 60 (2005) 1177-1186.

[44] O.A. loannidou, A.A. Zabaniotou, G.G. Stavropoulos, M.A. Islam, T.A. Albanis,
Preparation of activated carbons from agricultural residues for pesticide adsorption,
Chemosphere, 80 (2010) 1328-1336.

[45] C. Djilani, R. Zaghdoudi, A. Modarressi, M. Rogalski, F. Djazi, A. Lallam, Elimination of
organic micropollutants by adsorption on activated carbon prepared from agricultural waste,
Chemical Engineering Journal, 189 (2012) 203-212.

[46] D. Chaara, I. Pavlovic, F. Bruna, M. Ulibarri, K. Draoui, C. Barriga, Removal of
nitrophenol pesticides from aqueous solutions by layered double hydroxides and their calcined
products, Applied Clay Science, 50 (2010) 292-298.

[47] G.Z. Memon, M. Bhanger, M. Akhtar, F.N. Talpur, J.R. Memon, Adsorption of methyl
parathion pesticide from water using watermelon peels as a low cost adsorbent, Chemical
Engineering Journal, 138 (2008) 616-621.

[48] Y. Watanabe, J. Minato, H. Yamada, J. Tanaka, Y. Komatsu, Y. Moriyoshi, Environmental
purification materials: removal of ammonium and phosphate ions in water system,
TRANSACTIONS-MATERIALS RESEARCH SOCIETY OF JAPAN, 29 (2004) 2309-2312.

[49] M.N. Rashed, Adsorption technique for the removal of organic pollutants from water and
wastewater, INTECH Open Access Publisher, 2013.

[50] M. Borisover, E.R. Graber, F. Bercovich, Z. Gerstl, Suitability of dye—clay complexes for
removal of non-ionic organic compounds from aqueous solutions, Chemosphere, 44 (2001)
1033-1040.

[51] T. Undabeytia, S. Nir, T. Sanchez-Verdejo, J. Villaverde, C. Maqueda, E. Morillo, A clay—
vesicle system for water purification from organic pollutants, Water research, 42 (2008) 1211-
1219.

[52] Y. Zhao, M. Ding, D. Chen, Adsorption properties of mesoporous silicas for organic
pollutants in water, Analytica chimica acta, 542 (2005) 193-198.

[53] S.A. El-Safty, A. Shahat, M. Ismael, Mesoporous aluminosilica monoliths for the adsorptive
removal of small organic pollutants, Journal of Hazardous Materials, 201 (2012) 23-32.

[54] O. Bouras, J.-C. Bollinger, M. Baudu, H. Khalaf, Adsorption of diuron and its degradation
products from aqueous solution by surfactant-modified pillared clays, Applied Clay Science, 37
(2007) 240-250.

[55] W.H. Glaze, Drinking-water treatment with ozone, Environmental science & technology, 21
(1987) 224-230.

[56] G. Tchobanoglous, F.L. Burton, H.D. Stensel, Metcalf & Eddy, Wastewater engineering:
treatment and reuse, (2003).

[57] C.S. Turchi, D.F. Ollis, Photocatalytic degradation of organic water contaminants:
mechanisms involving hydroxyl radical attack, Journal of catalysis, 122 (1990) 178-192.

[58] C. Huang, C. Dong, Z. Tang, Advanced chemical oxidation: its present role and potential
future in hazardous waste treatment, Waste management, 13 (1993) 361-377.

74



Chapitre | Synthése bibliographique

[59] C. Gottschalk, J.A. Libra, A. Saupe, Ozonation of water and waste water: A practical guide
to understanding ozone and its applications, John Wiley & Sons, 2009.

[60] F.J. Benitez, J. Beltran-Heredia, J.L. Acero, F.J. Rubio, Chemical decomposition of 2, 4, 6-
trichlorophenol by ozone, Fenton's reagent, and UV radiation, Industrial & engineering
chemistry research, 38 (1999) 1341-1349.

[61] H. Fenton, LXXIII.—Oxidation of tartaric acid in presence of iron, Journal of the Chemical
Society, Transactions, 65 (1894) 899-910.

[62] J.J. Pignatello, D. Liu, P. Huston, Evidence for an additional oxidant in the photoassisted
Fenton reaction, Environmental science & technology, 33 (1999) 1832-18309.

[63] J.J. Pignatello, E. Oliveros, A. MacKay, Advanced oxidation processes for organic
contaminant destruction based on the Fenton reaction and related chemistry, Critical reviews in
environmental science and technology, 36 (2006) 1-84.

[64] R.J. Bigda, Consider Fentons chemistry for wastewater treatment, Chemical Engineering
Progress, 91 (1995).

[65] R.F. Pontes, J.E. Moraes, A. Machulek, J.M. Pinto, A mechanistic kinetic model for phenol
degradation by the Fenton process, Journal of Hazardous Materials, 176 (2010) 402-413.

[66] G.A. Hamilton, J.P. Friedman, P.M. Campbell, The Hydroxylation of Anisole by Hydrogen
Peroxide in the Presence of Catalytic Amounts of Ferric lon and Catechol. Scope, Requirements,
and Kinetic Studiesl, 2, Journal of the American Chemical Society, 88 (1966) 5266-5268.

[67] R. Chen, J.J. Pignatello, Role of quinone intermediates as electron shuttles in Fenton and
photoassisted Fenton oxidations of aromatic compounds, Environmental science & technology,
31 (1997) 2399-2406.

[68] R.F.P. Nogueira, M.R.A.d. Silva, A. Trovd, Influence of the iron source on the solar photo-
Fenton degradation of different classes of organic compounds, Solar Energy, 79 (2005) 384-392.
[69] A. Aguiar, A. Ferraz, D. Contreras, J. Rodriguez, Mecanismo e aplicacdes da reacdo de
fenton assistida por compostos fenolicos redutores de ferro, Quimica Nova, 30 (2007) 623.

[70] C.L.P. Zanta, L.C. Friedrich, A. Machulek, K.M. Higa, F.H. Quina, Surfactant degradation
by a catechol-driven Fenton reaction, Journal of Hazardous Materials, 178 (2010) 258-263.

[71] P.L. Huston, J.J. Pignatello, Degradation of selected pesticide active ingredients and
commercial formulations in water by the photo-assisted Fenton reaction, Water research, 33
(1999) 1238-1246.

[72] G. Ruppert, R. Bauer, G. Heisler, The photo-Fenton reaction—an effective photochemical
wastewater treatment process, Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, 73
(1993) 75-78.

[73] 1. Martyanov, E. Savinov, V. Parmon, A comparative study of efficiency of photooxidation
of organic contaminants in water solutions in various photochemical and photocatalytic systems
1. Phenol photooxidation promoted by hydrogen peroxide in a flow reactor, Journal of
Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, 107 (1997) 227-231.

[74] A. Buchachenko, Mechanism of Fe (OH) 2 (aq) photolysis in aqueous solution, Pure Appl.
Chem, 72 (2000) 2243-2248.

[75] E. Oliveros, O. Legrini, M. Hohl, T. Mdiller, A.M. Braun, Industrial waste water treatment:
large scale development of a light-enhanced Fenton reaction, Chemical Engineering and
Processing: Process Intensification, 36 (1997) 397-405.

[76] A. Machulek Jr, J.E. Moraes, C. Vautier-Giongo, C.A. Silverio, L.C. Friedrich, C.A.
Nascimento, M.C. Gonzalez, F.H. Quina, Abatement of the inhibitory effect of chloride anions on
the photo-Fenton process, Environmental science & technology, 41 (2007) 8459-8463.

[77] A. Machulek, C. Vautier-Giongo, J.E. Moraes, C.A. Nascimento, F.H. Quina, Laser Flash
Photolysis Study of the Photocatalytic Step of the Photo-Fenton Reaction in Saline Solution,
Photochemistry and photobiology, 82 (2006) 208-212.

75



Chapitre | Synthése bibliographique

[78] M. Marin, V. Lhiaubet-Vallet, L. Santos-Juanes, J. Soler, J. Gomis, A. Arques, A. Amat, M.
Miranda, A photophysical approach to investigate the photooxidation mechanism of pesticides:
Hydroxyl radical versus electron transfer, Applied Catalysis B: Environmental, 103 (2011) 48-
53.

[79] F. Podda, D. Medas, G. De Giudici, P. Ryszka, K. Wolowski, K. Turnau, Zn
biomineralization processes and microbial biofilm in a metal-rich stream (Naracauli, Sardinia),
Environmental Science and Pollution Research, 21 (2014) 6793-6808.

[80] J. Soler, A. Garcia-Ripoll, N. Hayek, P. Mir6, R. Vicente, A. Arques, A. Amat, Effect of
inorganic ions on the solar detoxification of water polluted with pesticides, Water research, 43
(2009) 4441-4450.

[81] A. Zapata, I. Oller, E. Bizani, J. Sanchez-Pérez, M. Maldonado, S. Malato, Evaluation of
operational parameters involved in solar photo-Fenton degradation of a commercial pesticide
mixture, Catalysis Today, 144 (2009) 94-99.

[82] J. Kiwi, A. Lopez, V. Nadtochenko, Mechanism and kinetics of the OH-radical intervention
during Fenton oxidation in the presence of a significant amount of radical scavenger (Cl-),
Environmental science & technology, 34 (2000) 2162-2168.

[83] A. Machulek Jr, J.E.F. Moraes, L.T. Okano, C.A. Silvério, F.H. Quina, Photolysis of ferric
ions in the presence of sulfate or chloride ions: implications for the photo-Fenton process,
Photochemical & Photobiological Sciences, 8 (2009) 985-991.

[84] J. De Laat, T.G. Le, Kinetics and modeling of the Fe (111)/H202 system in the presence of
sulfate in acidic aqueous solutions, Environmental science & technology, 39 (2005) 1811-1818.
[85] H.-J. Benkelberg, P. Warneck, Photodecomposition of iron (111) hydroxo and sulfato
complexes in aqueous solution: wavelength dependence of OH and SO4-quantum yields, The
Journal of Physical Chemistry, 99 (1995) 5214-5221.

[86] S.M. Kim, A. Vogelpohl, Degradation of organic pollutants by the photo-fenton-process,
Chemical Engineering & Technology, 21 (1998) 187-191.

[87] M.R. Silva, W. Vilegas, M.V.B. Zanoni, R.F.P. Nogueira, Photo-Fenton degradation of the
herbicide tebuthiuron under solar irradiation: lron complexation and initial intermediates,
Water research, 44 (2010) 3745-3753.

[88] G. Sposito, N.T. Skipper, R. Sutton, S.-h. Park, A.K. Soper, J.A. Greathouse, Surface
geochemistry of the clay minerals, Proceedings of the National Academy of Sciences, 96 (1999)
3358-3364.

[89] H.H. Murray, Applied clay mineralogy: occurrences, processing and applications of
kaolins, bentonites, palygorskitesepiolite, and common clays, Elsevier, 2006.

[90] C. Jouenne, Traité de ceramiques et matériaux minéraux. ed Septima, Paris, (1990).

[91] G. Brown, Crystal structures of clay minerals and their X-ray identification, The
Mineralogical Society of Great Britain and Ireland, 1982.

[92] S.H. CAILLERE, M. RAUTUREAU, Minéralogie des argiles. iNRA, actualités scientifiques
et agronomiques N 9, Tome 2, Ed, in, Masson Paris, 1982.

[93] R. Morel, Les sols cultivés. 2e edition Lavoisier, in, Paris, 1996.

[94] H. Van Olphen, Introduction to clay colloid chemistry, Wiley, 1977.

[95] G. Lorenzi, D. Bossiroy, R. Dreesen, Les minéraux argileux au service des corrélations
stratigraphiques des formations houilleres du carbonifére, EUR(Luxembourg), (1992).

[96] B. Hogbom, Geologiska Foreningen i Stockholm Férhandlingar, Geologiska Foreningen i
Stockholm Forhandlingar, 35 (1913) 151-156.

[97] T. Henmi, K. Wada, Morphology and composition of allophane, American Mineralogist, 61
(1976) 379-390.

[98] R.E. Grim, Clay mineralogy, (1968).

[99] E. Galan, Properties and applications of palygorskite-sepiolite clays, Clay Minerals, 31
(1996) 443-453.

76



Chapitre | Synthése bibliographique

[100] E. Eslinger, D.R. Pevear, Clay minerals for petroleum geologists and engineers, Society of
Economic Paleontologists and Mineralogis ts, 1988.

[101] J. Pires, M. Pinto, Pillared interlayered clays as adsorbents of gases and vapors, in:
Pillared Clays and Related Catalysts, Springer, 2010, pp. 23-42.

[102] T.J. Pinnavaia, Intercalated clay catalysts, Science, 220 (1983) 365-371.

[103] M. Molina-Sabio, J. Gonzdilez, F. Rodriguez-Reinoso, Adsorption of NH 3 and H 2 S on
activated carbon and activated carbon—sepiolite pellets, Carbon, 42 (2004) 448-450.

[104] D. Nguyen-Thanh, K. Block, T.J. Bandosz, Adsorption of hydrogen sulfide on
montmorillonites modified with iron, Chemosphere, 59 (2005) 343-353.

[105] K.V. Stepova, D.J. Maquarrie, 1.M. Krip, Modified bentonites as adsorbents of hydrogen
sulfide gases, Applied Clay Science, 42 (2009) 625-628.

[106] L.C. Batista, D. de S. Dantas, R.F. de Farias, Dye adsorption on inorganic matrices as a
new strategy to gas capture: hydrogen sulfide adsorption on rodhamine B modified kaolinite,
Synthesis and Reactivity in Inorganic, Metal-Organic, and Nano-Metal Chemistry, 44 (2014)
1398-1400.

[107] M. Tschapek, L. Tcheichvili, C. Wasowski, The point of zero charge (pzc) of kaolinite and
SiO 2+ Al 2 O 3 mixtures, Clay Miner, 10 (1974) 219-229.

[108] Y.-h. Wang, C.-b. Huang, Y.-h. Hu, Y.-m. Hu, Y. Lan, Beneficiation of diasporic-bauxite
ore by selective flocculation with a polyacrylate flocculant, Minerals Engineering, 21 (2008)
664-672.

[109] E. Unuabonah, B. Olu-Owolabi, K. Adebowale, L. Yang, Removal of lead and cadmium
ions from aqueous solution by polyvinyl alcohol-modified kaolinite clay: a novel nano-clay
adsorbent, Adsorption Science & Technology, 26 (2008) 383-405.

[110] T. Anirudhan, P. Suchithra, S. Rijith, Amine-modified polyacrylamide—bentonite
composite for the adsorption of humic acid in aqueous solutions, Colloids and Surfaces A:
Physicochemical and Engineering Aspects, 326 (2008) 147-156.

[111] G. Balomenou, P. Stathi, A. Enotiadis, D. Gournis, Y. Deligiannakis, Physicochemical
study of amino-functionalized organosilicon cubes intercalated in montmorillonite clay: H-
binding and metal uptake, Journal of colloid and interface science, 325 (2008) 74-83.

[112] C.O. ljagbemi, M.-H. Baek, D.-S. Kim, Montmorillonite surface properties and sorption
characteristics for heavy metal removal from aqueous solutions, Journal of Hazardous
Materials, 166 (2009) 538-546.

[113] A. Dakovié, M. Kragovi¢, G.E. Rottinghaus, D.R. Ledoux, P. Butkeraitis, D.Z.
Vojislavljevi¢, S.D. Zari¢, L. Stameni¢, Preparation and characterization of zinc-exchanged
montmorillonite and its effectiveness as aflatoxin B 1 adsorbent, Materials Chemistry and
Physics, 137 (2012) 213-220.

[114] S. Arfaoui, N. Hamdi, N. Frini-Srasra, E. Srasra, Determination of point of zero charge of
PILCS with single and mixed oxide pillars prepared from Tunisian-smectite, Geochemistry
International, 50 (2012) 447-454.

[115] K. Khawmee, A. Suddhiprakarn, I. Kheoruenromne, B. Singh, Surface charge properties of
kaolinite from Thai soils, Geoderma, 192 (2013) 120-131.

[116] A. Kurniawan, H. Sutiono, Y.-H. Ju, F.E. Soetaredjo, A. Ayucitra, A. Yudha, S. Ismadiji,
Utilization of rarasaponin natural surfactant for organo-bentonite preparation: application for
methylene blue removal from aqueous effluent, Microporous and Mesoporous Materials, 142
(2011) 184-193.

[117] M. Auta, B. Hameed, Modified mesoporous clay adsorbent for adsorption isotherm and
kinetics of methylene blue, Chemical Engineering Journal, 198 (2012) 219-227.

[118] M.S.U. Rehman, M. Munir, M. Ashfaq, N. Rashid, M.F. Nazar, M. Danish, J.-l. Han,
Adsorption of Brilliant Green dye from aqueous solution onto red clay, Chemical Engineering
Journal, 228 (2013) 54-62.

77



Chapitre | Synthése bibliographique

[119] Q. Liu, B. Yang, L. Zhang, R. Huang, Adsorption of an anionic azo dye by cross-linked
chitosan/bentonite composite, International journal of biological macromolecules, 72 (2015)
1129-1135.

[120] M. Hajjaji, H. El Arfaoui, Adsorption of methylene blue and zinc ions on raw and acid-
activated bentonite from Morocco, Applied Clay Science, 46 (2009) 418-421.

[121] H. Chen, J. Zhao, Adsorption study for removal of Congo red anionic dye using organo-
attapulgite, Adsorption, 15 (2009) 381-389.

[122] R. Koswojo, R.P. Utomo, Y.-H. Ju, A. Ayucitra, F.E. Soetaredjo, J. Sunarso, S. Ismadji,
Acid Green 25 removal from wastewater by organo-bentonite from Pacitan, Applied Clay
Science, 48 (2010) 81-86.

[123] A. Tabak, N. Baltas, B. Afsin, M. Emirik, B. Caglar, E. Eren, Adsorption of Reactive Red
120 from aqueous solutions by cetylpyridinium-bentonite, Journal of chemical technology and
biotechnology, 85 (2010) 1199-1207.

[124] S.F. Yesi, Y. Ju, F. Soetaredjo, S. Ismadji, Adsorption of acid blue 129 from aqueous
solutions onto raw and surfactantmodified bentonite, Adsorption Science and Technology, 28
(2010) 847-868.

[125] D. Chen, J. Chen, X. Luan, H. Ji, Z. Xia, Characterization of anion—cationic surfactants
modified montmorillonite and its application for the removal of methyl orange, Chemical
Engineering Journal, 171 (2011) 1150-1158.

[126] G. Zhang, G. Liu, Y. Guo, Adsorption of methylene blue from aqueous solution onto
hydrochloric acid-modified rectorite, Journal of Wuhan University of Technology-Mater. Sci.
Ed., 26 (2011) 817-822.

[127] M. Toor, B. Jin, Adsorption characteristics, isotherm, kinetics, and diffusion of modified
natural bentonite for removing diazo dye, Chemical Engineering Journal, 187 (2012) 79-88.
[128] A.C. Suwandi, N. Indraswati, S. Ismadji, Adsorption of N-methylated
diaminotriphenilmethane dye (malachite green) on natural rarasaponin modified kaolin,
Desalination and Water Treatment, 41 (2012) 342-355.

[129] F. Priscila, Z.M. Magriotis, M.A. Rossi, R.F. Resende, C.A. Nunes, Optimization by
response surface methodology of the adsorption of coomassie blue dye on natural and acid-
treated clays, Journal of environmental management, 130 (2013) 417-428.

[130] I. Chandra, Y.-H. Ju, A. Ayucitra, S. Ismadji, Evans blue removal from wastewater by
rarasaponin-bentonite, International Journal of Environmental Science and Technology, 10
(2013) 359-370.

[131] S. Tunali Akar, T. Alp, D. Yilmazer, Enhanced adsorption of Acid Red 88 by an excellent
adsorbent prepared from alunite, Journal of chemical technology and biotechnology, 88 (2013)
293-304.

[132] Y. Bulut, H. Karaer, Adsorption of methylene blue from aqueous solution by crosslinked
chitosan/bentonite composite, Journal of Dispersion Science and Technology, 36 (2015) 61-67.
[133] S. Bouzid, A. Khenifi, K. Bennabou, R. Trujillano, M. Vicente, Z. Derriche, Removal of
orange Il by phosphonium-modified algerian bentonites, Chemical Engineering
Communications, 202 (2015) 520-533.

[134] A. Oztuirk, E. Malkoc, Adsorptive potential of cationic Basic Yellow 2 (BY2) dye onto
natural untreated clay (NUC) from aqueous phase: mass transfer analysis, kinetic and
equilibrium profile, Applied Surface Science, 299 (2014) 105-115.

[135] M. Anggraini, A. Kurniawan, L.K. Ong, M.A. Martin, J.-C. Liu, F.E. Soetaredjo, N.
Indraswati, S. Ismadji, Antibiotic detoxification from synthetic and real effluents using a novel
MTAB surfactant-montmorillonite (organoclay) sorbent, RSC Advances, 4 (2014) 16298-16311.
[136] D. Fuoco, Classification framework and chemical biology of tetracycline-structure-based
drugs, Antibiotics, 1 (2012) 1.

[137] D.J. Diekema, R.N. Jones, Oxazolidinones, Drugs, 59 (2000) 7-16.

78



Chapitre | Synthése bibliographique

[138] W.-T. Jiang, C.-J. Wang, Z. Li, Intercalation of ciprofloxacin accompanied by dehydration
in rectorite, Applied Clay Science, 74 (2013) 74-80.

[139] Q. Zhang, C. Yang, W. Huang, Z. Dang, X. Shu, Sorption of tylosin on clay minerals,
Chemosphere, 93 (2013) 2180-2186.

[140] S. Hammami, N. Bellakhal, N. Oturan, M.A. Oturan, M. Dachraoui, Degradation of Acid
Orange 7 by electrochemically generated* OH radicals in acidic aqueous medium using a
boron-doped diamond or platinum anode: A mechanistic study, Chemosphere, 73 (2008) 678-
684.

[141] J. Carriere, J. Jones, A. Broadbent, Decolorization of textile wastewaters by ozonation,
AATCC Book of paper, (1991) 232.

[142] G. de Aragao Umbuzeiro, H.S. Freeman, S.H. Warren, D.P. De Oliveira, Y. Terao, T.
Watanabe, L.D. Claxton, The contribution of azo dyes to the mutagenic activity of the Cristais
River, Chemosphere, 60 (2005) 55-64.

[143] K. Sahel, N. Perol, H. Chermette, C. Bordes, Z. Derriche, C. Guillard, Photocatalytic
decolorization of Remazol Black 5 (RB5) and Procion Red MX-5B—Isotherm of adsorption,
kinetic of decolorization and mineralization, Applied Catalysis B: Environmental, 77 (2007)
100-109.

[144] A. Houas, H. Lachheb, M. Ksibi, E. Elaloui, C. Guillard, J.-M. Herrmann, Photocatalytic
degradation pathway of methylene blue in water, Applied Catalysis B: Environmental, 31 (2001)
145-157.

[145] I. Tan, A.L. Ahmad, B. Hameed, Adsorption of basic dye on high-surface-area activated
carbon prepared from coconut husk: Equilibrium, kinetic and thermodynamic studies, Journal of
Hazardous Materials, 154 (2008) 337-346.

[146] S.A. Figueiredo, J. Loureiro, R. Boaventura, Natural waste materials containing chitin as
adsorbents for textile dyestuffs: Batch and continuous studies, Water research, 39 (2005) 4142-
4152.

[147] K.-T. Chung, G. Fulk, A. Andrews, Mutagenicity testing of some commonly used dyes,
Applied and Environmental Microbiology, 42 (1981) 641-648.

[148] S.H. Lin, C.M. Lin, Treatment of textile waste effluents by ozonation and chemical
coagulation, Water research, 27 (1993) 1743-1748.

[149] H. Zollinger, Color chemistry: syntheses, properties, and applications of organic dyes and
pigments, John Wiley & Sons, 2003.

[150] J.C. Greene, G.L. Baughman, Effects of 46 Dyes on Population Growth of Freshwater
Green Alga Se/eksfrum capricornutum, (1996).

[151] L. Little, M. Chillingworth, Reports on Selected Dyes And Their Effect, American Dye
Manufacturers Institute, New York, (1974).

[152] A.J. Pik, Handbook of environmental chemistry, anthropogenic compounds: Vol. 3 Part A,
edited by O. Hutzinger. Springer-Verlag, Berlin. 1980. 274 pp., 61 Figures, 1642 References,
$62.00, in, Pergamon, 1981.

[153] K. Specht, T. Platzek, Textile dyes and finishes-Remarks to toxicological and analytical
aspects, Deutsche Lebensmittel-Rundschau (Germany), (1995).

[154] R. Cartwright, Historical and modern epidemiological studies on populations exposed to
N-substituted aryl compounds, Environmental health perspectives, 49 (1983) 13.

[155] K.-T. Chung, C.E. Cerniglia, Mutagenicity of azo dyes: structure-activity relationships,
Mutation Research/Reviews in Genetic Toxicology, 277 (1992) 201-220.

[156] R. Jung, D. Steinle, R. Anliker, A compilation of genotoxicity and carcinogenicity data on
aromatic aminosulphonic acids, Food and chemical toxicology, 30 (1992) 635-660.

[157] M. Huang, C. Xu, Z. Wu, Y. Huang, J. Lin, J. Wu, Photocatalytic discolorization of methyl
orange solution by Pt modified TiO 2 loaded on natural zeolite, Dyes and Pigments, 77 (2008)
327-334.

79



Chapitre | Synthése bibliographique

[158] L.G. Devi, S.G. Kumar, K.M. Reddy, C. Munikrishnappa, Photo degradation of Methyl
Orange an azo dye by Advanced Fenton Process using zero valent metallic iron: Influence of
various reaction parameters and its degradation mechanism, Journal of Hazardous Materials,
164 (2009) 459-467.

[159] L.A. Galeano, A. Gil, M.A. Vicente, Effect of the atomic active metal ratio in Al/Fe-,
Al/Cu-and Al/(Fe—Cu)-intercalating solutions on the physicochemical properties and catalytic
activity of pillared clays in the CWPO of methyl orange, Applied Catalysis B: Environmental,
100 (2010) 271-281.

[160] N. Panda, H. Sahoo, S. Mohapatra, Decolourization of methyl orange using Fenton-like
mesoporous Fe 2 O 3-SiO 2 composite, Journal of Hazardous Materials, 185 (2011) 359-365.
[161] G.-T. Wei, C.-Y. Fan, L.-Y. Zhang, R.-C. Ye, T.-Y. Wei, Z.-F. Tong, Photo-Fenton
degradation of methyl orange using H 3 PW 12 O 40 supported Fe-bentonite catalyst, Catalysis
Communications, 17 (2012) 184-188.

[162] T. Wang, J. Su, X. Jin, Z. Chen, M. Megharaj, R. Naidu, Functional clay supported
bimetallic nZVI/Pd nanoparticles used for removal of methyl orange from aqueous solution,
Journal of Hazardous Materials, 262 (2013) 819-825.

[163] R. Carson, Silent Spring, Riverside Press, Cambridge, MA, USA, (1962).

[164] D. Pimentel, Amounts of pesticides reaching target pests: environmental impacts and
ethics, Journal of Agricultural and environmental Ethics, 8 (1995) 17-29.

[165] J. Holland, G. Frampton, T. Cilgi, S. Wratten, Arable acronyms analysed-a review of
integrated arable farming systems research in Western Europe, Annals of applied biology, 125
(1994) 399-438.

[166] D.J. Severn, G. Ballard, Risk/benefit and régulations, Pesticides in the Soil Environment:
Processes, Impacts and Modeling, (1990) 467-491.

[167] H. Emans, M. Beek, J. Linders, Evaluation system for pesticides (ESPE). 1. Agricultural
pesticides, (1992).

[168] A.W. Klein, J. Goedicke, W. Klein, M. Herrchen, W. Kérdel, Environmental assessment of
pesticides under directive 91/414/EEC, Chemosphere, 26 (1993) 979-1001.

[169] J. Linders, R. Luttik, Uniform system for the evaluation of substances. V. ESPE, risk
assessment for pesticides, Chemosphere, 31 (1995) 3237-3248.

[170] D. Pimentel, L. Levitan, Pesticides: amounts applied and amounts reaching pests,
Bioscience, 36 (1986) 86-91.

[171] L. Levitan, 1. Merwin, J. Kovach, Assessing the relative environmental impacts of
agricultural pesticides: the quest for a holistic method, Agriculture, ecosystems & environment,
55 (1995) 153-168.

[172] R. Leonard, Movement of pesticides into surface waters. In ‘Pesticides in the Soil
Environment: Processes, Impacts and Modeling’.(Ed. HH Cheng.) pp. 303-49, Soil Science
Society of America: Madison, WI, (1990).

[173] M. Schiavon, C. Perrin-Ganier, J. Portal, état et origine, (1995).

[174] A. Taylor, W. Spencer, Volatilization and vapor transport processes, Pesticides in the Soil
Environment: Processes, Impacts and Modeling, (1990) 213-269.

[175] D.E. Glotfelty, AW. Taylor, B.C. Turner, W.H. Zoller, Volatilization of surface-applied
pesticides from fallow soil, Journal of Agricultural and Food Chemistry, 32 (1984) 638-643.
[176] O.B. Cope, Agricultural chemicals and freshwater ecological systems, Research in
pesticides, (1965) 115-127.

[177] D.W. Miller, Report to Congress, waste disposal practices and their effects on ground
water, (1980).

[178] S. COHEN, R. CARSEL, S. CREEGER, C. ENFIELD, POTENTIAL FOR PESTICIDE
CONTAMINATION OF GROUNDWATER RESULTING FROM AGRICULTURAL USES, in:

80



Chapitre | Synthése bibliographique

ABSTRACTS OF PAPERS OF THE AMERICAN CHEMICAL SOCIETY, AMER CHEMICAL
SOC 1155 16TH ST, NW, WASHINGTON, DC 20036, 1983, pp. 89-PEST.

[179] M. Leistra, J. Boesten, Pesticide contamination of groundwater in western Europe,
Agriculture, ecosystems & environment, 26 (1989) 369-389.

[180] C.J. Schomburg, D.E. Glotfelty, J.N. Seiber, Pesticide occurrence and distribution in fog
collected near Monterey, California, Environmental Science and Technology;(USA), 25 (1991).
[181] D. Gregor, W.D. Gummer, Evidence of atmospheric transport and deposition of
organochlorine pesticides and polychlorinated biphenyls in Canadian Arctic snow,
Environmental science & technology, 23 (1989) 561-565.

[182] Y. Madhun, V. Freed, Impact of pesticides on the environment, Pesticides in the soil
environment: processes, impacts, and modeling., (1990) 429-466.

[183] C.A. Edwards, The impact of pesticides on the environment, in: The Pesticide Question,
Springer, 1993, pp. 13-46.

[184] H.M. van der Werf, Assessing the impact of pesticides on the environment, Agriculture,
ecosystems & environment, 60 (1996) 81-96.

[185] G.A. LeBlanc, Are environmental sentinels signaling?, Environmental health perspectives,
103 (1995) 888.

[186] D. Lee Davis, H.L. Bradlow, Can environmental estrogens cause breast cancer?,
Scientific American, 273 (1995) 166-172.

[187] W.H. Organization, Public health impact of pesticides used in agriculture, (1990).

[188] R. Levine, Recognized and possible effects of pesticides in humans, Handbook of pesticide
toxicology, 1 (1991) 275-360.

[189] I. Mahmood, S.R. Imadi, K. Shazadi, A. Gul, K.R. Hakeem, Effects of Pesticides on
Environment, in: Plant, Soil and Microbes, Springer, 2016, pp. 253-269.

[190] A.A. Jensen, Chemical contaminants in human milk, in: Residue Reviews, Springer, 1983,
pp. 1-128.

[191] J. Passioura, Soil conditions and plant growth, Plant, Cell & Environment, 25 (2002) 311-
318.

[192] S. Elmholt, J. Frisvad, U. Thrane, The influence of fungicides on soil mycoflora with
special attention to tests of fungicide effects on soil-borne pathogens, Pesticide interactions in
crop production: beneficial and deleterious effects. CRC, New York, (1993) 227-243.

[193] B. Huart, F. Pailler, B. Trique, I. Ricordel, Protocole d'étude de la diffusion d'un
herbicide dans I'écosystéme, in:  Annales des falsifications, de I'expertise chimique et
toxicologique, Société des experts-chimistes de France, 1993, pp. 75-86.

[194] E.M. Thurman, D. Goolsby, M. Meyer, D. Kolpin, Herbicides in surface waters of the
midwestern United States: The effect of spring flush, Environmental Science and Technology, 25
(1991) 1794-1796.

[195] P. Lafrance, O. Banton, P. Gagne, Exportation saisonniére d'herbicides vers les cours
d'eau mesuree sur six champs agricoles sous quelques pratiques culturales du mais (Basses-
Terres du St-Laurent), Revue des sciences de I'eau/Journal of Water Science, 10 (1997) 439-459.
[196] D.D.R. DE PESTICIDES, M.R.S. LES MIARCHES, Publique, d'Hydrologie et de
Toxicologie, UFR, Cahier de Santé Publique, 4 18.

[197] L. Torstensson, H. Cederlund, E. Borjesson, J. Stenstrom, Environmental problems with
the use of diuron on Swedish railways, Pesticide outlook, 13 (2002) 108-111.

[198] S. Cohen, C. Eiden, M. Lorber, Monitoring ground water for pesticides, in, ACS
Publications, 1986.

[199] D.C. Gooddy, P.J. Chilton, I. Harrison, A field study to assess the degradation and
transport of diuron and its metabolites in a calcareous soil, Science of the Total Environment,
297 (2002) 67-83.

81



Chapitre | Synthése bibliographique

[200] M. Garmouma, M. Blanchard, A. Chesterikoff, P. Ansart, M. Chevreuil, Seasonal
transport of herbicides (triazines and phenylureas) in a small stream draining an agricultural
basin: Mélarchez (France), Water research, 31 (1997) 1489-1503.

[201] C. Tixier, P. Bogaerts, M. Sancelme, F. Bonnemoy, L. Twagilimana, A. Cuer, J. Bohatier,
H. Veschambre, Fungal biodegradation of a phenylurea herbicide, diuron: structure and toxicity
of metabolites, Pest Management Science, 56 (2000) 455-462.

[202] M. Rodriguez-Cruz, M. Sanchez-Martin, M. Andrades, M. Sanchez-Camazano,
Modification of clay barriers with a cationic surfactant to improve the retention of pesticides in
soils, Journal of Hazardous Materials, 139 (2007) 363-372.

[203] M. Sanchez-Martin, M. Rodriguez-Cruz, M. Andrades, M. Sanchez-Camazano, Efficiency
of different clay minerals modified with a cationic surfactant in the adsorption of pesticides:
influence of clay type and pesticide hydrophobicity, Applied Clay Science, 31 (2006) 216-228.
[204] M. Canle Lopez, M.I. Fernandez, S. Rodriguez, J.A. Santaballa, S. Steenken, E. Vulliet,
Mechanisms of Direct and TiO2-Photocatalysed UV Degradation of Phenylurea Herbicides,
ChemPhysChem, 6 (2005) 2064-2074.

[205] E. Garrido-Ramirez, B. Theng, M. Mora, Clays and oxide minerals as catalysts and
nanocatalysts in Fenton-like reactions—a review, Applied Clay Science, 47 (2010) 182-192.
[206] S.R. Pouran, A.A. Aziz, W.M.A.W. Daud, Review on the main advances in photo-Fenton
oxidation system for recalcitrant wastewaters, Journal of Industrial and Engineering Chemistry,
21 (2015) 53-69.

82



CHAPITRE 11

Moyens experimentaux mis en
auvre




Chapitre 11 Moyens expérimentaux mis en cuvre

I1.1 Techniques de caractérisation

11.1.1 Diffraction des rayons X (DRX)

La diffraction des rayons X est la premiére étape de caractérisation qui suit I’obtention des
échantillons. Dans le cadre de notre étude, cette technique a été essentiellement utilisée pour
identifier et déterminer les phases minérales micro et poly-cristallines des matériaux. Cette
méthode n’est applicable qu’a des matériaux composés d’un nombre relativement important de

cristaux aux orientations non préférentielles (céramiques, roches et monocristaux).

11.1.1.1 Principe
Cette technique consiste a irradier un échantillon a 1’aide d’un faisceau de rayons X sous un
angle 0 puis & mesurer I’intensité diffractée en fonction de I’angle 20. La diffraction des rayons

X intervient & chaque fois que la loi de Bragg (11.1) est vérifiée (Figure 11.1) :
Zdhleine =nAl (”1)
Avec dnq est la distance inter-réticulaire des plans d’indice de Miller (hkl) diffractant, 6 est

I’angle d’incidence du faisceau de rayons X arrivant sur 1’échantillon et A est la longueur d’onde

des rayons X incidents.

Faisceau Incident Faisceau diffracté
NS e
oy Condition de Bragg ,f\ L
’ A //
N ; 7 ol
E Différence de marche :
d 2xd=sin &
9 ' ' g, A/ Renforcement si
dxsin 0 2xdxsin #=n= }

Figure 11.1 : Famille de plans cristallins en condition de Bragg
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11.1.1.2 Conditions expérimentales

Les analyses de diffraction des rayons X ont été réalisées avec un diffractométre des rayons
X «X Pert Pro de PHILIPS » de la marque « PANalytical », utilisant les raies K, et Kz du cuivre.
La configuration Bragg-Brentano en géométrie 6-6 (échantillon fixe) a été utilisée. A I’avant de
I’échantillon, les éléments optiques suivants ont ét¢ employés : un module de fentes fixes, des
fentes de Soller, une fente de 1° et un masque de 10 mm. A I’arriére de 1’échantillon, une fente
anti-diffusion de 5.5 mm, des fentes de Soller et un filtre en nickel (filtrage de la raie Ks du
cuivre) ont été employés. Les échantillons ont été balayés sur une gamme angulaire allant de 5 a
90°, avec une taille de pas de 0.004° et un temps par pas de 90 s. Pour I’analyse, les échantillons
ont été¢ préalablement broyés dans un mortier a 1’aide d’un pilon puis placés dans un porte-

échantillon en aluminium.

11.1.2 Microscope électronique a balayage (MEB)
La microscopie électronique permet de sonder la matiere a une échelle nanométrique
voire atomique via un faisceau d’électrons de haute énergie.
11.1.2.1 Principe
Le fonctionnement du MEB est bas¢ sur I’émission d’électrons produits par une cathode
et la détection de signaux provenant de I’interaction entre ces ¢lectrons et un échantillon. L’envoi
d’un faisceau d’¢lectrons incidents d’énergie Eg sur la surface d’un échantillon entraine la

formation de différentes particules (Figure 11.2).

Faisceau
incident
+ Electrons primaires
Electrons Auger rétrodiffusés
o«
Rayons X k\_ //
“-\ /// Electrons secondaires
\'\_ i _‘_,..M"'f
Lumiére - |,/ -

Echantillon

\\ Electrons absorbés
e

e
F- Y
Electrons diffusés Electrons diffusés
(elastiques) Y (inélastiques)
Electrons Transmis
(sans interactions)

Figure 11.2 : Particules émises lors de [’interaction électron-matiére
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Les trois principaux signaux utilisés en microscopie électronique a balayage sont les

électrons secondaires, les électrons rétrodiffusés et les rayons X.
Les électrons secondaires sont créés par 1’¢jection d’un électron faiblement lié d’un atome de
I’échantillon par un ¢électron incident qui lui a cédé une partie de son énergie. Ces électrons ont
une faible énergie cinétique et seuls ceux générés a la surface de I’échantillon peuvent étre
observés. Ces électrons permettent d’obtenir des renseignements sur la topographie de
I’échantillon.
Les électrons rétrodiffuses sont des électrons incidents qui sont rentrés en collision avec des
noyaux des atomes de I’échantillon. IIs repartent avec une énergie proche de Eo. Ces électrons
sont sensibles au numéro atomique des atomes de I’échantillon et permettent d’obtenir une image
par contraste de numéro atomique.
Les rayons X sont créés par désexcitation d’un atome de 1’échantillon suite a son ionisation.
L’énergie des rayons X est caractéristique de 1’¢lément et du niveau électronique dont ils sont
issus. Leur détection permet donc d’obtenir des renseignements sur la nature chimique des
¢léments constituant I’échantillon. La technique relative a la détection des rayons X est appelée
spectroscopie a dispersion d’énergie (EDS en anglais). Cette méthode permet d’obtenir une
analyse élémentaire semi-quantitative et qualitative de 1’échantillon étudié.

Dans le cadre de notre étude, le MEB a principalement été utilisé afin d’obtenir deux types
d’information : la taille et la morphologie des particules synthétisées (via le signal des électrons
secondaires) d’une part ainsi que les éléments (nature et concentration relative) présents au sein

de I’échantillon (via le signal des rayons X) d’autre part.

11.1.2.2 Conditions expérimentales

Le MEB utilisé est de marque « model LEO1525 from Carl Zeiss SMT AG ». Un faisceau
d’électrons issu d’une pointe en LaBg est plus fin qu’un faisceau issu d’un filament en tungsténe
et permet donc d’obtenir de meilleures résolutions.
La préparation des échantillons a consisté a suspendre une faible quantité de poudre dans de
I’éthanol. Une goutte de la suspension a été prélevée et déposée sur de 1’adhésif double face
carboné collé a un porte-échantillon en aluminium. Du vernis argenté a eté utilise en
remplacement de I’adhésif carboné dans le cas particulier ou la concentration en carbone était a

semi-quantifier.
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11.1.3 Spectroscopie d’absorption UV-visible
Les propriétés optiques des échantillons dans les domaines de 1’UV-visible ont été étudiées

par la spectroscopie d’absorption UV-visible.

11.1.3.1 Principe
La spectroscopie d’absorption concerne des transitions de 1’état fondamental vers un état
excité. Elle consiste a mesurer 1’atténuation d’un rayon lumineux incident d’intensité lp en
fonction de la longueur d’onde lorsque celui-ci traverse un milieu homogéne d’épaisseur | ;
généralement en solution, contenant une espece absorbante. Son principe est basé sur la mesure
de la différence entre lumiére incidente et lumiére transmise par la solution.
En effet, Lorsqu’une lumiére d’intensité |y passe a travers cette solution, une partie de celle-ci est
absorbée par le soluté, et I’autre partie sera transmise avec une intensité | inférieure a lo.
L’absorbance est une valeur positive, sans unité. Elle est d’autant plus grande que ’intensité
transmise est faible. Elle est definit comme suit :
A=Log (I—O) =—LogT
l (11.2)
T est la transmittance définie par la relation :

T-()
0 (11.3)

Avec : lp est I’intensité lumineuse incidente et | est I’intensité lumineuse transmise.

La loi de Beer-Lambert indique que pour une longueur d’onde A, l'absorbance d'une
solution est proportionnelle a sa concentration et a la longueur du trajet optique | (épaisseur de la
solution traversé par la lumiére) :

A=Log(®)elc (11.4)
A : Absorbance ou densité optique a une longueur d'onde A (sans unité).
¢ : Coefficient d’extinction molaire, il dépend de la longueur d'onde A et de la nature chimique de
I'entité (L.mol™.cm™).
| : Longueur du trajet optique dans la solution traversée, elle correspond a I'épaisseur de la cuve
utilisée (cm).
C : Concentration de la substance absorbante (mol/L).

A titre de comparaison entre les différents échantillons synthétisés, le coefficient

d’extinction molaire a été calculé a partir de la formule de Beer-Lambert :
A
E=— (1.5)

lc
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11.1.3.2 Spectres optiques UV-Vis de I’argile

Le spectrophotomeétre UV-visible utilisé pour les mesures des spectres d’absorption de
I’argile utilisée est de modele « 260 BIO UV-visible spectrophotometer (Thermo SCIENTIFI) ».
Il s’agit d’un spectrophotometre double faisceau. Un faisceau traverse 1’échantillon pendant que
I’autre traverse une référence. L’excitation photonique a été fournie par une lampe a décharge au
deutérium pour la partie UV et une lampe halogene tungstene pour la partie visible. Des cuves en
quartz, matériau transparent au rayonnement UV, de 1 cm de trajet optique ont été utilisées
comme support.

La préparation des échantillons a été inspirée de la méthode décrite par Zhang et al. [1].
Aprés séchage de I’argile a I’étuve a 90 °C pendant 1 h 30 et broyage dans un mortier, les
échantillons ont été pesés a I’aide d’une balance de précision 10™* g puis dispersés dans de
I’éthanol par passage aux ultrasons. La concentration massique des échantillons d’argiles est de
0.12 g/L. Cette concentration massique se trouve dans I’intervalle de concentration utilisé par
Chen et al. [2] (0.08-0.15 g/L) pour les mémes mesures. Dans la méme optique, Sujana et al. [3]
ont quant a eux dispersés des particules des échantillons dans du méthanol a une concentration
de 0.2 g/L. L’étape de préparation des échantillons est une phase importante ou les résultats
finaux dépendent d’eux. En effet, une dispersion inhomogéne de 1’échantillon au sein du solvant
diminue fortement ses performances d’atténuation. La figure I1.3 illustre I’importance de la
qualité¢ de la suspension préparée. Lorsque la dispersion de 1’échantillon au sein du solvant est
optimale, 1’atténuation de la lumiere est plus élevée dans la gamme des UV et la transparence est

également meilleure dans la gamme du visible.

0.6
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/ ! — Mauvaise dispersion
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Figure 11.3 : Influence de la qualité de la suspension sur les performances

d’atténuation de la lumiere
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Avant les mesures, un blanc a été préalablement réalisé avec les deux cuves remplies d’éthanol,
solvant des suspensions réalisées. Les echantillons ont été analysés sur une large gamme de
longueurs d’onde comprise entre 250 et 750 nm. L’homogénéité et la stabilité des suspensions
réalisées ont été vérifiées en mesurant les spectres d’absorption de trois prélévements différents
pour chaque suspension réalisée. Les spectres présentés dans la partie des résultats (Chapitre I11)

sont le résultat de la valeur moyenne des trois mesures.

11.1.3.3 Estimation de la bande interdite

La bande interdite ou gap optique d’un semi-conducteur correspond a 1’énergie minimale
entrainant le phénoméne d’absorption de photons. Le calcul du gap est indispensable dans toute
étude portant sur des matériaux semi-conducteurs sous forme de couches minces ou des poudres.
En effet, I’énergie du gap est d’une caractéristique du matériau étudi¢ et ne dépend pas des
conditions d’¢élaboration d’une maniére notable.
Au cours de ce travail, nous allons déterminer 1’énergie du gap optique de I’argile a partir des
spectres de transmittance ou d’absorbance selon la méthode de dérivée en utilisant le logiciel

origin (zone hachurée de la Figure 11.4) [4].

Transmittance(%)

hv(eV)

Figure 11.4 : Méthode de dérivée pour la détermination du gap optique
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11.1.4 Fluorescence X

La spectrométrie de fluorescence des rayons X ou la fluorescence X (SFX ou FX) est une
technique d'analyse chimique. Lorsque les atomes d'un échantillon sont irradiés par un
rayonnement X primaire a haute énergie, des électrons sont éjectés sous forme de photoélectrons.
On a alors un déficit en électrons sur un ou plusieurs couches électroniques. L'atome devient
alors un ion, il est dans un état instable. Pour retrouver une meilleure stabilité, le trou laissé sur
I'orbitale va étre comblé par un électron provenant d'une couche électronique plus extérieure. De
telles transitions sont accompagnées par une émission d'énergie, sous forme d'un rayonnement X
secondaire, c'est la fluorescence.
Le spectre des rayons X émis par la matiére est caractéristique de la composition de I'échantillon,
en analysant ce spectre, on peut en déduire la composition élémentaire, c'est-a-dire les
concentrations massiques en éléments.

L’analyse chimique ¢élémentaire de [’échantillon d’argile a été effectuée a I’aide d’un
Spectromeétre a fluorescence X de type « Perkin Elmer-240, LECO-SC 132 », a dispersion de
longueur d'ondes 1 kW. Ce type d’analyse chimique a été réalisé au laboratoire de la réactivité

chimique et de la photoréactivité, Université Corufia, Espagne.

11.1.5 Analyse thermique

Le but des analyses thermiques est de préciser le comportement d’un matériau au cours
du chauffage en se basant sur I’étude de la chaleur dégagée ou absorbée par ce matériau, quand il
subit des modifications de ses propriétés physico-chimiques, par exemple un changement de
phase, une modification de structure, une décomposition, une oxydation, une déshydratation, une
variation de volume, etc. L’analyse thermique permet d’observer ces modifications en fonction
de la température. Parmi les techniques mises en ceuvre, on peut citer I’analyse thermique
différentielle (ATD) et I’analyse thermogravimétrique (ATG).

L’ATG consiste a mesurer la variation de masse d’un échantillon lorsque celui-Ci est
soumis a une montée de température sous atmosphére contrélée. Cette variation peut étre une
perte dans le cas d’une émission de vapeur par exemple ou un gain dans le cas d’une oxydation
par exemple. Certaines réactions ne s’accompagnant pas de variation de masse, I’ATG est
souvent couplée a I’ATD.

L’ATD consiste respectivement a mesurer la différence de température AT et de flux de chaleur
entre un échantillon et une référence inerte (généralement un creuset vide en alumine) en
fonction du temps ou de la température lorsqu’ils sont soumis aux mémes variations de

température sous atmosphére contr6lée. Ces mesures ont été réalisées afin de caractériser 1’état
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de décomposition des échantillons. On enregistre ainsi AT en fonction de la température. Ceci
permet de déceler des pics de transformations endothermiques et exothermiques.

Les analyses thermiques ont été réalisées au laboratoire de la réactivité chimique et de la
photoréactivité, Université Corufia, Espagne, a l'aide d'un appareil de type « TA Instruments SDT

2960 », chauffé de I’ambiante a 1000 °C avec une vitesse de montée en température de 10 °C/min.

11.1.6 Granulométrie macroscopique

L’analyse granulométrique est effectuée grace a une colonne de tamis (0.063, 0.08, 100, 160,
200 et 315 um). On emboite les tamis les uns sur les autres, dans un ordre tel que la progression
des ouvertures soit croissante du bas de la colonne vers le haut. En partie inférieure, on dispose
un fond étanche qui permettra de récupérer les fillers pour une analyse complémentaire. Un
couvercle sera disposé en haut de la colonne afin d'interdire toute perte des particules fines
pendant le tamisage.
On pése une quantité (Po) d’argile broyée et séchée a 1’étuve a 105 °C et on verse la en haut de la
colonne de tamis et celle-ci entre en vibration a I'aide de la tamiseuse électrique (Figure 1l. 5).

Figure 1.5 : Série de tamiseuses utilisée

90



Chapitre 11 Moyens expérimentaux mis en cuvre

11.2 Analyse qualitative et quantitative (méthode d’analyse) de polluants

Deux méthodes d’analyse ont été envisagées dans ce travail. Pour le méthyle orange (MO) et
le linuron (LN), I’analyse quantitative est réalisée par la spectrophotométrie UV-visible.
Cependant, pour un éventuel contrdle des polluants dosés par la premiére technique, nous avons
opté pour la chromatographie HPLC vue sa grande précision.
11.2.1 Analyses par spectrophotométrie UV-visible

La spectrophotométrie est une méthode analytique quantitative qui consiste a mesurer
I'absorbance d'une substance chimique donnée.
La détermination de la concentration des composés étudiés est effectuée par dosage
spectrophotométrique dans le domaine UV-visible. Cette technique est une méthode de dosage
directe qui nécessite la courbe d’étalonnage. Pour I’expérimenter, nous avons utilisé un
spectrophotométre « Jenway 6505 UV/Vis spectrophotométre » pour le (MQO) et un
spectrophotometre  « Libra biochrom » pour (LN), dont le principe repose sur un faisceau
monochromatique d’une longueur d’onde qui traverse 1’échantillon, ainsi qu’un détecteur en
sortie de cuve qui mesure 1’absorption du rayon incident.
11.2.2 Analyse de polluants par la Chromatographie Liquide Haute Performance (HPLC)

La chromatographie liquide a haute performance (HPLC en anglais) est une technique de
séparation et d'analyse des constituants a la fois qualitative et quantitative. Elle est basée sur les
différences d'affinité des substances a analyser a I'égard de deux phases, I'une stationnaire, I'autre
mobile.
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 est appelée
phase stationnaire. A l'instant initial, le mélange a séparer est injecté a I'entrée de la colonne ou
il se dilue dans la phase mobile qui I'entraine a travers la colonne. Si la phase stationnaire a été
bien choisie, les constituants du mélange ou solutes sont inégalement retenus lors de la traversée
de la colonne. De ce phénomene appelé rétention, il résulte que les constituants du melange
injecté se déplacent tous moins vite que la phase mobile et que leurs vitesses de déplacement
sont différentes. Ils sont ainsi élués de la colonne les uns aprés les autres et donc séparés. Un
détecteur placé a la sortie de la colonne couplé a un enregistreur permet d'obtenir un trace 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 élué de la colonne et detecté)
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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 permet de mesurer la concentration de chaque
soluté dans le mélange injecté apres une procédure de calibration.

Dans cette étude, nous avons utilisé un appareil de type Spectra System, Thermo Fisher Science
équipé d'un détecteur a barrette de diodes (PDA UV 6000 LP), une colonne C18 ODS-2 (4.6 X
150 mm DI 5 pm), un échantillonneur automatique (AS300) et une pompe d‘alimentation solvant
(P4000). Les solvants sont le méthanol et I'acétonitrile (HPLC Ultra Gradient Grade).

11.2.3 pH-métre

Le pH des solutions a été mesuré a l'aide d'un pH-métre a microprocesseur de type « M210,
Meter Lab ». L'étalonnage de I'appareil a été effectué avec des tampons commerciaux de pH= 4,
pH= 7 et pH= 10. Le pH a été ajusté a différentes valeurs pour les milieux acides en utilisant

I'acide sulfurique (H2SO,) et en utilisant la soude (NaOH) pour les milieux basiques.

11.3 Réacteurs d’oxydation utilisés
11.3.1 Irradiation monochromatique a 254 nm

Les irradiations monochromatiques a 254 nm ont été réalisees dans un dispositif
constitué d'une enceinte cylindrique, équipée d'une lampe UV germicide, a vapeur de mercure
basse pression (General Electric 15W G15TB), placée le long d'un axe du dispositif. L’autre axe est
occupé par un réacteur en quartz (Figure 11.6). La lumiere émise est monochromatique

principalement a 253.7 nm (Figure 11.7).

i
T
:<_ 1: Enceinte cylindrique en aluminium.
<_ - II: Réacteur en quartz.
<— i IIT; Lampe UV 15W.
i
b

Figure 11.6 : Dispositif d'irradiation monochromatique a 254 nm.
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Figure 1.7 : Spectre d’émission de la lampe a 254 nm.

11.3.2 Irradiation polychromatique entre 300 et 450 nm

Ce systeme d'irradiation, utilisé en photocatalyse, est constitué d'un tube fluorescent de type
« Philips TLD 15 W/05 » placé a I'un de deux axes focaux d'un cylindre a base circulaire (Figure
11.8). Le spectre d'émission de cette lampe présente un maximum vers 365 nm et une largeur de bande
a mi-hauteur de 50 nm (Figure 11.9).
Le réacteur en pyrex a double enveloppe permettant une circulation d'eau, est placée selon l'autre
axe focal. Ce réacteur doit répondre a deux impératifs : éviter la perte du réactif par évaporation,
d'une part, et permettre le renouvellement en oxygéne, d'autre part. L'hnomogénéité du milieu est

assurée par une agitation magnétique.

1 :Lampe UV
2 : Enceinte cylindrique a base arculaire

3 : Réacteur en pvrex

4 : Agitateur

Figure 11.8 : Dispositif d’irradiation entre 300 et 450 nm
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Figure 11.9 : Spectre d’émission d'une lampe polychromatique entre 300 et 450 nm

I1. 3.3 Irradiation polychromatique entre 275 et 350 nm
La lampe utilisée est un tube fluorescent de type « DUKE 20 W GL20E », placée le long d'un

axe du dispositif, I'autre axe est occupé par un réacteur en quartz.

L'enceinte utilisée est eéquipée d'une lampe fluorescente type « DUKE Sun lamp 20W
GL20E » émettant entre 275-350 nm avec un maximum d'émission a 310 nm (Figure 11.10). En
réalité cette lampe présente aussi des rais a 366, 405, 436 et 546 nm. On peut sélectionner la plage
de longueurs d'ondes d'irradiations souhaitées en faisant varier la nature de réacteur (pyrex ou
quartz). Dans le réacteur en pyrex I'échantillon est irradié entre 290 et 350 nm seulement, alors

dans le réacteur en quartz I'échantillon est irradié dans la plage 275-350 nm.

r— ¥ v—y ~ ) ) J 1
270280 200300 310320 330 340 350360
wavelength (nm)

Figure 11.10 : Spectre d’émission de la lampe polychromatique entre 275-350 nm
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11.3.4 Irradiation polychromatique entre 254 et 578 nm

La source d’irradiation utilisée est une lampe UV-visible a vapeur de mercure moyenne
pression modele « Heraeus TQ 150 » située verticalement a l'intérieur d'un tube d'immersion en
quartz émettant un rayonnement polychromatique principalement a 254, 313, 365, 405, 436, 546
et 578 nm (Figure 11.11 et 11.12). Le flux de photons mesurés & 365 nm, était 2.38.10°

Einstein.s™, déterminée par actinométrie avec Ks[Fe (C,04)s] [5].

Source de
S courant
H20 Sortie . er‘?“ (b)
Entré "~
Lampe
Hg

— o
o °

Agitateur magnétique

°

Figure 11.11 : Réacteur a lame interne (a) et schéma (b)

i - l(:l.:ﬂ - Uﬁjl

Figure 11.12 : Spectre d’émission de la lampe TQ 150
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11.3.5 Réacteur solaire

Toutes les expériences photocatalytiques ont été réalisées sous la lumiére solaire naturelle sur
le toit de Laboratoire des Techniques Innovantes de Préservation de I’Environnement (LTIPE)
de I'Université des freres Mentouri de Constantine a Chaab-Errassas (Algérie, la latitude 36° 17’
et la longitude 6° 37°) en utilisant comme photoréacteur des bouteilles en verre (Schott-Duran,
Allemagne) de volume total égal & 250 mL (Figure 11.13 et 11.14) avec des couvercles en verre
(Schott-Duran, Allemagne) afin de permettre au rayonnement solaire de pénétrer dans le

photoréacteur dans toutes les directions.

Figure 11. 14 : Réacteur de photo réduction des MO sous lumiére solaire.
B : Irradiation solaire, C : Agitateur magnétique, D : Réacteur a double parois, E : Entrée d’eau,
F : Sortie d’eau, G : Bain thérmostaté, H : Luxmétre, J : Thermostat
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Tableau I1.1 : Liste des produits chimiques utilisés

Produit Formule brute Provenance Pureté (%)

Méthyle orange C14H12N3NaO5S Merck 99.5
Linuron CoH10CIoN20, Chem. Service 98
Bichromate de potassium K,Cr,04 Fluka 97
Sulfate de sodium Na,SO, Acros 99

Chlorure de sodium NaCl Fluka 995
Sulfate d’argent Ag;SO, Merck 99
Acide sulfurique H,SO, Acros 96
Acide chloridrique HCI Prolabo 99
Hydroxyde de sodium NaOH Merck 99
Peroxyde d’hydrogéne H,0, Fluka 33
Acide perchlorique HCIO, Merck-Proanalysis 60
Thiosulfate de sodium NayS,0; Acros 99
Acide oxalique C,H,0, Biochem Chemefarme 98
Acide citrique CeHsO, Janssen Chimica 99
Acide benzoique C/Hs0, Biochem Chemefarme 97

Argile

L’échantillon a été prélevé d’un gisement dans le Tassili du Hoggar

(Tamanrasset)

Tableau 11.2 : Propriétés physico-chimiques des polluants étudiés

Nom

Méthyle orange Linuron
Famille Azoique Herbicide Urées
Formule brute C14H14N3Na()38 C9H10C|2N202

Appellation chimique

4-dimethyl amino azo benzéne-4'-sulfonic
acid sodium salt

1-(3,4-dichlorophenyl)-3-
methoxy-3-methylurea

Masse molaire 327.33 g/lL (249.094 + 0.013) g/mol
Solubilité dans ’eau (g/L) 520a20°C 75 mg/L dans I'eau & 25 °C
Amax (nm) 465 246
pKa 34
/O
Structure >N 4@7'\;}'4@* o Nat O

Provenance Merck Chem. Service

Pureté 99.5 98

Dose létale ou concentration
(LD)

60 mg/kg (rat, oral)

1 146 mg/kg (rat, oral)
>2 500 mg/kg (rat, peau)
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Chapitre 111 Résultats et discussions

Dans le but de la recherche de nouvelles méthodes attractives, moins onéreuses et surtout
moins polluantes visant la dégradation de la matiére organique, plusieurs procédés ont vu le jour.
Parmi ces techniques, on trouve le traitement par la procédure photo-Fenton.

Dans ce chapitre, nous allons donner brievement les matériels utilisés dans cette étude, les
techniques expérimentales et les méthodes impliquées dans la réalisation pratique, ainsi que les

résultats obtenus.

I11.1 Choix des polluants

Le choix des polluants a été orienté entre autres par les criteres suivants :
Ce choix a été base sur la résistance de cette molécule a I’oxydation.
Non-biodégradabilité.

Des composés trés utilisés dans 1’industrie chimique.

Analyse simple par spectrophotométrie UV-visible.

AU NEE NER NN

Sa haute solubilité dans 1’eau.

I11.2 Produits chimiques utilisés et polluants étudiés
Les produits chimiques utilisés au cours de cette étude sont de qualité analytique (Tableau
I11.2). lls ont été utilisés sans purification préalable. Cependant, les propriétés physico-chimiques

des polluants étudiés sont regroupées dans le tableau I11.2.

I11.3 Preparation et caractérisation des échantillons d’argile
111.3.1 Préparation des échantillons d’argile
L'argile utilisée dans ce travail est une argile de couleur rouge, prélevée du gisement
Hoggar-Tassili, situé au sud-est de I'Algérie (Figure I11.1). L'argile prélevée a subi les opérations
suivantes :
- Concassage des roches d’argile en morceaux par un mortier ;
- Séchage dans 1I’étuve pendant 24 heures a la température T =65 °C ;
- Broyage d'argile dans un broyeur a billes ;
- Tamisage de la poudre d’argile avec une colonne de tamis de différentes ouvertures, varient
entre 315 et 0.063 um.
L'argile a été caractérisée afin d'obtenir les propriétés physico-chimiques qui nous aident a

comprendre leur influence sur la photodégradation des polluants.
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Figure 111.1 : Photos de [’argile utilisée :
(@) : Argile non broyée, (b) : Argile en poudre

Résultats et discussions

111.3.2 Caractérisation des échantillons d’argile
111.3.2.1 La granulométrie
La granulométrie est 1’étude de la distribution de la taille des particules d’un solide

divisé. La méthode granulométrique largement employée et peu colteuse. Cette technique

consiste a diviser un solide pulvérulent en le faisant passer a travers des tamis. Les particules les

plus fines traversent le tamis mis en vibration (le passant), alors que les grosses particules sont

retenues (le refus).

Les répartitions granulométriques de 1’argile étudiée sont regroupées dans le tableau I11.1.

On remarque que ’argile est formée des grains (ou des particules) de tailles fines, dont 50 % ont

un diametre inférieur & 0.08 mm ; valeur inférieure a 2 um, représentant donc la fraction argileuse

de l’argile. De plus, on voit également que les proportions des particules de taille située entre

0.08 et 315 um, sont variées entre 9.5 et 18 %. Les grains ayant un diamétre inférieur a 40 um

sont traités par s€dimentation afin d’obtenir des particules inférieures a 2 um.

Tableau 111.1 : Analyse granulométrie de l’argile naturelle par la méthode de tamisage

Taille des grains

% des grains

d (mm) < 0.063 40

0.063 <d <0.08 10

0.08 <d <100 11

100 < d< 160 9.5
160 < d <200 10.5
200< d< 315 18
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111.3.2.2 Fluorescence X
Les résultats de 1’analyse chimique par la fluorescence X sont donnés dans le tableau

I11.2. L’analyse de I’argile montre qu’elle est composée de trois oxydes majeurs : Fe,03, SiO, et
Al;O3. Le Fe;03 se présente comme la composante principale de 1’argile. II représente plus de
52 % en proportion massique (Figure 111.2). Ce qui justifie la couleur rouge de ’argile étudiée.
Tandis que, la teneur élevée en SiO, et Al,O3; montre que les échantillons sont des
aluminosilicates ; propriété caractéristique des phyllosilicates.

Par ailleurs, la teneur aux deux oxydes CaO et SOj3 est un peu élevée indiquant 1’existence de la

calcite et la pyrite, respectivement. Par ailleurs, les autres composés sont en proportion mineurs.

Tableau 111.2 : Composition chimique de I'argile naturelle obtenue
par la fluorescence X

Formule du composé | Composition (%)
SiO, 19.2
Al,O3 16.3
K20 0.90
Fe,O3 52.5
MgO 0.58
TiO, 0.83
Na,O 1.2
CaO 2.1
P,0s 0.51
Cl 0.70
SO; 4.7
MnO 0.20
ZrO, 0.015
Cr,03 0.023
BaO 0.017
CuO 0.033
Rb,O 0.007
ZnO 0.032
NiO 0.013
SrO 0.015
CoO 0.001
Y203 0.004
Sc,03 0.011
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Figure 111.2 : Taux de la composition chimique d’argile

111.3.2.3 Analyse par diffraction des rayons X

On rapporte sur la figure 111.3, le diffractogramme de I’argile étudiée. On observe que la
majorité des pics de diffraction sont attribués a I’hématite ou a-Fe,O3, comme montre la fiche
JCPDS 33-0664. On voit que le diffratogramme montre également la présence de quelques pics
qui correspondent aux minéraux suivants : le quartz, la kaolinite, I’illite, la magnétite, la pyrite et
la calcite, comme indiquent les fiches JCPDS : 46-1045, 14-0164, 43-0685, 19-0629, 42-1340 et
47-1743, respectivement.

Par consequent, les résultats de diffraction des rayons X confirment que 1’hématite ou I'oxyde de

fer est le minéral le plus dominant dans l'argile.
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Figure 111.3 : Diffractogramme RX d’argile
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111.3.2.4 Spectroscopie UV-visible

La figure I11.4 illustre les spectres de transmittance et d’absorbance de 1’argile utilisée.

L’allure générale des spectres est identique a celui d’un semi-conducteur car en physique,

I’hématite est considérée comme un semi-conducteur de type n [1].

En effet, le spectre de transmittance est composé d’une région de forte absorption ou de faible
transmittance qui correspond a I’absorption fondamentale (4 < 550 nm). Entre 550-700 nm, le
spectre commence a croitre. Cette coupure correspond au gap optique (bande interdite) de a-
Fe,Os ; tous les photons d’énergie supérieure au gap sont absorbés au lieu d’étre transmis. Cette
absorption est due a la transition électronique de la bande de valence vers la bande de

conduction. La variation de la transmission dans cette région est exploitée pour la détermination

du gap [2].

L’exploitation du spectre de transmission selon la méthode de dérivée en utilisant le
logiciel origin conduit a la détermination de 1’énergie du gap. On remarque que la courbe dT/dE

montre une forte bande située aux environs de 2.114 eV (Figure 111.5), ce qui est en bon accord

avec la valeur d'écart de la bande interdite de I’hématite ou a-Fe,O3 [3].
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Figure 111.4 : Spectre de transmission et d’absorbance d’argile
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Figure 111.5 : Courbe de dérivée de transmission d'argile

111.3.2.5 Microscope électronique a balayage
La caractérisation de la morphologie de I’argile a été réalisée par le microscope électronique

a balayage (MEB). La figure I11.6 montre que I'argile est composée de grains microscopiques de

différentes tailles et de forme irréguliere, uniformément répartis a la surface.

I 30um 1

Figure 111.6 : Image MEB d argile

Pour déterminer la composition chimique et la concentration des éléments dans 1’argile,

une analyse par spectroscopie a dispersion d’énergie de rayons X (EDS) a été effectuée. Le

104



Chapitre 111 Résultats et discussions

spectre EDS de la figure 1.7 qui présente des pics bien définis, confirme la présence des
éléments chimiques suivants : Si, Al, Fe, Ca, O et S. Ceci est également confirmé par la
fluorescence (Tableau 111.3). Les pourcentages atomiques et massiques des éléments sont
résumés dans le tableau inseré dans la figure. On observe clairement la prédominance des pics de

fer et d'oxygene, ce qui confirme la présence d’hématite dans le film d'analyse.

& Sum Spectrum
Elément | Poids % | Atome %

O 3695 3970
Al 008 056
51 1213 11.17

c 3 0.96 078

K

Ca

U

Full Scale 852 ctz Cursor: 0000 ke' k]

Figure 111.7 : Spectre EDS et pourcentages atomiques et massiques des éléments d'argile

111.3.2.6 Analyse thermique
Les résultats des analyses thermiques concernant 1’analyse thermique différentielle

(ATD) et I’analyse thermogravimétrique (ATG) de I’argile étudiée, sont représentés sur la figure
111.8. Le thermogramme d’ATD montre trois pics endothermiques et un pic exothermique. Le
premier pic endothermique situé entre 25 et 200 °C correspond a la déshydratation de 1’eau
adsorbée et 1’eau absorbée dans 1’espace interfoliaire des minéraux argileux [4]. Le départ de
cette eau est confirmeé par une perte de masse égale a 2.4 %. Cependant, le deuxieme faible pic
endothermique situe a 295 °C accompagné d’une perte de masse d’environ 1.3 %, est attribué a
la combustion de la matiére organique [5]. Tandis que le troisieme pic endothermique situé a 520
°C qui est caractérisé par la perte de masse 5.7 %, est assigné a la déshydroxylation de la
kaolinite et sa transformation en métakaolinite [4]. De plus, la courbe d’ATD montre aussi un pic
exothermique a 963 °C dd a la transformation de la métakaolinite en mullite [6]. Ce pic ne

présente aucune perte de masse. En effet, la perte de masse totale de I’argile est égale a 9.4 %.
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Figure 111.8 : Courbes ATD et ATG d’argile

111.4 Préparation des solutions

Les solutions ont été préparées avec de I'eau distillée en gardant le méme mode opératoire
pour toutes les expériences de dégradation. Le polluant est dissous dans 500 mL d'eau distillée
pour avoir une concentration de 5x10™ mol/L. Chaque fois, on prépare une solution diluée de 10™
mol/L & partir de cette solution mere. Les mesures de pH ont été effectuée a l'aide d'un pH-métre de
type M 210, Meter Lab, équipé d'une électrode de verre combinée. Le pH-metre est préalablement

étalonné avec des tampons (pH =4, pH =7 et pH = 10).

1.4.1 Solution pour la photocatalyse hétérogéne

Pour les expériences de la photocatalyse hétérogene, le catalyseur (argile) est placé dans
un réacteur en pyrex ou quartz de capacité 80 mL et la solution du colorant est ajoutée par la
suite. L’irradiation commence aprés 30 min d’agitation pour que 1’équilibre d’adsorption soit
atteint. Un échantillon est prélevé apres une période du temps adéquate. L’argile est €liminée par

filtration sur filtres millipores (0.45 xm).

I11.5 Caracteristiques spectrales des polluants
111.5.1 Spectrophotométrie d'absorption UV-visible

Les différents échantillons meéthyle orange (MO) préleves au cours du traitement, ont eté

analysés par un spectrophotomeétre « Jenway 6505 UV/Vis spectrophotometre », a une longueur
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d'onde correspondante au maximum d'absorbance du colorant. Les mesures ont été réalisees dans
des cuves en quartz avec un trajet optique de 1 cm.

La courbe d’étalonnage du méthyle orange est montrée sur la figure 111.9.

259 [v=2.495%x
] |R=0.9992

2,0

1,54

Absorbance

1,0

0,5

0'0 WL N B LR AL BLELELELE B B DAL B LA

C.10" (M)

Figure 111.9 : Courbe d’étalonnage du méthyle orange.

111.5.2 Spectre d'absorption UV-visible du méthyle orange

Le spectre d'absorption UV-visible d’une solution aqueuse de MO (10™mol/L) a
pH libre (pHiibre) égale a 7.2 présente deux bandes d’absorption (Figure 111.10), une bande
caractéristique principale avec un maximum d’absorption situé a 465 nm avec un coefficient
d'extinction molaire £ = 20790 L.M™.cm™ ‘et une deuxiéme bande d'absorption de faible intensité
situé & 275 nm dont le coefficient d'extinction molaire est égal & € = 9590 L.M™.cm™. La bande
visible Amax = 465 nm est due a la transition # — #n* du groupement azo. Cette derniére est
responsable de la coloration orange qui caractérise le MO a cette valeur du pH.
En milieu acide (pH=3.0), on remarque que le spectre d'absorption UV-visible du MO sous
forme moléculaire, présente un déplacement bathochromique de la bande principale située a 520
nm, et un effet hyperchrome ou il y a une augmentation significative du coefficient d'extinction
molaire € = 24770 L.M™*.cm™, et la bande secondaire se déplace & 285 nm. Par contre & pH = 10,
la forme anionique prédomine dont on voit aucun déplacement de la bande principale et la
seconde bande ; elles sont situées a 465 nm et 275 nm, respectivement.
Les principales caractéristiqgues spectrophotométriques des deux formes de MO sont

rassemblées dans le tableau 111.3.
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Figure 111.10 : Spectre d'absorption UV-visible du MO (10 * mol/L) en solution aqueuse

Tableau 111.3 : Principales caractéristiques spectrophotométriques des formes de MO

Forme moléculaire Forme anionique

max (MM) | e (L. MYem™) | Anax (nM) | &(L.Mt.cm™)

520 24770 465 20790

285 7960 275 9590

111.5.3 Spectre d*absorption UV-visible du linuron

Le spectre d’absorption UV d’une solution aqueuse du LN (1.53x10™ mol/ L) présente
une bande caracteristique principale correspondant a des transitions de type n—=n* (Figure
111.11), avec un maximum d’absorption situé a 246 nm et un coefficient d’extinction molaire &=
(16 500 + 50) L.mol™.cm™, et une faible bande d’absorption située 4 282 nm dont le coefficient

d’extinction molaire est égal 4 (1 340 + 50) L.mol™.cm™.
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Figure 111.11 : Spectres d’absorption UV du linuron : [LN] = 1,5310 mol/L

111.6 Dégradation de méthyle orange par les procédés photochimiques
111.6.1 Adsorption de MO sur I’argile

L’adsorption du polluant a la surface du media catalytique est une étape importante du
processus de la dégradation photocatalytique. Cette adsorption aboutit a un équilibre entre la
quantité de polluant adsorbée (colorant) sur le media et celle en phase aqueuse. La quantité
adsorbée a 1’équilibre, exprimée en mol/g et la concentration du colorant (MO) en phase liquide
a I’équilibre (Ce), sont des paramétres importants & connaitre. Ces paramétres ont été obtenus en
mettant en contact un adsorbant (I’argile) en présence d’une solution de méthyle orange a des
concentrations Cy connues dans une cuve agitée a 1’abri de la lumiére et & température ambiante.
Les cinétiques d’¢limination décrivent les vitesses de réaction qui permettent de déterminer le
temps de contact mis pour atteindre I’équilibre d’adsorption. C’est une étape importante dans
toute étude d’adsorption. Pour cela, nous avons suivi les cinétiques d’adsorption du colorant et
pesticide, pour une concentration initiale de 3 mg/L, avec des masses de 1 g de I’argile utilisée.
Le phénomene catalytique dépend en effet du transfert de réactif a la surface externe du
catalyseur, du transfert de réactif au sein méme du solide et de la réaction chimique proprement
dite qui a lieu a la surface du catalyseur. Les phénoménes d’adsorption, a savoir la physisorption
et chimisorption, sont également décrits ainsi que leurs modélisations cinétiques. Enfin, la
modélisation de la cinétique de la réaction catalytique globale par une loi de Langmuir
Hinshelwood, c'est-a-dire 1’ensemble des phénomeénes d’adsorption-désorption et de la réaction

chimique surfacique, est décrite ainsi que les hypotheses sur lesquelles repose ce modéle.
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Les composés deégradés par la réaction photocatalytique sont ceux qui se trouvent
adsorbés en surface du catalyseur, car ils peuvent entrer en contact avec les espéces radicalaires
oxydantes (par exemple ‘OH) générées a la surface du photocatalyseur excité. Le modele de
Langmuir est le plus employé dans la littérature pour décrire les réactions photocatalytiques. Ce
modele fut développé a ’origine pour décrire des réactions hétérogénes en phase gazeuse. Il fut
employé la premiere fois pour décrire des réactions liquide-solide au debut des années 80. Les
hypotheses sur lesquelles est fondé ce modéle sont les suivantes :
v' A T’équilibre, le nombre de sites d’adsorption est fixe.
v Une seule molécule de substrat est adsorbée par site d’adsorption.
v L’énergie d’adsorption est identique pour tous les sites d’adsorption et indépendante du
taux de recouvrement de la surface.
v La vitesse d’adsorption est supérieure aux vitesses des autres réactions secondaires du
substrat en solution.
v' Les sites d’adsorption ne sont pas définitivement liés au substrat et peuvent étre libérés
apres réaction du substrat.
Si ces hypotheses sont vérifiées, la vitesse de dégradation photocatalytique v est proportionnelle
a la quantité de substrat adsorbé a la surface du catalyseur, notée Q, ou au taux de recouvrement

de la surface par le substrat.

(1.2)

On rappelle 1’équation de Langmuir décrivant 1’adsorption d’un composé a la surface d’un
solide. La quantité de substrat adsorbée a 1’équilibre Q. dépend de la concentration en solution a
I’équilibre, notée Ce :

_ K.Qmax.Ce
1+K.Ce

Donc directement, on obtient I’expression suivante de la vitesse initiale vy comme fonction de

Qe (111.2)

la concentration C :

k.K.C
Vo= 1.3
“H 14K C (1n-3)
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L’équation (111.3) est souvent utilisée au temps t=0. La linéarité du tracé de Vien fonction de
0

— permet de vérifier I’adéquation des cinétiques de dégradation au modele de Langmuir
0
Hinshelwood. L’ordonnée a I’origine de la droite donne — et le coefficient directeur de la

r

droite donne . II faut remarquer que les hypothéses d’existence du modéle de Langmuir

refs
Hinshelwood sont trés restrictives. En pratique, il est parfois difficile de toutes les vérifier. Le
modeéle LH reste cependant le modéle cinétique le plus répandu en photocatalyse hétérogéene et
permet de modéliser les données expérimentales obtenues lors de la dégradation photocatalytique
de nombreux composes.

La vitesse d’élimination du poluant depend de la concentration C, et le processus est
décrit par la réaction pseudo d’ordre un [7]:

_‘:j_f:kappc (111.4)

Kapp (Min™) est la constante de vitésse apparente. L’intégration de 1’équation (111.15) donne :

(S bt (111.5)

111.6.2 Cinétique d’adsorption du MO

Cette étude a pour objectif de vérifier si le colorant méthyle orange s’adsorbe bien sur les
minéraux argileux et aussi de comparer leurs efficacités. Elle nous permettra de déterminer le
temps nécessaire pour atteindre 1’état d’équilibre d’adsorption du colorant.
Toutes les études d’adsorption de MO menées dans un bécher de 0.5 L. Il est parfaitement agité
par un barreau magnétique et sa température est contrdlée par un thermomeétre. La température
peut varier de 20 a 23 °C.
De plus le réacteur est maintenu a 1’obscurité pendant toute la durée de 1’expérience, pour que le
catalyseur n’ait pas d’activité photocatalytique parasite.
A I’instant t = 0, débute la cinétique d’adsorption. Un prélévement est aussitot effectué. Ensuite,
des échantillons sont prélevés avec des seringues a 2, 5, 10, 20, 30, 40, 60, 80, 100, et 120
minutes. Les échantillons contenant de la poudre de I’argile sont filtrés par des filtres Millipore
Miliex PVDF 0.45 um. Les concentrations en MO sont déterminées par spectrométrie UV-

visible. Les résultats obtenus sont représentes sur la figure 111.12.
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Le tracé de anc—" en fonction du temps a différentes concentrations (C,) sont parameétrées de

maniére satisfaisante avec les données expérimentales (Figure 111.13). Alors que la cinétique suit

un mécanisme de Langmuir-Hinshelwood, confirmant le caractére de catalyse hétérogene du

Résultats et discussions

systéme, avec la vitesse v proportionnelle a la quantité Q adsorbée.
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Figure 111.12 : Cinétique d adsorption du MO sur la surface d’argile
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Figure 111.13 : Détermination de I'ordre et de la constante de vitesse en accord avec le modéle
Langmuir-Hinshelwood : pH ~6.1, T= 25 °C et [Argile]= 1g/L
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Tableau 111.4 : Constantes de la vitesse en accord avec le modele de Langmuir-Hinshelwood

Co (Mg/L) R Kapp (Min™)
3 0.872 0.100
6 0.981 0.0633
9 0.991 0.041
12 0.9856 0.030

La pente et I’intersection de la droite linéaire de 1/Kap, en fonction de C, (Figure 111.14)

donne les constantes k; =0.81 mg.L™.min™ et ks = 0.46 L/mg.
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Figure 111.14 : Variation de 1/Kap, €n fonction de la concentration initiale du MO en accord

avec le modéle de Langmuir-Hinshelwood : pH ~ 6.5 et T=25°C

111.6.3 Photolyse directe
La figure I11.15 montre que le substrat ne se photolyse pratiquement pas lors d’une

irradiation dans le proche UV. Le taux de disparition ne dépasse pas les 0.6 % a 365 nm apres 2
heures d’irradiation et 1 % a 310 nm, tandis qu’il atteint les 12 % a 254 nm. L’effet de la
longueur d’onde d’irradiation sur le comportement photochimique de polluant, pourrait étre
expliqué d’une part par les différences relatives des coefficients d’extinction molaire a ces
longueurs d’ondes, et d’autre part par la différence d’énergie portée par les irradiations. Nous
constatons ainsi que le MO ne s’élimine pas significativement par la photolyse directe. Il est
donc indispensable de tester d’autres systemes de photocatalytique telles que : la photocatalyse

hétérogéne (Argile/UV3g5) ou homogene (H202/UVs,).
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Figure 111.15 : Cinétique de disparition du MO (Co = 10 mol/L)
irradié a différentes longueurs d’onde a pH)ipre = 7.2

111.6.4 Dégradation de MO par la photocatalyse hétérogéne
111.6.4.1 Systeme MO/Argile/UV3g5

Dans cette partie, nous allons présenter 1’oxydation photocatalytique du MO
(Co= 10™mol/L) en présence d’argile (1 g/L) & pHiinre =7.2 et & température ambiante, irradiée par
une lampe polychromatique présentant un maximum d’absorption a 365 nm. Toutes les solutions
utilisées en photocatalyse hétérogene sont laissées a 1’obscurité sous agitation pendant au moins
30 min avant de procéder a leur irradiation.
D’aprés les résultats obtenus, on constate qu’aprés 30 min d’irradiation n’était que de 2.6 %,
malgré que la caractérisation de I’argile a montré 1’existence d’un taux élevé en fer, précisément
sous forme de divers oxyde de fer, le systeme Argile/MO/UV s’est avéré inefficace pour la
dégradation du MO (Figure 111.16). Pour la mise a profit cet important taux de fer dans notre
matrice inorganique, nous allons procéder par la suite a sa dissolution et/ou photo-dissolution par

formation des complexes avec les polycarboxylates.
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Figure 111.16 : Cinétique de disparition du MO (Co=10"*mol/L) : Zirr = 365 nm,
[Argile] =1 g/L, [MO]=10"*mol/L, pHjipre = 7.2

111.6.4.2 Systeme MO/Acide oxalique/Argile /UV3es

Avant de commencer 1’étude photochimique de MO, il a fallu tout d’abord de Vérifier la
part de la transformation thermique de la réaction entre le colorant et I’acide oxalique a
I’obscurité. Pour cette raison, nous avons préparé un mélange de MO (107 mol/L) et d’acide
oxalique (102 mol/L). L’évolution thermique du mélange a été suivie au cours du temps. Le

résultat représente sur la figure 111.17 montre un effet thermique négligeable.

111.6.4.3 Justification du choix de ’acide oxalique

Il est bien connu que les ions carboxylates forment des complexes avec le fer (Ferlll-
carboxylate) qui ont une photoréactivité a produire des radicaux hydroxyles sous irradiation avec
la lumiére visible [8]. Cependant, les complexes fer-carboxylate différent entre eux par leur
stabilité et leur photoréativité vis a vis de substrat étudié.
Le tableau I11.5 présente les valeurs des rendements quantiques de formation du Fe(Il) mesurees
a 365 nm pour des complexes formés entre le Fe(lll) et différents acides carboxyliques
aliphatiques. Les rendements quantiques de production de Fe(ll) du ferrioxalate Fe(ll) dans le

cas du ferrioxalate et du « ferri-tartrate » sont tres élevés puisqu’ils sont supérieurs a 1 [9, 10].
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Figure 111.17 : Transformation thermique de la réaction entre le colorant
et l’acide oxalique a ’obscurité

Tableau 111.5 : Rendements quantiques de formation de Fe(l1) lors de la photolyse
de complexes [Fe(ll1)-acides organiques [9]

Acides organiques | @ Fe(ll) a 365 nm
Acide formique 0.05-0.55
Acide maléique 0.20-0.29
Acide oxalique 1.0-1.2
Acide tartrique 1.1

Acide malonique 0.026
Acide malique 0.510
Acide citrique 0.589
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Donc nous avons jugé dans un premier temps nécessaire de tester 1’influence de 1’ajout de
I’acide oxalique au systéeme (MO/Argile/365nm) ayant le rendement quantique le plus élevé.
Dans un deuxiéme temps, nous avons essayé de comparer avec I’effet d’un polyacide
carboxylique a rendement moyen (acide citrique). Pour cela, nous avons irradiés une solution du
MO (10 mol/L) en présence d’une suspension en argile (1 g/L) et d’acide oxalique (AO) (107
mol/L) a 365 nm sans tamponner le milieu.
L’introduction de 1’acide oxalique dans le systtme MO/Argile/UV365nm a amélioré
significativement le taux de disparition de MO. Le pourcentage de 1’¢limination est passé de 3 %
a 93 % aprés I’ajout de I’acide oxalique (C,H,O4) (Figure 111.18). Ce dernier engendre
la photo-dissolution d'oxyde de Fer. Il opére comme un donateur protonique et un ligand en

méme temps.
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Figure 111.18 : Influence de I’ajout de I’acide oxalique sur la dégradation du MO (Cy=10"
mol/L) : Zirr = 365 nm, [Argile] =1 g/L, [AO]=10" mol/L

La dissolution de I’oxyde de fer est supposée avoir lieu via un procéde de
photodégradation , comportant un mécanisme compliqué de transfert de charge entre les espéces
d’oxalate prédominantes, (& savoir I’oxalate ferrique, Felll (C,04)5> et l'oxalate ferreux), Fell
(C,0.),* " agissant aussi comme un catalyseur, et le ligand oxalate sur la surface d’oxyde de fer
[11,12] :

(111.4)

)n }(Zn—3)—

Oxyde de fer + nH2C204 {z Fe(C204
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[s Fe(c 0 )n} S Fe(c 0 )2 (or =Fe(C204)% + co;j (I11.5)

274 274
3-2n 4-2n
re'(C,0,)  +hv— {Fe” (c204)(n_1)} +C,05 (111.6)
C,0; — CO,+CO5 (111.7)
COy” +0, —» CO,+ Of (111.8)
0y + Fe¥" > Fe?"+ 0, (111.9)
0y +nH* +Fe?* » Fe**+ H,0, (111.10)
Fe?*+ H,0, — Fe3*+OH+ *OH (111.12)

111.6.4.4 Etude paramétrique
111.6.4.4.1 Effet de la concentration initiale en substrat [MO]

L’influence de la concentration initiale de MO a été étudiée a la température ambiante et a
PHiibe= 2.29, pour des concentrations fixes en argile 1 g/L et en [AO]=10? mol/L, et des
concentrations en MO comprises entre 10 et 10 mol/L (Figure 111.19).

On constate, que la dégradation de MO est plus rapide pour des concentrations plus faibles. Ce
phénomeéne peut étre expliqué par le fait que I’augmentation de la concentration initiale du
colorant fait diminue la probabilité des réactions entre les molécules du colorant et les radicaux
hydroxyles.

Toutes les courbes cinétiques du systeme photocatalytique hétérogéne type photo-Fenton
manifeste un profil auto-catalytique (Figures I111.19 et 111.20).

Ces cinétiques sont caractérisees par les deux phases distinctes d’un profil autocatalytique :

» Une premiere phase pendant laquelle le =Fe(lll) est réduit en Fe(ll). La réduction du
Fe(Ill) est plus ou moins lent dans 1’une des cinétiques pratiquement (plateau de 20
minutes) ol la concentration de MO est 10 mol/L, mais sa durée est réduite sous
I’influence de divers facteurs, le systeme permet une photo-réduction efficace du Fe(llI)
en Fe(ll).
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» Une seconde phase marquée par une accélération soudaine de la vitesse de disparition du
MO. Dés que le Fe(ll) est régénéré, il y a production d’espéces réductrices du Fe(III),

telles que O, et la réduction du Fe(l11) est accélérée.
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Figure 111.19 : Influence de la concentration initiale en colorant sur la photodégradation :
Airr = 365 nm, [Argile] =1 g/L,[AO]=107 mol/L
(en insertion : transformée linéaire LnCo/C; = f(t) pour MO/Argile/AO)

Pour la concentration 10™ mol/L en MO (Figure 111.20), I’évolution s’adapte parfaitement
a une sigmoide avec un coefficient de corrélation dépassant 0.999. L’évolution de La vitesse
instantanée V; (V= - dCy/dt) présente un maximum vers 50 min. La vitesse maximale est alors
de : 1.33 x 10°M/min (Tableau 111.8) et la courbe C=f(t) présente un point d’inflexion & t = 50
min. La vitesse initiale étant de 1.85 x 107M/min et le processus se trouve alors auto-accéléré
d’un facteur de 7 avant qu’il revient & une vitesse similaire & sa vitesse initiale soit 1.47 x10~
M/min. De la méme maniére pour [MO] = 5x10° mol/L, la courbe présente un point d’inflexion
at=20 min avec Vma=1.24 x10°M/min soit un facteur d’accélération de 2 (Vo =6 x 107 M/min).
La vitesse finale est alors de 2.03 x 10 M/min.
Par contre pour la concentration la plus faible, on remarque que la cinétique obéit fidelement a

une disparition du premier ordre avec Kapp= 7.5 x 102 min™ et ty, = 9.19 min.
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Figure 111.20 : Variation de la concentration de MO en fonction du temps 140 min
d’irradiation : [Argile]=1 g/L, [MO]=10"* mol/L, [AO] =107 mol/L (en insertion : V=dCydt)

111.6.4.4.2 Effet de la concentration initiale de I’acide oxalique

La concentration initiale de I’acide oxalique devrait étre un facteur clé qui influe sur la
photodégradation de MO par le systeme argile-oxalate. Pour étudier I’effet de la concentration
initiale de cet acide sur la photodégradationde MO, une série d'expériences avec une
concentration initiale en MO de 10 mol/L et 1 g/L de Dargile, ont été réalisées sous irradiation
UV3gs, en présence de différentes concentrations initiales d’acide oxalique.

Toutes les courbes (Figure 111.21) montrent un aspect auto-catalytique rencontré
précédemment lors de 1’étude de I’effet de la concentration en substrat. Les résultats sont
consignés dans le tableau 111.6.

On constate que les vitesses maximales augmentent proportionnément avec la concentration de
AO, alors que le facteur d’accélération évolue dans le sens contraire. Les vitesses initiales et
finales sont comparables et de valeurs trés faibles par rapport aux Vmax. Toutes les courbes C; =
f(t) prennent un point d’inflexion a tmax = (45 = 5) min.

Les vitesses initiales ont été calculées pour un pseudo ordre 0, et les Vimax cOrrespondent a la plus
grande vitesse de disparition sous effet de I’auto accélération.

En présence de I’oxalate, on a la formation des complexes oxyde de fer-oxalate et un systeme de
type photo-Fenton est réalisé.

Il a eté confirmé dans la littérature que la présence simultanée de I’oxyde de fer et de I’oxalate

accélére énormément la dégradation de MO. La figure 111.21 montre que la dégradation de MO
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dépendait fortement de la concentration initiale en acide oxalique. Par conséquent, la dégradation
de MO est augmentée de maniére significative avec I’augmentation de concentration initiale de
cet acide, et la disparition totale du substrat a été observée au bout de 100 minutes pour la plus

forte concentration en AO (5x102mol/L).
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Figure 111.21 : Influence de la concentration initiale de [’acide oxalique sur la

photodégradation du colorant : Jirr = 365 nm, [Argile] =1 g/L, [MO]=10"* mol/L, pH=2.29

Tableau 111.6 : Vitesses initiales, vitesses maximales et facteurs d’accélération pour différentes
concentrations initiales en acide oxalique, [MO]=10"mol/L, [Argile]=1g/L

[AO] (mol/L) | Vo(M.min™) | Vimax (M.min™) tmax (MiN) F=Vmax/Vo
10 8.47x10® 6.62x10" 40 7.8
10 1.85 x10°7 1.33 x10° 50 7
5x10™ 4.2 x10°7 2.10 x10° 40 5

111.6.4.4.3 Effet de la masse initiale d’argile

L’effet de la concentration initiale d’argile sur 1’efficacité de dégradation photocatalytique de
MO (10 mol/L) a été étudié pour des concentrations en argile comprise entre 0.5 et 4 g/L. Les
résultats obtenus montrent que ’efficacité de la dégradation de MO croit avec 1’augmentation de
la concentration en argile de 0.5 jusqu’a 1 g/L ensuite elle diminue (Figure 111.22). Par contre,
au-dela de 1 g/L d’argile, la solution devient trouble et un effet d’écran se produit et empéche
ainsi la diffusion de la lumiére UV dans la solution provoquant une diminution de I’efficacité de

processus de dégradation.
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La valeur du taux d’¢limination du MO en fonction de la masse initiale de 1’argile, est illustrée
sur la figure 111.23. On remarque que la valeur optimale ainsi obtenue est de 1 g/L. Cette valeur

permet d’atteindre un taux de dégradation de I’ordre de 93 % aprés 140 minutes d’irradiation.
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Figure 111.22 : Influence de la masse initiale d’argile sur la photodégradation du colorant :
Jirr = 365 nm, [AO] =102 mol/L, [MO]=10"* mol/L, pH=2.29
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Figure 111.23 : Taux d’élimination de MO en fonction de la masse initiale de [’argile obtenus
pendant 2 heures d irradiation
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111.6.4.4.4 Effet du pH du milieu réactionnel

Le pH initial de la solution est un paramétre trés important qui affecte d’une maniere
considérable ’efficacité de la photodégradation des colorants. I peut changer la structure du
colorant et affecte la réactivité du photocatalyseur [13].
L’effet du pH sur la dégradation photocatalytique d’une solution 10™ mol/L de MO a été étudié
en présence de 1 g/L d’argile pour des valeurs de pH : 2, 2.29, 4, 6 et 10 par ajout, d’acide
perchlorique (HCIO,) pour le milieu acide et de I’hydroxyde de sodium (NaOH) pour le milieu
basique. La concentration de lacide oxalique est de 102 mol/L. Les résultats obtenus sont
représentés sur les figures 111.24 et 111.25.
Les figures montrent que la photodégradation du MO dépend fortement de la valeur du pH.
Evidemment, il y avait une gamme optimale de la valeur du pH initial pour la photodégradation
de MO.
La dégradation du MO peut étre inhibée de facon significative lorsque les valeurs initiales de pH
étaient au-dela de la gamme d'environ 2-2.8. Le MO ne se degrade presque pas lorsque la valeur
du pH initial était supérieure a 4. En toute évidence, la premiére valeur du pH devrait étre un
facteur trés important qui influe sur la réaction type photo-Fenton et la valeur initiale optimale du
pH pour la photodégradation de MO était égale a 2.3. Balmer et Sulzberger [14, 15] avaient
rapporté que lorsque le pH est entre 2 et 4, les principaux espéeces Fe(lll)-oxalate sont:
Fe''(C,0.),etFe"'(C,04)5> qui sont trés photo réactif.
Dans notre expérience, le systeme complexe oxyde de fer-oxalate a un pH d’environ 2-2.3
pourrait avoir une concentration plus élevée de Fe''(C,04) et Fe'"'(C,04)s* et un excés de "OH
serait généré. Lorsque la valeur du pH a augmenté a environ 4, les espéces Fe(lll)-oxalate
étaient principalement Fe''(C,0,)*, qui était faiblement photo réactif. Quand la valeur du pH
atteint une valeur de 6, le Fe**et Fe?*sont pratiquement absentes de la solution & cause de leur
précipitation et leur photoréactivité se trouve atténuée. Par conséquence, le MO ne se dégrade
pratiquement pas pour des valeurs de pH < 6 [16].
Suivant les résultats, le pourcentage d’élimination atteint sa valeur maximale 93 % au pH =2.3
tandis que le pourcentage d’élimination diminue rapidement lorsque le pH est supérieur a 4 et il

n’est que de 1 % au pH=10 (Figure 111.25).
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Figure 111.24 : Influence de pH du milieu sur la photodégradation du colorant :
Airr = 365 nm, [AO] =102 mol/L, [MO]=10"* mol/L, [Argile]=1g/L
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Figure 111.25 : Taux d’élimination du MO en fonction du pH initial de la solution

111.6.4.4.5 Effet de I’inhibition a I’éthanol

Pour étudier I’effet des alcools sur le processus de photodégradtion du méthyle orange, nous
avons procédé a irradier une solution (10 mol/L) en polluant & 365 nm en présence de : I’AO
(102 mol/L), ’argile (1 g/L) et de 1% et 2 % d’éthanol.
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Dans le but de la mise en évidence des especes réactives intervenant dans le processus

photocatalytique, le MO a été irradi¢é dans une suspension argileuse supplémenté de 1’acide
oxalique. Un taux de 1% et 2% d’éthanol a été ajouté aux solutions avant irradiation.
L’éthanol joue ici le r6le de piégeur des radicaux hydroxyles générés photochimiquement a partir
du complexe ferrioxalate.
Les résultats obtenus montrent clairement que le processus photochmique a été séverement
affecté par I’ajout de 1’alcool (Figure 111.26). En effet, pour les deux doses testées en alcool, on
constate que la photodégradation a été inhibée d’environ 91 %. Nous pouvons conclure que le
mécanisme photocatalytique passe principalement par la formation des radicaux hydroxyles car
il est bien connu que la constante de vitesse de la réaction du radical hydroxyle et 1’éthanol est de
I’ordre de 1.5x10° L.mol™.s™ [17].
De plus, le fait que I’inhibition ne soit pas totale laisse passer qu’a coté de la voie principale, il
existe d’autres voies n’impliquent pas la formation des radicaux ‘OH. Dans ce cas, le substrat
peut emprunter une voie similaire a celle rapportée pour les semi-conducteurs :

a—Fe,0; + hv - a—Fe,05 (egc+ hy)  (111.14)

Ry + Saas = Sk (111.15)

epc + = Fell 5 = Fel (111.16)

Ou : BV : la bande de valence, BC : bande de conduction et h* : le trou.
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Figure 111.26 : Influence d’ajout d’alcool sur la photodégradation du colorant : Airr = 365 nm,
[AO] =107 mol/L, [MO]=10"* mol/L, [Argile]=1 g/L
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111.6.4.4.6 Effet de la nature de ’acide carboxylique

Nous avons choisi d’étudier I’effet de 1’ajout d’autres acides carboxyliques au systéme
MO (10“mol/L)/Argile(1g/L)/365nm, en a pris comme exemple I’acide citrique et 1’acide
benzoique avec une concentration de 10 mol/L.

L’ajout de I’acide oxalique a amélioré le taux de disparition, par contre lorsqu’on ajoute au
systétme de I’acide citrique (AC) ou I’acide benzoique (AB), nous ne remargquerons aucune
amélioration de dégradation de MO (Figure 111.27). Pour I’acide citrique, des recherches ont
montré une amélioration lors de I’utilisation de cet acide. Ceci est peut-étre expliqué par une
étude paramétrique du systeme MO+argile+acide citrique/365nm, des différents paramétres.

Le résultat obtenu pour I’AC est surprenant du moment ou son rendement quantique a 365 nm
est de ’ordre de 0.6. De ce fait, le systeme mérite une étude plus approfondie.

Le résultat avec I’AB était prévisible, 1’acide benzoique ne peut pas former des complexes avec
le fer [18].
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Figure 111.27 : Influence de |'ajout des acides carboxyliques :
Airr = 365 nm, [MO]=10* mol/L, [Argile] =1 g/L.

111.6.4.4.7 Effet de la longueur d’onde d’irradiation
L’influence de la longueur d’onde sur la dégradation de MO, a été étudiée en utilisant trois
lampes : deux lampes polychromatiques a 365 nm et 310 nm et une autre monochromatique

émettant principalement a 254 nm.
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Les figures 111.28 et 111.29 montrent que le pourcentage d’élimination est de 82 % pour la
lampe polychromatique de longueur d’onde 310 nm pendant 2 heures d’irradiation, tandis qu’il
atteint la valeur 93 % pour la lampe polychromatique de longueur d’onde 365 nm. Par ailleurs
pour P’irradiation a 254 nm, 1’élimination du MO est presque totale 99 % a 20 mn seulement.
L’effet de la longueur d’onde d’irradiation sur le comportement photochimique de polluant

pourrait étre expliqué par la différence d’énergie portée par les irradiations.
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Figure 111.28 : Etude comparative du system a différentes longueurs d’onde d’irradiation :
[AO] =102 mol/L, [MO]=10"* mol/L, [Argile]=1 g/L
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Figure 111.29 : Taux d’élimination du MO en fonction de la longueur d’onde d’irradiation
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111.6.4.4.8 Effet de I’oxygéne

L’effet de Ioxygéne a été étudié sous irradiation polychromatique avec un maximum a 365
nm d’un mélange Argile/AO/MO pour un pH=2.29 par le suivi de la disparition du MO en milieu
aéré ([0,] = 2.84x10™* mol/L) et désaéré ([O,] < 10° mol/L) [19].

Une forte inhibition de la dégradation du MO, de I’ordre de 85 %, est observée lorsque I’on
travaille dans un milieu désaéré (Figure 111.30). Le faible taux de disparition dans la solution
désaérée qui augmente pour des temps d’irradiation prolongés est certainement di & des traces
d’oxygéne résiduelles en solution. CeCi montre que 1’oxygene est un paramétre indispensable
dans le processus de dégradation du MO photoinduit par le systeme étudié.

Ce résultat souligne I’importance du réle de I’oxygéne dans les procédés d’oxydation. Il semble
que I’oxygene dissous en solution joue le role d’accepteur d’électrons et remplace le peroxyde

d’hydrogene lorsque ce dernier n’est pas présent en concentration suffisante.
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Figure 111.30 : Effet de |'oxygéne sur le system MO/Argile/AO/365nm :
[MO]=10"“mol/L, [Argile]=1 g/L,[AO]=10?mol/L

Les réactions favorisées par la présence de 1’oxygeéne sont nombreuses : il accélere les

vitesses de réaction en piégeant les radicaux carbo-centrés pour donner les radicaux peroxyles :

R+0, — R™ +0," (11.17)

128



Chapitre 111 Résultats et discussions

Malgré que 1’oxydation du Fe(II) soit assez lente en milieu acide, elle peut jouer un réle dans la

génération du radical superoxyde :

Fe(Il)+0, —> Fe(lll) + 0, * (ITL.18)

L’anion superoxyde ainsi formé (O,") se dismute en son acide conjugué, le radical

hydroperoxyle HO," :

0, +H30" «—— HO," +H,0 (I111.19)

Ce dernier, réagissant avec 1’anion superoxy de, il se forme HO,/ H,O, et O, :
02 T+ HOZ. —_ H027 + 02 (III20)

HO,” + H0® — H,0,+H,0 (I11.21)

O, accélere 1’oxydation du radical anion carboxylate formé pendant la photolyse des complexes
de ferrioxalate (Eq. (111.22) et (111.23)) ; il y a alors production de HO," /H;0, et de O, comme
dans les équations précédentes (Eq. (111.19), (111.20) et (111.21)) le décrivent :

[Fe(C,04)s]* +hyv —» [Fe(C204)2(H20),]>+C0O, + CO,*  (111.22)

CO," + O — CO, + 0, (111.23)

111.6.4.5 Systeme MO/H,0,/Argile/UV s,

La dégradation de MO par le procedé MO/H,0,/254nm en présence ou en absence de
Iargile a été étudié pour juger la performance apportée, la concentration du MO était de 10
mol/L, 10 mol/L de peroxyde d’hydrogéne et 1 g/L d’argile (Voir annexe 4).

La photodégradation de MO par photolyse directe sous irradiation a 254 nm est faible et
trés lente, elle représente un taux d’élimination d’environ 12 % pendant les deux heures
d’irradiation (Figure 111.31). Cependant, le couplage H;0,/UVys, améliore d’une maniére
significative et rapide la dégradation de MO grace aux radicaux hydroxyles formés de la
photolyse de peroxyde d’hydrogéne, notant une disparition de 99 % du colorant pendant 14 min.

Ce résultat montre que le couplage H,02/UVs,4 est bénéfique pour une dégradation efficace de
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MO. En présence de I’argile avec le systéme précédant MO/AO/Argile/UVas,, la disparition de
MO était aussi efficace dont elle est 99 % pendant 30 min (Figure 111.32).
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Figure 111.31 : Evaluation des performances de procédé MO/H,O, (10 mol/L)/Argile
(1g/L)/UVss4 sur la dégradation de [MO]= 10" mol/L

110
00 ]
90
< ]
S 804
c ]
S 70
‘g 3
= 60
E ]
@ 50
i) ]
% ]
g 403
5 ]
S 30
= :
S 204
]
* .
0

MO/254 H,0,/MO/254  H,0,/MOJ/Argile/254

Figure 111.32 : Taux d’élimination du MO par le systeme MO/H,0,/Argile/UVos,
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111.6.4.5.1 Effet de la concentration initiale en H,O,

L effet de la concentration de H,O, sur la photodégradation du systeme MO/Argile/H,O, est
présenté dans la figure 111.33. La vitesse de dégradation de MO est accélérée par 1’augmentation
de la concentration de peroxyde d’hydrogéne (Tableau I11.7). Les radicaux hydroxyles ont été
produits lorsque la concentration de H.O, a été augmentée, passant de 10° a 107 mol/L.
Néanmoins, il est mentionné dans la littérature que 1’augmentation excessive de la concentration

de H,0; provoque un effet d’autoinhibition des radicaux hydroxyles selon la réaction :
HO' + H,0, —  HO’; + H,0 K 202 = 4.5 Ms™ (111.24)

En outre, les radicaux HO", sont beaucoup moins réactif et ne contribuent que faiblement a la
dégradation de MO.

11 4

10 3 —=— MOJ/Argile/254nm/[H,0,1=10"mol/L
e \ MO/Argile/254nm/ [H,0,]=10“mol/L
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Figure 111.33 : Influence de la concentration initiale de H,O, sur la dégradation
photocatalytique de MO : [MO]=10"*mol/L, [Argile]=1 g/L, [H20,]= 10 mol/L

Tableau I11.7 : Constante de vitesse, vitesse initiale et temps de 50 % de disparition
de MO (10™mol/L) & différente concentration en H,0,

[H202] (mol/L) | Kapp (Min™) | Vo(M.min™) |ty (min)
10°° 0.02875 2.875x10° 24
10 0. 8064 8.064x10° 0.86
10 0.61236 6.123x107 1.13
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111.6.4.5.2 Effet de la longueur d’onde d’iradiation

L’effet de la longueur d’onde sur la dégradation de MO au systeme
MO/H,0,/Argile/UV était étudié en utilisant une lampe polychromatique a 365 nm, au lieu de la
lampe monochromatique émettant principalement a 254 nm (Figure 111.34).
On remarque que la photodégradation de MO par le systeme MO/H,0,/365nm en présence ou en
absence de I’argile, est trés faible, contrairement au méme systéme irradié & 254 nm ou la
photodégradation a été presque totale. Ce résultat pourra étre expliqué par le fait que ’'UV sy
est trés favorable la coupure homolytique du peroxyde d’hydrogéne pour former les radicaux
hydroxyles. Le mécanisme le plus accepté est la rupture homolytique de la liaison O-O sous effet
de I’UV et la formation de deux radicaux hydroxyles. Le radical hydroxyle, entités trés réactives,

réagit avec le MO.

A< 360 nm
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Figure 111.34 : Etude comparative du systeme a différentes longueurs d’onde :
[MO]=10"*mol/L, [Argile] =1 g/L,[H20,]=107 mol/L
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111.7 Etude de la photo oxydation de MO sous lumiére solaire

Depuis la crise de I’énergie des années 70, I’intérét des économies pour la recherche et le
développement des nouvelles sources d’énergie (autres que les combustibles fossiles) n’a cessé
de croitre [20]. C’est dans ce contexte que la photochimie et le développement des applications
suivantes ont eu leur apparence a partir des années 80 [20, 21], alors que I’effet thermochimique
du soleil était déja empiriquement observé dans la nature. Ces applications peuvent étre divisées
en deux groupes :

» Thermochimie: Tout comme on peut briler de I’huile pour chauffer un corps, I’énergie
calorifique du soleil peut étre recueillie pour produire le méme effet sur le méme corps
[22].

» Photochimie : Les photons solaires sont capturés par des substrats, ce qui provogue une
rupture des liaisons chimiques entre différents atomes constitutifs des molécules. Comme
chaque substance avec une longueur d’onde optimale de collecte, le spectre solaire (290 -
800 nm) qui se compose des ondes ultraviolettes (UV), visible et infrarouge, se préte
ainsi a une large gamme de substances chimiques, bien que le photochimique Les
réactions n'ont lieu que dans le champ entre 200 et 700 nm [22, 23].

En raison de leur grande efficacité, de leur simplicité et de leur faible codt, le procédé photo-
Fenton apparait comme les méthodes les plus adaptées au traitement de différents types de
polluants organiques dans les eaux usees [24, 25].

L’objectif de ce travail est d’étudier 1’élimination d’un colorant azoique par un processus
d’oxydation avancé type photo-Fenton hétérogene [26, 27], en utilisant des matériaux locaux peu
colteux et des amis de I’environnement. On a également observé que I’addition de 1’acide

oxalique au milieu réactionnel a significativement amélioré la dégradation du colorant [28].

I111.7.1 Irradiation solaire

La terre se déplace autour du soleil dans une orbite elliptique, elle fait une évolution
compléte en une année (365.24 jours). La figure 111.35 montre I’orbite de la terre avec les deux
équinoxes, les deux solstices, I’aphélie et le périhélie. Les équinoxes sont les positions de la terre
sur son orbite lorsque la durée du jour est égale a celle de la nuit. Cela se produit du 20 au 21
mars (équinoxe vernal) et du 22 au 23 septembre (équinoxe d'automne) chague année. Le solstice
est le point sur I’orbite de la terre lorsque le jour est le plus long (solstice d’été, 20-21 juin) ou le

plus court (solstice d’hiver, 21-22 décembre) [29].
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Le traitement de I’eau par photocatalyse hétérogene utilise la partie la plus énergétique du
spectre solaire (A<400 nm) afin d’induire des réactions redox. Il s’agit d'un processus approprié
pour les énergies renouvelables. En effet, le soleil est une source d’énergie propre, abondante,
inépuisable et gratuite. Ses potentialités sont considérables et sont extrémement diversifiées.
Dans ce contexte, nous avons expose le systeme MO/Argile/OA a la lumiere naturelle. La figure
111.36 représente I’éclairement spectral selon la longueur d’onde au niveau du sol. Il est noté que
le spectre est étalé UV vers IR tout en passant par le visible.
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Figure 111.35 : Mouvement de la terre autour du soleil dans le sens antihoraire sur son plan
écliptique (systeme héliocentrique). L "aphélie est approximativement le 4 juillet, le périhélie vers
le 3 janvier, tandis que la terre est a 1 AU du soleil le 4 avril et le 5 octobre en moyenne [29]
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Figure 111.36 : Courbe d'éclairage solaire dans I'infrarouge visible et proche UV [30, 31]
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En effet, I’intensité des rayonnements solaires varie en fonction de la durée de
I’insolation. Il augmente pendant la période estivale et diminue pour la période hivernale. La
figure 111.37 permet de visualiser la hauteur du soleil dans le ciel de Constantine (sachant que
cette ville est située entre 36 ° 17" de latitude et 6 ° 37" de longitude) [32, 33].
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Figure 111.37 : Hauteur du soleil dans le ciel de Constantine selon les heures de jour [33]

111.7.2 Photolyse directe

La figure 111.38 montre que le substrat n'est pas sensiblement photolytique lors de
I’irradiation dans les proches UV. La disparition du taux ne depasse pas 0.6 % a 365 nm apres
deux heures d’irradiation et 1 % a 310 nm, alors qu’elle atteint 12 % a 254 nm. L’effet de la
longueur d’onde d'irradiation sur le comportement photochimique des polluants pourrait étre
expliqué par les différences relatives dans les coefficients d’extinction molaire a ces longueurs
d’onde, et d’autre part par la différence d’énergie portée par rayonnement. De plus, le MO n’est
pas éliminé de maniére significative par photolyse directe. 1l est donc essentiel de tester d’autres

systémes photocatalytiques tels que la photocatalyse hétérogéne (Argile/Lumiére solaire).
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Figure 111.38 : Cinétique de disparition MO (Co = 10™ mol/L) irradié
a différentes longueurs d'onde avec un pH = 7.2

111.7.3 Effet d’addition d’acide carboxylique

Les courbes de la disparition du substrat sont illustrées sur la figure 111.39. Le
pourcentage de disparition du MO été trés faible de 5 % en photolyse directe, et de 7 % en
présence d’argile. En revanche, I’introduction de 1’acide oxalique entraine un pourcentage de
disparition nettement mieux soit 93 %. La photodégradation de MO devrait étre grandement
améliorée dans la coopération de I’oxyde de fer et de I’oxalate, et dépendait également fortement
des propriétés des oxydes de fer. Le procédé photochimique en présence ensemble d’oxyde de
fer et d’oxalate a été decrit en détail.
Dans cette suspension, I’acide oxalique est d’abord adsorbé a la surface de I’oxyde de fer pour

3-2n

former des complexes oxyde de fer-oxalate de [=Felll (C204)n]"", qui peut étre excité pour

former une série de radicaux comprenant un radical oxalate (C,O, )~ radical radicalisé au

carbone (CO,)s, superoxyde ionique (O+*), *OOH et radical hydroxylé (‘OH), et forment H,0,.

Des complexes Fe-oxalate de [Felll (C204),]>*"

peuvent se former dans la solution. Il faut noter
que ce processus photochimique s’est produit a la fois sur la surface de I’oxyde de fer en tant que
réaction hétérogene et dans la solution en tant que réaction homogéne [11, 12].

La comparaison entre I’irradiation avec la lumiére solaire et I’irradiation avec différentes

longueurs d’onde artificielles, est représentée sur la figure 111.40. On note une amélioration avec
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I’exposition a la lumiére naturelle qui pourra étre expliqué par le fait que le spectre solaire
présente un recouvrement trés important avec celui du polluant organique tandis que le
chevauchement est étroit entre ce dernier et le spectre des lampes utilisées en lumiere artificielle
a 265 nm et 310 nm.
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Figure 111.39 : Cinétique de disparition de MO sous irradiation naturelle :
[MO]=10"*mol/L, [Argile]=1 g/L,[AO]=102 mol/L
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Figure 111.40 : Comparaison entre !’irradiation en lumiére solaire et l'irradiation a différentes
longueurs d’onde du systeme MO/Argile/AO :
[MO]=10"mol/L, [Argile]=1g/L, [AO]=10mol/L
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111.7.4 Effet du pH du milieu réactionnel

L effet du pH sur la décomposition photocatalytique d'une solution (10 mol/L) en MO a
été examiné en présence de 1 g/L d’argile pour les valeurs de pH : 2, 3, 4, 6 et 10, en ajoutant de
I’acide perchlorique (HCIO,) pour la solution acide et I’hydroxyde de sodium (NaOH) en milieu
basique dont la concentration de I’acide oxalique est 102 mol/L. Les résultats obtenus sont
représentés sur la figure 111.41. On observe que la photodégradation du MO dépend fortement de
la valeur du pH.
La dégradation de MO peut étre inhibée de maniére significative lorsque les valeurs initiales du
pH dépassent d’environ 3 dont le MO ne se détériore guere lorsque le pH initial était supérieur a
4. Evidemment, la premiére valeur du pH devrait étre un facteur trés important qui influence le
type de réaction photo-Fenton et la valeur du pH initial optimal pour la photodégradation de MO
est égale a 3 [15].

1,14

c/c,

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180
Temps (min)

Figure 111.41 : Influence du pH du milieu sur la photodégradation du colorant (rayonnement
solaire) : [AO] = 10 mol/L, [MO] = 10 mol/L [Argile] = 1g/L

111.7.5 Effet de la concentration initiale du substrat MO

L’influence de la concentration initiale de MO a été étudié a la température ambiante a
pH = 3, pour des concentrations de MO variées entre 10 et 10™ mol/L dont la concentration
d’argile est fixée & 1 g/L et [AO] = 10 mol/L (Figure 111.42).
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On remarque que la dégradation de MO est trés rapide pour les faibles concentrations. Ceci
s’explique par le fait que I’augmentation de la concentration initiale du fait de la teinture diminue
la probabilité de réactions entre les molécules de colorant et les radicaux hydroxyles.
Toutes les courbes cinétiques du type hétérogéne du systeme photocatalytique photo-Fenton ont

manifesté un profil autocatalytique.
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Figure 111.42 : Influence de la concentration initiale du colorant sur la photodégradation
(rayonnement solaire) : [Argile] = 1 g/L, [AO] = 10 mol/L.

111.7.6 Effet de la masse d’argile

L’effet de la concentration initiale d’argile sur la dégradation photocatalytique de
I’efficacité de MO (10 mol/L) est étudié pour des concentrations d'argile comprises entre 0.5 et
4 g/L (Figure 111.43). Les résultats obtenus montrent que I’efficacité de la dégradation de MO
croit avec I’augmentation de la concentration en argile de 0.5 a 1 g/L et ensuite elle diminue. Par
contre, au-dessus de 1 g/L d’argile, la solution devient trouble et un effet d’écran se produit et
empéche ainsi la propagation de la lumiére UV dans la solution provoquant une réduction des
processus de dégradation de I’efficacité.
En conclusion, la valeur optimale ainsi obtenue est de 1 g/L. Cette valeur permet d’atteindre un

taux de dégradation d’environ 90 % apres 160 minutes d’irradiation.
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Figure 111.43 : Influence de la masse initiale d'argile sur la photodégradation du colorant
(rayonnement solaire) : [AO] = 10 mol/L, [MO] = 10”* mol/L, pH = 3.

I11.8 Résultats de dégradation de linuron par le systéme photcatalytique

Linuron/Argile/Acide Oxalique/UV
La dégradation du polluant (LN) en phase aqueuse a déja été étudiée par différents
procédés. Les réactions photo-Fenton constituent une des technologies les plus prometteuses
parmi les POA en raison du grand pouvoir oxydant des radicaux hydroxyles et du faible co(t
relatif du procéde.
Les études cinétiques de I’adsorption et de la photocatalyse du LN sont présentées dans cette
partie. Nous discutons €galement 1’influence de différents parametres opératoires (concentration
des réactifs, conditions d’oxygénation du milieu réactionnel, pH du milieu...) sur I’efficacité de

la dégradation du LN et du processus de minéralisation.
111.8.1 Courbe d’étalonnage de linuron

L’étalonnage a été réalisé, avec des concentrations en soluté variant de 2.5 a 12.5 mg/L a pH

naturel. La droite d’étalonnage de LN dans la solution est présentée dans la figure 111.44.

140



Chapitre 111 Résultats et discussions

0.6

¥ =0.0715x% P

05 RI=0.9994 /
04

0.3 /

0.2

0.1
. /

Figure 111.44 : Droite d’étalonnage du linuron obtenue par spectrophotométrie
UV-visible : [LN] =2.5 a12.5 mg/L, pH=6

111.8.2 Adsorption de substrats sur I’argile

L’adsorption du polluant a la surface du media catalytique est une étape importante du
processus de la dégradation photocatalytique. Cette adsorption aboutit a un équilibre entre la
guantité de polluant adsorbée LN sur le media et celle en phase aqueuse. La quantité adsorbée a
I’équilibre, exprimée en mol/g et la concentration du polluant LN en phase liquide a I’équilibre
(Ce), sont des paramétres importants a connaitre. Ces parametres ont été obtenus en mettant en
contact un morceau de média de surface connue en présence d’une solution de LN a des

concentrations Coy connues dans une cuve agitée a I’abri de la lumiére et a température ambiante.

111.8.3 Cinétique d’adsorption de LN

La figure 111.45 illustre les résultats de 1’évolution de la quantité adsorbée de polluant (LN),
sur la surface de catalyseur étudié au cours du temps de contact.
On constate d’apres la figure représentée, que 1’équilibre est atteint pratiquement au bout de 15
minutes. La vitesse d’adsorption est rapide au début du processus au bout de 15 minutes et
devient de plus en plus lente au cours du temps d’agitation pour atteindre 1’équilibre a 25
minutes. Ceci est relatif a la grande disponibilité des sites actifs libres du support au début de

I’expérience et qui devient faible au fur et a mesure qu’on avance dans le temps.
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Figure 111.45 : Evolution de la quantité adsorbée de LN au cours du temps d’adsorption sur
I’argile : [LN]= 3 mg/L, pH=6.1%£ 0.2, [Argile]=1 g/L et T= 25°C.

L’étude cinétique de 1’élimination de linuron par adsorption sur la surface de photo-

catalyseur (argile) est représentée sur figure 111.46. On voit que la surface d’adsorption a un effet

directe sur la photoactivité et cela par la croissance des sites photocatalytiques et la charge de

I’espéce a reduire a travers le point de charge zéro.

Les tracés de Ln (%) en fonction du temps a différentes concentrations (C,) sont paramétrés de

maniere satisfaisante avec les données expérimentales (Figure 111.46).
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Figure 111.46 : Détermination de |'ordre et de la constante de vitesse de [’adsorbtion

de linuron sur [’argile
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Les valeurs de Kapp €t le coefficient de régression (R?) sont établis dans le tableau 111.8.

Tableau 111.8 : Constantes de vitesse de [’adsorption de LN sur [’argile

en accord avec le modele de Langmuir- Hinselwood.

C (mg/L) R? Kapp (MiN™)
C1 0.990 0.04
C2 0.993 0.025
C3 0.995 0.007
C4 0.991 0.005
C5 0.992 0.003

La tangente de la partie linéaire et I’ordonné a I’origine de la courbe 1/Kap, €n fonction de

C, donne respectivement la constante de réaction K,= 0.091 mg.L™.min™ et la constante

d’adsorption Ks=7.16 L/mg (Figure 111.47).

Le phénoméne d’adsorption provoque une baisse plus ou moins importante de la

concentration du polluant en solution, variable en fonction du couple adsorbant/adsorbat, c’est-a-

dire du couple catalyseur/composé en solution. Il y a un transfert de matiere de la solution vers la

surface du catalyseur. Pour étudier précisément les cinétiques de dégradation photo-catalytique,

il faut prendre en considération la baisse de concentration non liée a 1’élimination photo-

catalytique des chromates et donc on démarre l'irradiation une fois I'équilibre d'adsorption est

atteint.
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Figure 111.47 : Variation de 1/Kqpp €n fonction de la concentration initiale de LN en

accord avec le modéle Langmuir-Hinshelwood
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111.8.4 Photodégradation de linuron par le systeme LN/UV3g6

Pour faire apparaitre 1’efficacité du processus photo catalytique, il est indispensable de
verifier dans quelle mesure la photolyse directe contribue a la dégradation du LN dans nos
conditions expérimentales (pH = 6.9 a température ambiante).
La photo de transformation de LN a éte réalisée par irradiation a 366 nm. Comme on le voit sur
la figure 111.48, le linuron ne montre aucune disparition sous irradiation directe pour la longueur
d’onde étudiée. On peut donc conclure que I’apport de la photolyse directe est insignifiant en
raison du recouvrement quasi nul du spectre d’absorption du LN et du spectre d’émission de la

lampe étudiée.
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Figure 111.48 : Disparition de LN dans une solution & 3 mg/L sous irradiation

monochromatique a 366 nm et pH= 6.9

111.8.5 Photodégradation de linuron par le systeme Argile/L/UV3e avec I’ajout de 1 % d’un
acide carboxylique (I’acide oxalique)

La figure 111.49 représente 1’effet de 1’ajout de I’acide oxalique sur la photodégradation
de linuron. Les résultats obtenus montrent que 1’efficacité de la dégradation de LN augmente
significativement & 78.06 % avec I’ajout de I’acide oxalique de concentration 10?mol/L (Figure
111.50).

Les réactions de complexation entre ces composés et le Fe(lll) ont été étudiées en détail ainsi
que la possible participation de ces complexes aux réactions de photo-Fenton. En effet, un
certain nombre d’études ont déja pu mettre en évidence les effets significatifs de certains
complexes organiques de Fe(lll) sur la réaction de photo-Fenton, en particulier sur les cinétiques

de photo-réduction du Fe(lll) en Fe(ll). Ces études concernent principalement les complexes
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entre le Fe(ll1) et des acides carboxyliques de faible masse moléculaire comme ceux mettant en
jeu les acides oxalique, tartrique, maléique ou pyruvique qui sont connus pour étre stables en
solution aqueuse dans 1’obscurité mais facilement photolysables sous irradiation avec production
de radicaux réactifs tels que CO3+—, CO2+—, RCO2¢ [34, 35]. Ces propriétés ont été utilisées
seules pour 1’oxydation de polluants [35] ou couplées a d’autres procédés d’oxydation avancés
comme la photocatalyse [9], les procédés photoélectrochimiques et la réaction de photo-Fenton
[36].
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Figure 111.49 : Effet de /’ajout de 1 % d’un acide carboxylique (I’acide oxalique) sur le taux
d’élimination de LN : [Argile]=1g/L, [LN]= 3 mg/L, [AQ]= 102 mol/L, UVassnm
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Figure 111.50 : Evolution du rendement d’élimination de LN avec et sans [’ajout de [’acide
carboxylique : [LN]= 3 mg/L, pH= 6.1+ 0.2, T= 25 °C, [AO]= 10 mol/L,
temps de contact = 250 minutes
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111.8.6 Effet de la concentration initiale Cy du substrat

Les concentrations des polluants dans les rejets industriels varient au fil des saisons et des
modes. Aussi, il est intéressant d'étudier le comportement du systéme photochimique pour des
concentrations en substrat correspondant aux gammes de valeurs communément mesurées dans
les rejets. Trois solutions aqueuses du LN avec les concentrations 14.71 mg/L, 3.4 mg/L, 2 mg/L
sont traitées par un procédé photo-Fenton. Le suivi des concentrations par 1’UV-visible au cours
de la réaction photochimique a une longueur d'onde de 247 nm (Figure 111.51) a montré que le
proceéde photo-Fenton reste applicable dans une large gamme de concentration. Dans tous les
cas, la dégradation du polluant est presque achevée dans le cas de la solution de concentration
3.4 mg/L. Ceci permet de conclure que la méthode photo-Fenton n’est pas efficace pour les

concentrations élevees [37].
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Figure 111.51 : Effet de diverses concentrations initiales de polluant sur la cinétique de
dégradation par le system : [Argile] = 1 g/L, [LN]= 3 mg/L, [AO]= 102 mol/L, UV3genm

111.8.7 Effet de la masse de photocatalyseur

Comme précédemment en dans I’effet de la concentration initiale du polluant (LN),
I’influence de la concentration de catalyseur a été étudiée aussi en photo-Fenton. Trois
concentrations 0.5, 1 et 5 g/L ont été utilisées dont les résultats sont représentés sur la figure
[11.52. Comme on peut le voir, dans tous les cas, la cinétique s’accélére nettement avec
I’augmentation de la masse de catalyseur. Les essais avec 1 et 2 g/L de catalyseurs donnent des

résultats assez proches avec une grande différence a 5 g/L. Donc, la meilleure concentration
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s’avére étre 1 g/L. La diminution de D’efficacité de 1’oxydation avec 1’augmentation de la

concentration de catalyseur pourrait étre attribuée au piégeage des radicaux hydroxyles par la
surface de I’argile [38].
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Figure 111.52 : Effet de la concentration de [’argile sur la cinétique de dégradation

L’interprétation concerne les concentrations élevées de catalyseur solide réduisent
I’avantage et D’efficacité de I’irradiation dans la solution, d’ou la plus faible performance en

milieu concentré en catalyseur (Figure 111.53).

100

90 3
g * B
< ] 69.78 %
‘g’ 70 — 65.19 % —
E 604
k= ]
£ 50
N 1
o 40
o 1
g 30 _ 28.33 %
S 3
S 20
[a W ]

10 4

O . T T T T T

5 (g/l) 0.5 (g/L) 1(g/)

Figure 111.53 : Effet de la concentration du catalyseur sur [’évolution du rendement
d’élimination de LN apreés 120 min d’irradiation
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111.8.8 Effet de l1a nature de I’acide carboxylique

Le cycle de redox de fer et la génération de radicaux OH’ dans la réaction de photo-Fenton
ont été significativement affectés par les changements dans I'efficacité d'absorbance de lumiére
UV des complexes formés d’ion ferrique avec des acides carboxyliques. Les taux de cycle de
redox de fer et de génération de radicaux OH' dans la réaction photo-Fenton ont augmenté dans
I'ordre : (Felll-acide malonique) < (Felll-acide formique) =~ (Felll) < (Felll-acide citrique)
<(Felll-oxalique acide). Les effets des acides carboxyliques ajoutés sur la génération de radicaux
OH' par la réaction de type Fenton, étaient plutét peu nombreux et négligeables par rapport a
ceux de la réaction photo-Fenton. Les effets des acides carboxyliques sur le cycle redox du fer et
la génération de radicaux OH' par la réaction photo-Fenton étant I’étape de contréle de la vitesse

ont joué le réle le plus important dans le processus photo-Fenton (Figure 111.54) [18].

—— AILIAOIUV,
100 1 — AILIABIUV,

1] 50 10a 150 ] 250
Temps (min)

Figure 111.54 : Effet de la nature de [’acide carboxylique sur la cinétique de dégradation de LN

par le systeme photo-Fenton

Pour le procedé photo-Fenton dont le taux est contrélé principalement par la réaction
photo-Fenton, I’addition de 1’acide oxalique a accéléré le cycle redox de fer avec un taux
d’élimination jusqu’au 78.06 %, par contre avec 1’ajout de I’acide benzoique, 1’élimination est
12.1 % (Figure 111.54). Les taux de génération de radicaux OH' et de cycle redox de fer dans le
procédé photo-Fenton ont suivi la séquence de (fer-acide oxalique) > (fer-acide citrique)> (fer) =
(fer-acide formique) > (fer-acide malonique). Cet ordre pour les effets des acides carboxyliques
ajoutés sur le procédé photo-Fenton était identique a celui de la réaction photo-Fenton étant
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I’étape de contrle de ce procédé. Cette etude permet une compréhension fondamentale des
effets des acides carboxyliques sur le cycle redox de fer et la génération de radicaux OH' dans le

procédé photo-Fenton.

111.8.9 Effet du pH de milieu

L’effet du pH sur la photodégradation de LN par les procédés photo-Fenton est illustré sur la
figure 111.55. On voit que le pH influe de maniére significative sur la conversion de polluant. Les
expériences ont été réalisées a un pH compris entre 2 et 6. A forte pH= 6, nous avons une trés
faible élimination dans les procédés photo-Fenton, le pourcentage d’élimination, obtenu a 30
min, est de 13.88 %. La figure I11.55 montre 1’effet du pH sur 1’élimination de linuron. Apres
120 minutes d’irradiation, le pourcentage d’élimination de linuron était d’environ de 70 % pour
le pH= 3 et 4. Les résultats de cette étude ont démontré que le pH optimal pour le traitement de
la solution aqueuse de linuron par réaction de photo-Fenton était entre 3 et 4. En conséquence,
les ions ferreux pourraient étre fournis continuellement sous forme de réactif de Fenton par la
photoréduction du ferrioxalate, dans lequel Fe®* a été converti en Fe**. Les procédés Fenton et

photo-Fenton sont effectués efficacement a des conditions acides (pH : 3-4) [39].
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Figure 111.55 : Effet du pH initial, conditions opératoires : [LN] = 3 mg/L, [Argile] = 1 g/L,
[AQ] = 10Zmol/L, T =25 °C
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111.8.10 Effet de I’ajout de 1’alcool (ETOH)

Il apparait sur la figure 111.56 que I’inhibition induite par 1’alcool n’est que partielle, elle est
de 30.22 %. Ce résultat démontre que 1’oxydation du LN est accomplie par deux espéces
différentes :

> Les radicaux HO : Cette oxydation peut étre stoppée totalement par I’introduction d’un
capteur efficace de radicaux tel que I’alcool en concentration adéquate.

» Les trous positifs : L’alcool n’a aucun effet sur cette réaction. On peut donc conclure, que
le processus de la dégradation de ce polluant par la photocatalyse hétérogéne pourrait se
produire selon deux voies : une premiére, majoritaire, due aux radicaux HO' et une
seconde, minoritaire due aux trous positifs (h*) formés par I’irradiation de la surface du

photocatalyseur [38].
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Figure 111.56 : Effet de 'ajout de 1 % de ETOH

111.8.11 Effet du barbotage de I’oxygéne

On a observé que I’oxygéne est un parametre important qui affecte I’efficacité de ce
processus non seulement en raison de sa réactivité avec le LN, mais aussi en raison de son effet
sur les especes de fer présentées en solution.
Comme indiqué dans la figure 111.57 a une concentration plus élevée en oxygéne (oxygene
bouillonnant), une décroissance plus rapide de LN a été notée, alors qu'en I’absence d’oxygene

(argon a bulles), la transformation était fortement retardée. Cet effet pourrait étre principalement
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attribué a la réactivité de I’oxygene sur le radical formé ultérieurement par 1’attaque des radicaux
hydroxyles [40].

La dégradation du LN dans la solution exempte d’oxygéne peut étre prise en compte par une
élimination insuffisante de I'oxygene de la solution et /ou via des voies sans oxygene ne peut pas

étre exclue
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Figure 111.57 : Effet de ['oxygéne sur la cinétique d’élimination du linuron
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Le traitement des eaux fait partie des principales occupations de nombreux états, d’une
part pour la potabilisation de I’eau et d’autre part pour la décontamination et la désinfection
des effluents industriels et urbains chargés en polluants chimiques. Ces polluants issus de
difféerentes  industries,  chimiques,  pharmaceutiques, = cosmetiques,  pétroliéres,
agroalimentaires, etc, sont a 1’origine de nombreuses perturbations de la faune aquatique et
constituent un risque pour la santé humaine. Certains de ces polluants sont stables et par
conséquent difficiles a se dégrader.

Ce travail avait pour objectif, I’étude de I’élimination de deux polluants organiques
présents dans les effluents d’industrie du textile et de I’agriculture telle que le colorant
azoique le méthyle orange (MO) et I’herbicide chlorophénylurée le linuron (LN) par un
procédé d’élimination par adsorption utilisé comme prétraitement suivie par procédé
d’oxydation avancée (POA) type photo-Fenton hétérogene en utilisant des matériaux locaux,
bon marché et amis de I’environnement.

Dans un premier temps, il a été procédé a la caractérisation d’une argile locale par
plusieurs méthodes de caractérisation structurales et élémentaires (DRX, MEB, Fluorescence
X, UV-visible, EDS, ATG, ATD et analyse granulométrique). L’analyse a montré qu’elle est
constituée essentiellement de 1’oxyde de fer ainsi qu’une portion de la silice et 1’alumine.
Cette composition a été encourageante pour leur utilisation en photocatalyse hétérogéne. Cette
technique qui est basée sur la génération in situ des radicaux hydroxyles HO', a été utilisée ces
derniéres décennies comme une alternative aux traitements classiques qui se sont avérés peu
efficaces.

Les expériences réalisées sont consacrées a la cinétiqgue d’adsorption de deux
composés MO et LN en solution a la surface du catalyseur suivant le modéle de Langmuir
Hinshelwood. Une étude paramétrique a été conduite pour tester les capacités du systeme a
éliminer nos polluants du milieu aquatique. Les résultats obtenus sont promoteurs et ils ont
montré que :

v La photolyse des substrats est trés lente sous irradiation en lumiére solaire naturelle et
artificielle a 254, 310 et 365 nm.

v L’utilisation de I’argile seule n’a pas induit une performance significative sur le
pouvoir oxydant du systeme.

v En revanche, I’introduction d’un polyacide carboxylique ami de I’environnement dans

le systeme, améliore d’une maniere significative le processus de dégradation.
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L’étude paramétrique et cinétique nous a permis de souligner que :

v' La photodégradation dépend de la concentration initiale en substrat, elle est favorisée
pour les plus faibles concentrations en substrats.

v' La masse optimale de D’argile utilisée induisant une bonne disparition de MO et LN
était de 1 g/L.

v La valeur initiale du pH des solutions s’est avérée un facteur crucial qui affecte
énormeément le processus de la dégradation, en agissant & la fois sur la forme du
substrat et la spéciation des complexes argile-polycarboxylate. Une meilleure
disparition sur le systeme AO+Argile+UV 4 (365 nm) a été observée pour une gamme
du pH située entre 2 et 3.5.

v’ Comme prévu, Defficacité du systéme est directement proportionnelle a la
concentration en ions polycarboxylates.

v' L’exposition du systeme a la lumiere naturelle a révélé une amélioration importante
de la disparition des polluants.

v' Dans une optique mécanistique, les manipulations de I’inhibition a I’éthanol ont
montré clairement que le processus photochmique empreinte majoritairement (86 %)
la voie de dégradation par les radicaux hydroxyles. En plus, ce résultat laisse penser a
I’existence d’autres voies minoritaires telles que 1’oxydation du substrat par les trous
positifs et la réduction du fer ferrique par les électrons solvatés issus de la bande de
conduction.

v Dans la méme optique, nous avons mis en évidence le role joué par I’oxygéne dissous
dans le processus étudié. Les expériences réalisées en anaérobiose ont montré que
I’oxygene est un ¢lément indispensable pour le bon fonctionnement du systéme.

v" En bon accord avec les données bibliographiques, la substitution de 1’AO (diacide
carboxylique aliphatique par I’AC (triacide carboxylique aliphatique) a montré une

diminution de ’efficacité du systeme.

La substitution du polycarboxylate par 1’eau oxygénée sous UV ou UV a permis de

déduire les conclusions suivantes pour le systeme MO/H,0, /Argile/254nm :

e H,0, entraine une amélioration sur le temps, le taux et la vitesse d’abattement du
substrat. La dégradation totale de MO est obtenue en une demi-heure avec une
concentration 10”2 mol/L en H,0s.

e L’influence de la longueur d’onde est remarquable du moment ou I’irradiation du

systéeme a 365 nm a montré une faible dégradation du MO.

156



Conclusion générale

Perspectives

» L’¢évolution des entités de fer mérite d’étre suivie pour corréler 1’efficacité du systéme
au cycle photocatalytique Fe?*/Fe®".

» D’autres polycarboxylates type EDTA et FNTA doivent étre explorés dans le but
d’avoir un pH optimal qui se situe dans la zone des pH des eaux naturelles.

» L’identification des intermédiaires réactionnels formés au cours de la dégradation
vont nous permettre d’éclaircir ou de mettre en évidence les mécanismes impliqués
dans le milieu aquatique.

> La photocatalyse est une technologie prometteuse pour la désinfection et la
décontamination des eaux. L’utilisation de I’énergie solaire, une source d’énergie
inépuisable, ainsi que des substances non toxiques (photocatalyseurs), rend de ce
procédé une alternative durable et écologique aux agents de désinfection
traditionnels. Ce procédé peut étre considéré comme une technologie verte.
Néanmoins, le photocatalyseur doit étre enlevé aprés le traitement. Un post-
traitement sera donc nécessaire ; il consiste en une étape de séparation solide-liquide.

Des travaux dans ce domaine seront donc nécessaires.

157



ANNEXES




[3.3-0664 Quality: =

CAS Mumber:  13059-37-1

b olecular Weight: 153639

Fez 03
[ran Owxide

Fef. Matl Bur. Stand. [U.5.] Monogr. 25, 18, 37 [1981]

olume[C0]: 301.93

[ 5270 Dm: 5.260 g

5.G.: B3 [167) =y

_ell Parameters: “ % e

s 5035 b c 1374 | 2 E r

retremrsr| <5 | |l f

GS/FOM: F30=63(0111.39) | [N ||I||||I|i Ll Ll 1

Heor: 2.4 T T 1 T T

F ad Cuk.al 0 25 a0 7a 100 125 X0

| arbda: 1.540533 ] ] ]

Filter: i intf h k1] A intf kok ] 28 intf b ok

p-sp: diffractometer 24138 30 01 2 |[7193F 10 1 010 [106B2 5 324

bdineral Mame: 33153 100 1 0 4 | 72282 E 1 1 3 (10702 4 0 114

Hematite, zyn JBE12 o1 1 0 |¥5430 8 2 20 (10809 5 410
39.277 3 006 77729 4 306 [111.:5 2 413
40,855 20 11 3 |¥8.760 2 223 (1388 2 048
43519 3 20 2 [antn 5 1 28 (11604 5 1 310
459,480 0 0 2 4 (824939 5 0 210 [117.75 1 3 012
54.091 4 1 1 6 [B4916 71 3 4 (118865 3 2014
BE.152 1 21 1 [BBha2 7226 (12243 E 416
57.429 B 1 2 2 [591.348 2 04 2 (12882 1 238
57.540 0 01 8 [583718 72 110 (12875 3 4 010
B2.451 o 21 4 [595239 <11 112 (13187 5 1 214
£3.991 30 300 95663 3 40 4 (13324 3 330
EE.028 <1[1 2 B][10228 4 318 (14445 4 3 210
E9.601 3 20 8 (1049 <1 2 29 (14757 4 24 4

Fiche JCPDS de I’hématite

19-0629 Cualiby; * FeFe2 04

Ca5 Mumber: lron Oxide

Molecular Weight 23154 Ref: Matl Bur. Stand. [I1.5.] Monogr, 25, 5, 31 [1967]

Wolume[CD]:  531.86

D 5157 Dm: 5176 g

5.G.: Fd3m [227] cE

Cell Pararmeters: [~ w

a8k b C TE =

w f ¥ EE‘ -

S5/FOM: F26=58(.0132, 34] @ | | Ul ] | ||

[Alcor 4.90 T T T T T

Fad: Cuk.al ] 25 50 75 100 125 &

Lambda: 1.54056 ] ] ]

Filker: Mi 2 intf h k|| 28 inf ko k] 2 intf - hok|

d-sp: 18.269 g 111 (70924 4 B 2 0 |106.20 4 B E 2

bineral Mame:; 30.095 a0 220 |[73948 10 5 3 3 (11026 4 840

Magnetite, syn ah422 o0 31 1 | 74960 4 B 2 2 |11873 2 B E 4
37052 8 222|789 2 4 4 4 1221 B 9 31
43.052 20 4 0 0 [86702 4 B 4 2 |12803 g 844
53.391 10 4 22 [B9E17 12 7 31 [138E6 410 2 0
hE.942 a0 511 [94428 E 800 |14323 E 951
B2.515 0 4 4 0 [10222 2 B E D |14484 410 2 2
ER 74 2 F 21 1071 E 7 R 1

Fiche JCPDS de la magnétite

158




421340 Cuality: *

CAS Mumber:  1309-36-0

bolecular Weight: 11997
Yalurme[CD]  153.04

Fe 52

Iron Sulfide

Ref Modland, D, Sywinzki, W ., McCarthw, G, *Baulizz, P., Morth Dakaota State Univ., Fargo,
Morth Dakota, 154, ICDD Grant-in-bid, [1983)

D 5.010 Dirr; N
5.G.; Pa3[208] '
Cell Paramaters: ==
a b417 b a3 "
s 5 gf 2
SS/FOM: F27=08[.0095, 29] E - ‘ ‘ ?_'.i
I/leor: 1.6 ] L] | ] L
Rad: Cuf.al T T T T T -
Lambda; 1.540598 0 20 40 60 80 100 25
Filter: Graph ] ] ]
d.sp: diffractameter 2-\':‘ |r|t'|: h k. | 2-\':‘ |r|t'|: h k I 2-\':‘ |r|t'|: h k. |
Mineral M arne: 28513 311 1 | 64283 16 3 2 1 |925932 <1 4 31
Pyrite 33084 mo 2 00 (F.77 1 4 1 0 |35248 20 333
37107 B3 21 0 | 74200 <1 41 1 99918 o234
40,784 40 2 1 1 | 76.557 B 3 31 |10223 4 1 25
47,411 I/ OZ2 20 [FEAE0 o4 2 0 10709 12 4 410
A0.4391 1 2 21 |81.77 F1 2 4 |10950 <1 4 41
A6.279 B3 3 1 1 | 83640 33 3 2 1145 2 B 31
59.M7 11 2 2 2 18829 Fo4 22 |1M708 E 4 4 2
B1.694 12 0 2 3 | 90633 <1 4 30 |11972 2 B 10
Fiche JCPDS de la pyrite
14-0164 (ualiby: | ARZSZO5[0H)4
A5 Mumber: Aluminum Silicate H_I._JI:IrD:-:iI:Ie o
Malecular Weight 258,16 Ref: Goodvear, Duffin, Mineral. Mag., 32, 902 [1961] £
YWaolume[CD]: 33043 N w
Dx: 2595 Dm: 2645 l
5.G..C1 =&
Cell Parameters: " %
a b185 b 8959 ¢ V407 TE
v 9168 1049 v 89594 Et.
SS5/F0M: F30=35[0.022, 38] &
| o T T
Fad: Cuka 0 10 20 30 40 a0 B0 &
Lambda: 1.5418 ) ) )
Filter: ;] 131 S T I . ntf h kI | 2 intf h ok
d-sp: other 12344 00 001 40018 m 173 2 |E0417 m 223
ineral Mame: 19.826 3/ 020 (4036 5 040 |5.09 25 00 4
K.aolinite-14 20,340 B0 1 1 0 [406%7 m 221 (53532 25 222
21.225 45 1 1 1 [41.083 2001 3 2 |84.313 A 150
21.468 [/ 11 41299 20 201 |54593 25 151
23120 40 0 2 1 | 415658 5 2 20 |5039 a 2410
23.758 25 0 2 1 |42003 0 0 4 1 (55343 a 2 40
24.877 a0 0 0 2 |42374 20 0 2 3 |5h488 10 043
26.054 5 11 1 [42F0 0 041 (55744 a 31 2
26.400 3B/ 111 (43224 m 2 2 2 |B6338 an 310
28.286 2011 2 (43508 5 0 2 3 |56EA Mmoot 33
28.732 20 1 1 2 |43863 o 22 2 (57333 30 043
32811 20 02 2 [45415 3B/ 20 3 (57845 m 152
34 967 3/ 2 01 |45ER7 B/ 1 3 2 [5BIER B0 1 3 4
35151 25 1 3 0 [45575 20 2 21 |88733 m 2 41
35,408 3B/ 1 31 [46523 20 2 21 |539523 a2 24
3RE4 10 1 1 2 | 46853 B/ 13 2 (59863 an 11 4
35,995 45 2 0 0 473149 20 0 4 2 |60.207 a 20 3
Krarar 25 003 (47715 b1 1 3 |61.218 5 311
38,351 0 2 0 2 47955 251 3 3 |61.624 5 2413
33.504 a0 1 31 | 48632 20 0 4 2 |BZ3E0 0L 3 31
39.078 5 11 3 (4339 25 0133
39,291 3/ o1 31 |495596 B o223

Fiche JCPDS de la kaolinite

159




430635 Guality: |

CAS Mumber:

KARZ[SZAII0I0[0OH )2
Paotazsium Aluminum Silicate Hydroxide
Ref: Shimoda, 5., Clays Clay Miner., 18, 269 [1370]

Molecular Weight: 398,31

Wolume[CD): 944,33 N
D= 2802 Cm:_ 2810 '
5.6 C2/:(15) % =
Cell Parameters: "
a 407 b 5210 c 2043 | B 2
oy e E | Ll
S5/FOM: F20=E[0.053, 99) | ‘
[/lcor: 0.36 |l ||| ||'|'| il || T .I||||||I
Fad: Cuka 0 10 20 30 40 0 G0 28"
Lambda: 1.5418 ) ) ) ) )
Filter: Mi 26 intf - kok L] 28 intf - kok L] 28 h k|
drsp: diffractometer 8,627 1 002|373 11 008|538 11[2 010]
Mineral Mame: 17.526 47 0 0 4 |36E80 18 3 1 4 [54.140 17 0219
lite-2b4 2 19.773 E7 1 1 0 [37.056 17 0 2 3 [54.140 17 1 31
19.773 E7 1 1 1 [37.440 16 3 1 2 |55.054 17 318
20,321 17 20 2 [39.434 4 31 3 |55.054 17 2 012
20.e07 E 1 1 1 |40036 9 2271|5633 9 425
22417 E 1 1 2 |40036 9 40 2 |56338 3 133
22EF7 231 1 3 [4083 g 4 0 0 |57.062 9 5 1E
24178 448 2 0 4 (40831 8 2 2 1 |bF0OBZ2 3 3111
25,30 7 o114 [41.299 g 22 3 |58205 3 0 210
2B.624 B4 0 0 B [41.299 g 025 |58.205 9 1 35
27.783 3111 4 [43.464 22 40 2 |58.85E E 3113
29125 44 20 4 [43.464 22 31 7 |B1.852 0331
30.339 17 2 0 B |44.065 17 0 2 B |E1.852 ?EOZ
.74 24 1 1 5 [45.200 33 0 010 [B2735 4 2 012
|22 20 1 1 B [52273 30228 |B27E 4 331
4729 100 0 21 [52273 111
Fiche JCPDS de Villite
471743 Quality: C CaCO3
C45 Mumber: Calcium Carbonate
Malecular Weight 100,09 Ref: Bernstein, L., Menlo Park, CA, USA, Private Communication, [1934]
olume[CD):  367.85
De 2711 Dm: t
5.G. A3c [167) =z
Cell Parameters: \
a 4989 b c 1706 | B E £
o B 7 ER= =
55/FOM: F30=999(0003, 33) | Ll . -
| lcor T T SN I E—
Pad: Cukal 0 25 50 75 100 125 2"
Lambda: 1.54056 ) ) ]
Filker: 2 intf h k|| 28 intf h k| 28 nt-f h ko
d-sp: calculated 23053 89 01 2 [72890 3 2 1 B [10411 24 2174
hineral Mame: 29400 999 1 0 4 |73EES g 0 3 6 [10582 18 234
Calcite 31.435 22 006 |VE269 15 2 2.0 |10612 4 0 48
3|6 147 1 1 0 (FAIET 28 1 1712 |107.33 0 0 216
39408 202 1 1 3 (80938 g 1 3_2 (10802 E 3248
43157 181 2 0 2 [31.54 37 1 210 |10954 42 4 1.0
47113 o024 82103 5 0 114 (11046 19 2 212
47505 217 0 1 8 (83766 B2 1 3 4 |114.03 E 2 37
43603 232 1 1 B (84.B02 }J/ 226 |11793 19 3 28
5E.561 42 1 2 1 |BEA45E 3 2111 (1877 1 416
57397 118 1 2 2 (93083 14 2 014 |119.24 22 1 216
58.078 12 1 010 |94.708 49 4 0 4 |12076 28 1 118
E0.E6E BE 1 2 4 |54.9383 B3 1 38 |12723 E 502
E£0.996 W 208 |9615E 25 1 016 |127.96 322 310
E1.372 3B 1185 |96157 g8 1 115 (12854 E 2 117
£3.050 27 21 5 |597693 E 1 213 (12870 g 1 314
E£4.658 84 300 |593.152 54 3 0712 |13084 25 065 4
E5.E10 48 0 012 |10z 70231 (13396 31 0120
£3.184 19 1 2 7 |10293 273 2.2 113449 g 321
70.239 30 2710 |10352 E 3110 (1357 18 330

Fiche JCPDS de la calcite

160




46-1045 Cuality: *

CAS5S Mumber:

Molecular Weight: 60,03
Yalume[CDT 11301
Dw 2649 D 2GR0

si02

Silicon Oxide
Ref: Kem, A, Evzel W, Mineralogizch-Petrograph. [nst., Univ. Heidelberg, Gemarny,
ICOD Grant-in-did, [1993)

5.6, Paz21 [154)
Cell Parameters:
ad493 b c 5408

t B ¥

S5/F0OM: F30=539(.0018, 31)
|lear 3.41

Fad: Cuk.al

Lambda; 1.5405981

Filker: e

d-zp: diffractometer

kineral M ame:
Cluartz, zyn

Fized Slit
Sart Intensity -=

]

20,860
26,640
36544
33,465
40.300
42450
45733
50139
50622
54.875
55.325
57.235
59.9e0
E4.036
65786
B7.744
63.144
63318
73,468
¥0.660

%n

<1
2
2
<1
<1
<1
1
<1
<1
<1
<1
<1
<1
1
2
<1
3
<1

(]
g
: ||| nm II||II||| M Ll |I|||||I| mn
25 50 75 100 125
it h ok 1] it h ok 1| 2 int-f
16 1 00 |77.675 1 220 [11406
00 1 0 1 79884 2 21 3 |11446
9 1 1 0 |80.047 a2 21 [114E3
8 102 81173 2 11 4 [11588
4 111 8147 2 210 [11753
E 20 0 |83840 1 211 (1183
4 201 |B4957 <1 20 4 (12012
12 11 2 |27.439 ¢ 20 3 [121.85
¢ 00 3 |90831 2 31 2 (12280
4 20 2 |92788 <1 400 |127.25
2 103 9468 1 105 [131.20
¢ 21 0[95119 ¢ 401 (13275
9 211 |96238 1 21 4 (12429
2 11 3 [98781 1 22 3 [13B42
<1 300 [10223 <1 115 [137.89
E 21 2 10256 21 3 [1403
7 20 3 (10387 ¢ 30 4 (14325
5 301 |10420 <1 320 11441
2 10 4 10659 a 221
3302 (112N 410

[y IR R Ry B T B SOt B R Y L S S T R

WwOWw—_Looo oo oOrR =2 Ok

RO WM E = MO O T =Ly

Fiche JCPDS du quartz

161




uadla
diisall) gl AY (o si- 5ih Al Jgall el Allad sae Al o () Gl e g
Aall ash e Jae Juabia Jleninly 1385 ¢ e Jass (8 (o) (sodal) anall 5 (Ml
sae Jlaninly Aaall Juabiall 200 58l 5 Al (ailiadll du) 50 & Canll (e Y1 6 3all b
(5 AN ) el i) SV ) el el dalaill (sl ana Gl 1 LS
g oloadl sl g Al 9 5l) 5 A sl ddlidadl)
di ool A deagil) b dlalall sald) mh e g pmal) oilall ) i) S a0 ekl
s Ual & w058 el Dl (e A8y 15 20 pabaial) Jaad Aady 30 D
4282 30 2 )5V ) Jsasl
G5 AnlflLsl auil/é slof/Jualia rallaill ¢ giid g3 gh 48 yhay A seall Jladll dylee 4l j0 cuilS
ofislall € 5 4 el i JMA (e (argile/polluants/acideoxalique /UV) Al
A Y Gy By Gadl AV (UV ) asedidl (358 4 il JIail) 465 aladinly (ol
Ay guaall 2 gall 38 yig daall 3855 Al 5V A anll dn o rie ddlida julas aladiuly
L)l llaliall salall aga s (A1 o) 8 Giislall Gl Jaill Jame o ) il s
Foal il dee (A € IS s 38 LY Gaes JA) of WS il gl Jlaily
e Jumdl ()65 A3 B gkl ) Jeasill 2338 5 (190 Yo s A1)
[Jualall]= 1 g/L, pH=3-4 (&aseall a3), (MOI/L) 1072 = [CLILSY) [maa]
A3l o2 3 ydine A1) oy Apsadll A23WG A guall i) QUi (o gl o gl @ jelal 8
Y e ye g saxiall Al jiae gd (Guadd) dadl aladiul AplSeY dually las sacly A
i) Jas gl 3 A gamal) gLl

(lislall ¢ gl Jadll dadlaie pe st i deatiall 3oy Cllee 1 dpalidall claldl)
(Sl sl



Summary

This work aims to study and evaluate the efficiency of a photo- catalytic process photo-
Fenton-type for the removal from aqueous medium of an azo dye (orange methyl) and a
pesticide (linuron) belonging to phenylurea family. It was for objective to study (or to
investigate) the photocatalytic activity of a local clay rich in iron oxide for the degradation of

certain kind of organic compounds, in particular dyes and pesticides.

The first part of this work has been devoted to the acquisition of some local clay and the
obtaining of their characteristic properties by a few characterization methods such as: thermal
analysis (ATD and ATG), scanning electron microscope, X-ray diffraction, UV-visible

spectroscopy and X-ray fluorescence.

The adsorption kinetics of two pollutants showed that the equilibrium is reached practically in
30 minutes. The adsorption rate was rapid at the first 15 minutes of the process and then

becomes slow for the rest of stirring time to reach equilibrium after 30 minutes.

The photo-degradation process of heterogeneous photo-Fenton type (clay/pollutant/oxalic
acid/UV system) was studied by monitoring the change in the concentration of organic
pollutants using the UV-Vis spectroscopic analysis technigue as a function of irradiation time.
The degradation was studied by investigating the effect of different operational parameters
such as: the initial pH, the concentration of the catalyst and the concentration of organic

materials.

The results indicated that the photodegradation rate of two pollutants was clearly increased
in the presence of clay compared with the direct photolysis. The introduction of oxalic acid
considerably improved the photocatalytic process (about 90% removal). The optimal
conditions for a better degradation were obtained for: [clay] = 1 g/L and acidic pH (between 3

and 4) in the presence of [oxalic acid] = 10 M.

The exposition of the photocatalytic system to sunlight causes the disappearance the organic
pollutant in a significant way. This fact is very promising and highlighting the possibility of
using sunlight, a source of renewable and free energy as an alternative to UV radiations for

the elimination of organic pollutants from the aquatic environment.

Key words: Advanced oxidation processes, heterogeneous Photo-Fenton, Photodegradation,

Pollutants, Photocatalyst.



Résumé

Ce travail vise a étudier et évaluer I’efficacité d’un processus photo catalytique de type photo-
Fenton pour 1’élimination en milieu aqueux hétérogene d’un colorant azoique (méthyle orange)
et un pesticide (linuron) appartenant a la famille des phénylurées. 1l a pour but d’examiner
I’activité photocatalytique d’une argile locale riche en oxyde de fer a dégrader certains types de
composés organiques en particulier des colorants et des pesticides.

Le premier partie de ce travail a été consacré a1’acquisition d’une argile locale et 1’obtention de
ses propriétés: I’analyse thermique (ATD et ATG), la microscopie électronique a balayage, la
diffraction des rayons X, la spectroscopie UV-visible et la fluorescence X.

La cinétique d’adsorption de deux polluants a montré que 1’équilibre est atteint pratiquement au
bout de 30 minutes. L’adsorption était rapide durant les 15 premieres minutes du processus et
puis devient lente pour le reste de temps d’agitation pour atteindre 1’équilibre aprés 30 minutes.

Le processus de photodégradation de type photo-Fenton hétérogéne (systeme :
argile/polluants/acide oxalique /UV) a été étudié en surveillant le changement de la
concentration de polluants organiques par spectroscopique UV-Vis en fonction du temps
d’irradiation. La degradation a été étudiée en examinant I’effet des différents paramétres
opératoires tels que : le pH initial, la concentration du catalyseur et la concentration de matieres
organiques.

Les résultats indiquent que le taux de photodégradation de deux polluants a nettement augmenté
en présence d’argile par rapport a la photolyse directe. L’introduction de ’acide oxalique a
amélioré considérablement le processus photocatalytique (environ 90 % d’élimination). Les
conditions optimales de dégradation sont: [argile] = 1 ¢g/L et pH acide (entre 2 et 2.8) en
présence de [acide oxalique] = 10 M.

L’exposition du systéeme photocatalytique a la lumiére solaire entraine la disparition des
polluants organique d’une maniére significative. Cette observation est trés prometteur et met en
évidence la possibilité d’utiliser la lumiére solaire (source d’énergie renouvelable et gratuite)
comme une alternative au rayonnement UV artificiel pour 1’élimination des polluants organiques
du milieu aquatique.

Mots clés: Processus avances d'oxydation, Photo-Fenton heétérogene, Photodégradation,
Polluants, Photocatalyseur.





