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Résumé

L’industrialisation et 1’utilisation croissante de produits chimiques et médicamenteux sont
aujourd’hui les causes d’une dissémination dans 1’environnement aquatique d’importants
polluants toxiques et récalcitrants. Cependant, I’¢limination de ces derniers par les
techniques de traitement classiques demeure inefficace. Actuellement, la solution alternative

est 'utilisation des POA.

Ainsi, cette étude s’inscrit dans cette logique et vise a évaluer I’efficacité et I’applicabilité
d’un nouveau procédé d’oxydation : la photodégradation solaire utilisant comme matériau
semi-conducteur du sable titanifére. Ce dernier est un sous-produit de I’industrie du
Zirconium et a une valeur commerciale trés faible. L’activité photocatalytique de ce matériau
et sa capacité d’adsorption ont été testées sur un insecticide (azadirachtine), un antibiotique
(ofloxacine) et des effluents reconstitués d’une industrie de tabac. Des résultats concluants
et satisfaisants ont été¢ obtenus. Ces derniers ont montré que 1’élimination de ces polluants
est influencée par un certain nombre de parameétres. En effet, un pH compris entre 6 et 6,5 a
permis d’avoir une meilleure dégradation des polluants. Des concentrations maximales en
sable titanifére de 150, 160 et 320 g/L ont été retenues respectivement lors de I’élimination
de I’azadirachtine, de 1’antibiotique et de 1’effluent de tabac. Dans ces conditions, les taux
d’abattement sont respectivement 70, 71,42 et 60 % pour des concentrations initiales de 200

mg/L, 200 mg/L et 240 mg/L.

Mots clés : Photodégradation, sable titanifere, azadirachtine, ofloxacine, effluent de tabac.




Abstract

Industrialization and the increasing use of chemical and medicinal products are now the
result of the dissemination in the aquatic environment an important toxic and recalcitrant
pollutants. However, elimination of the latter by conventional treatment technics remains
ineffective. Currently, the alternative solution is to use APO.

Thus, this study is in line with this logic and aims to evaluate the effectiveness and
applicability of a novel oxidation process: solar photodegradation using titaniferous sand as
a semiconductor material. The latter is a by-product in the Zirconium industry and has a very
low commercial value. The photocatalytic activity of this material was applied to an
insecticide (azadirachtine), an antibiotic (ofloxacine) and reconstituted effluents from a
cigarette industry. Successful and satisfactory results were obtained. The latter have shown
that the elimination of these pollutants is influenced by a certain number of parameters.
Indeed, a pH between 6 and 6.5 allowed a better degradation of the pollutants. Maximum
titaniferous sand concentrations of 150, 160 and 320 g/ L were retained respectively for the
elimination of azadirachtine, the antibiotic and the tobacco effluent. Under these conditions,
the abatement rates are respectively 70, 71.42 and 60% for initial concentrations of 200 mg

/L,200 mg/L and 240 mg / L.

Keywords: Photodegradation, titaniferous sand, azadirachtine, ofloxacine, Tobacco effluent




Symboles et Abréviations

*OH: radical hydroxyle

AFNOR : Association Francaise de Normalisation

Alun : sulfate d’aluminium

BC : Bande de conduction

BV : Bande de valence

C : Concentration en mg/L

Ce : Concentration du polluant a I’équilibre en mg/L

Co : Concentration initiale du polluant en mg/L

Cu : Coefficient d’uniformité

D1o: Diamétre des mailles qui laisse passer 10 % de 1’échantillon soumis a 1’analyse (mm)
Dso: Diamétre moyen des particules en mm

Deo: Diameétre des mailles qui laisse passer 10 % de 1’échantillon soumis a 1’analyse (mm)
DBOs: Demande Biochimique en Oxygene pour 5 jours en mg/L

DCO : Demande Chimique en Oxygéne en mg/L

DCOo : Demande chimique en oxygene du polluant initialement en mg/L

DCOec : Demande chimique en oxygene du polluant a 1’équilibre en mg/L

DDT : Dichloro-diphényl-trichloroéthane

Eap: Enérgie d’activation apparente

HAP : Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques

Ki: constante de vitesse d'adsorption du substrat du modele de pseudo premier ordre (min-
)

K2 : la constante de vitesse pour une cinétique du pseudo second ordre (g.mg!.min")

Kt : Constante de Langmuir

Kvn = constante de Langmuir-Hinshelwood

Koy : la constante de taux de diffusion intraparticulaire (mg.g™!.min™"?).
L-H: Langmuir-Hinshelwood

MEST : Matieres En Suspension Totales en mg/L

MON : Matieres Organiques Naturelles




Mstr: Masse de sable titanifcre

N : Azote en mg/L

NS05-061 : Norme Sénégalaise de rejets d’eaux usées
NTU : Nephelometric Turbidity Unit

P : Phosphore en mg/L

PCB : Polychlorobiphényles

pHrzc: pH Point Zéro Charge

POA : Procédés d’Oxydation Avancée

Q= Capacité d’adsorption en mg/g

Qe : Capacité d’adsorption a I’équilibre mg/g
Qmax : Capacité d’adsorption maximale en mg/g
Q«: capacité d'adsorption a l'instant t (mg.g™)

T : température en °C

UV: ultraviolet

V= vitesse de dégradation photocatalytique

X : Charge polluante

0: taux de recouvrement

A: longueur d’onde en nm

pabs : Masse volumique absolue en kg/m?

papp : Masse volumique apparente en kg/m?

®: Ensoleillement global du milieu
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Introduction Générale




Depuis quelques décennies, les rejets industriels se sont considérablement accrus au Sénégal.
Or, sans prétraitement ou traitement, ces eaux usées industrielles constituent une
problématique environnementale. En effet, elles sont chargées de polluants émergents
réfractaires et toxiques et peuvent entrainer la dégradation de biotopes terrestres et marins
(Zaviska et al., 2009) . La baie de Hann (Dakar) est I’un des exemples typiques de ’effet de

la pollution industrielle sur le milieu marin.

Ces constats ont emmené les autorités Sénégalaises a tenir un conseil interministériel sur la
baie de Hann en 2001 et a élaborer un plan d’action pour la réhabilitation de la baie avec
comme objectif majeur I’assainissement des rejets liquides industriels et domestiques. Ainsi,
a l'instar de la communauté internationale, le gouvernement du Sénégal s’est doté d’un
arsenal juridique. Alors, pour mieux répondre aux exigences réglementaires en maticre de
rejets de déchets liquides, les entreprises doivent gérer de fagcon écologique et efficace les
eaux usées qu’elles générent. Ceci dans le but de préserver I’environnement, les ressources
naturelles et les conditions de vie des populations. Et pour ce faire, il faut élaborer,
développer, modéliser et valoriser une filiére de traitement des eaux usées industrielles avant
leurs rejets dans I’environnement. Donc, le défi majeur est de trouver une méthode efficace

permettant de traiter les effluents industriels.

Plusieurs techniques de traitement conventionnelles ont été proposées ces derniéres années
pour I’élimination des polluants dans les eaux usées industrielles. Il s’agit notamment de
procédés biologiques et de procédés physico-chimiques comme la nanofiltration,
I’adsorption, la coagulation, la floculation et I’oxydation chimique par des agents oxydants
tels que le chlore, I’0zone, le peroxyde d’hydrogene etc. Toutefois, ces polluants industriels
sont souvent réfractaires a ces méthodes de traitement conventionnelles (Gomez et al.,
2007) ; (Klavarioti et al., 2009). En outre, les procédés biologiques sont par exemple inhibés
par la toxicité de la pollution (Borja et al., 1997). De plus, les procédés physico-chimiques
ne résolvent pas le probléme car ils ne font que déplacer la pollution d’une phase a une autre,

ce qui nécessiterait des investissements supplémentaires.

C’est ainsi que les procédés d’oxydation avancée (POA) ont vu le jour pour apporter leur
solution. Ces derniers reposent sur la génération dans le milieu aqueux d’entités chimiques
trés réactives, les radicaux hydroxyles (HO') (Oxydant le plus puissant que I’on puisse
utiliser en phase aqueuse) (Alalm et al., 2017). Ils peuvent décomposer les molécules les

plus récalcitrantes en molécules biologiquement dégradables ou en composés minéraux, tels




que CO; et H>O ((De la Cruz et al., 2013) ; (Prieto-Rodriguez et al., 2013)). Au sein des
POA, la photodégradation, particuliérement sur le dioxyde de titane, s’est révélée comme un
moyen potentiel pour le traitement des polluants présents dans les effluents. Ce procédé
consiste en une combinaison d’une source de lumicre ultraviolette (de longueurs d’onde A<
400 nm) avec du dioxyde de titane. Ce dernier a été caractérisé par ces remarquables

propriétés d’adsorption et photocatalytiques.

Ainsi, les excellentes propriétés et utilisations du dioxyde de titane nous ont incité a utiliser
du sable titanifére (ilménite). Ce dernier est un résidu de traitement lors de 1’extraction du
zirconium dans une industrie minicre installée au Sénégal. Il fait partie des principaux
composés du sable noir et est considéré comme le constituant ayant la plus faible valeur
commerciale. Il est trés disponible et bon marché comparé au dioxyde de titane anatase
habituellement employé en dégradation photocatalytique. Donc, il serait vraiment un
intéressant semi-conducteur pour I’élimination des polluants présents dans les eaux usées.
De plus, I’utilisation du systeéme sable titanifére et rayonnement ultraviolet pour le traitement
de I’eau n’a pas encore connu un essor. Toutefois, le sable titanifére a été utilisé dans les

travaux de (R. Aba-aaki et al., 2014) comme massif filtrant pour la dépollution de I’eau.

De ce fait, le but de cette these, est d’étudier 1’élimination de polluants organiques dans les
eaux par photodégradation en utilisant comme semi-conducteur du sable titanifere.
L’avantage de ce procédé est la possibilité d’utiliser la lumicre solaire comme source
d’irradiation ((Berberidou et al., 2017) ; (Saien et al., 2011)). En outre, dans un contexte a
fort taux d’ensoleillement comme c’est le cas de notre pays, 1’utilisation des radiations

solaires pour le traitement de la pollution chimique dans 1’eau serait un atout.

Les tests de photodégradation ont été réalisés de fagon discontinue dans un réacteur batch et

dans un réacteur tubulaire avec recirculation du fluide.

Ce manuscrit est composé de cinq chapitres. Dans le premier chapitre, une synthese
bibliographique décrit d’abord la problématique de la contamination des eaux par les
polluants. Ensuite, cette partie est suivie d’une présentation des différentes méthodes de
traitement des polluants industriels. Ces techniques de traitement ont été comparées du point

de vue de leurs efficacités, de leurs colts et de leurs facilités de mise en ceuvre.




Le deuxiéme chapitre présente les produits et le matériel utilisés pour réaliser cette étude,
par exemple, les réactifs, les polluants, les semi-conducteurs (sable titanifére et dioxyde de
titane anatase), les dispositifs expérimentaux ainsi que les techniques analytiques employées.
Les modes opératoires appliqués pour I’élimination des polluants des eaux et la

caractérisation granulométrique du sable titanifére y sont aussi décrits.

Le troisieme chapitre est consacré a la présentation des résultats d’études sur la
caractérisation granulométrique du sable titanifére et la dégradation photocatalytique d’une
solution aqueuse d’un insecticide, [’azadirachtine technique, sur le sable. La
photodégradation de I’insecticide a été réalisée d’une part dans un réacteur batch et d’autre
part dans un réacteur tubulaire avec recirculation de la solution. Un certain nombre de

parameétres opératoires sont optimisés.

Dans le quatrieme chapitre, nous avons d’abord étudié et optimisé 1’adsorption d’un
antibiotique fluoroquinolone, ofloxacine, sur le sable titanifére. En effet, I’adsorption du
polluant a la surface du semi-conducteur (le sable titanifére) est I’étape initiale qui précede
I’activité photocatalytique. Ensuite, le rendement d’élimination de 1’antibiotique a été

amélioré par photodégradation.

Enfin, le cinquiéme chapitre a fait ’objet d’une étude sur un couplage de fagon discontinue
entre la coagulation chimique et la photodégradation pour le traitement des effluents d’une
industrie de cigarettes. La coagulation chimique a été utilisée comme prétraitement afin
d’améliorer la clarté de 1’effluent pour qu’il ait une bonne pénétration de la lumiécre lors du

traitement par photodégradation.




Chapitre I : Synthese
Bibliographique




I.1 Généralités sur les eaux usées

Les eaux usées sont des eaux altérées par 1’activité humaine suite a des usages domestiques,
industriels, artisanaux, agricoles et autres. Ainsi, nous distinguons généralement quatre
grandes catégories d’eaux usées suivant leur provenance : les eaux usées pluviales ou de
ruissellement sur les surfaces impermeabilisées, les eaux usées domestiques, les eaux usées

agricoles et les eaux usées industrielles.

I.1.1 Les eaux usées pluviales

Elles sont constituées de I’ensemble des eaux rejetées pendant un événement pluvieux.
L'origine des polluants contenus dans ces eaux est multiple. En effet, au contact avec 1’air,
elles se chargent d’impuretés (absorption de fumées industrielles), puis, en ruisselant, les
eaux lavent les supports sur lesquels elles s’écoulent et se chargent de résidus déposés sur
les toits et les chaussées des villes (huiles de vidange, carburants, résidus de pneus, métaux
lourds...). Ce qui fait que les concentrations en polluants sont trés variables et peuvent étre
trés importantes. Toutefois, 90 % de sa charge polluante est sous forme solide et non,
dissoute (Sancey, 2011). Du fait des volumes en jeu, les masses rejetées constituent une
source majeure d'apport de polluants aux milieux aquatiques superficiels et souterrains et

peuvent entrainer une dégradation des cours d’eau (Chocat et al., 2007).

1.1.2 Les eaux usées domestiques

Les eaux usées domestiques proviennent essentiellement des différents usages domestiques
de I’eau. Elles représentent une pollution organique et sont souvent considérées, a tort ou a
raison, comme biodégradables et donc ayant peu d’impact sur I’environnement (Sancey,

2011). Elles se subdivisent en eaux vannes et en eaux ménageres.

e Les eaux vannes font référence aux rejets des toilettes chargés de sous-produits de
la digestion tels que les maticres fécales, urinaires, organiques, azotées etc.

e Les eaux ménaggres sont issues des baignoires, lavabos, éviers, machines a laver.
Elles sont chargées de détergents, de graisses, de solvants, de débris organiques, etc.
En général, ces eaux ne font 1’objet d’aucun prétraitement et sont directement

envoyées dans les stations d’épuration. Toutefois, certains polluants chimiques, plus




ou moins persistants, comme les résidus médicamenteux, cosmétiques ou encore les

produits de traitement des eaux de piscines peuvent s’y retrouver (Sancey, 2011).

1.1.3 Les eaux usées agricoles

L’agriculture moderne est devenue une source essentielle de la pollution des eaux et des sols.
En effet, les agriculteurs utilisent d’importants produits agrochimiques comme, des
insecticides, des herbicides, des fongicides, des fertilisants et des produits vétérinaires. Ces
derniers sont responsables de rejet d’importants polluants organiques ou inorganiques dans
les eaux de surface ou souterraines. L’ impact de ces rejets de pesticide sur I’environnement
est devenu une réalité¢ manifeste et une menace sérieuse pour les especes, les communautés
ou les écosystémes entiers (Adam et al., 2010). Les risques potentiels liés a ’utilisation des

pesticides sont un sujet controversé.

Il a été estimé 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 ciblés ou
qu'ils ingérent est minime. La plupart des chercheurs 1'évaluent a moins de 0,3%, ce qui veut
dire que 99,7 % des substances déversées s'en vont «ailleurs» (Pimentel, 1995) et se
retrouvent sur I’environnement. En effet, les matieres actives phytosanitaires sont appliquées
le plus souvent sous la forme de liquides pulvérisés sur les plantes et/ou sur le sol. Ces
dernicres 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

(Sinfort et al., 2009).

1.1.3.1 La volatilisation

C'est I'une des causes principales de fuites de pesticides hors de la zone cible, notamment
quand les traitements visent la surface du sol ou celle des végétaux (Leistra et al., 2008) .
Les pesticides vont se retrouver sous forme de vapeurs dans 1’air. La volatilisation du
pesticide a partir des surfaces traitées est principalement fonction de la chaleur, de la pression

de vapeur associée au pesticide et de ’humidité relative (Tellier, 2006).

1.1.3.2 Le ruissellement et le lessivage

Les pesticides peuvent aussi étre transportés par les phénomenes de ruissellement (pesticide

sous forme dissoute ou li¢ a des particules de sols) et de lessivage. En effet, une fraction




importante des produits phytosanitaires déposés sur les plantes ou le sol ruisselle puis
s’infiltre pour atteindre et contaminer respectivement les eaux de surface, puis les eaux
souterraines (Gerecke et al., 2001). Les caractéristiques physicochimiques propres a chacun
des pesticides telles que la persistance, 1’adsorption, la pression de vapeur et la solubilité du
pesticide influencent sa tendance a quitter la zone cible. Les caractéristiques du sol et de la
nappe d’eau souterraine, les précipitations, le travail du sol, les méthodes d’application, les
pratiques culturales et le choix du pesticide jouent également un role important sur les pertes

de pesticides par ruissellement et lessivage.

1.1.3.3 La dérive par le vent

Ce phénomene est essentiellement 1ié¢ au mode d’application. En effet, lors de 1’application,
les pesticides peuvent étre transportés par 1’air et se retrouvent hors de la zone cible (Lebeau
et al., 2011) . Le phénomeéne de la dérive est influencé, entre autres, par la taille des
gouttelettes pulvérisées, la vitesse du vent, le type d’équipement utilisé et la hauteur de la
pulvérisation. Certains pesticides moins sujets a la photodégradation peuvent étre transportés
sur de grandes distances. Par la suite, ces résidus de pesticides sous forme gazeuse peuvent
étre soustraits de I’atmospheére par condensation et retourner dans 1’eau ou sur le sol par
I’effet des précipitations ou par le dépot de fines particules solides (Tellier, 2006). D’une
manicre générale, une fois dispersés dans 1’environnement, certains pesticides peuvent étre
dégradés par la lumicre ou les micro-organismes, tandis que d’autres persistent et peuvent
s’accumuler ou se transformer en d’autres contaminants parfois plus a risque que le produit
d’origine et par conséquent, causent des nuisances sur I’environnement. Les mécanismes de

transport des pesticides dans I’environnement sont donnés par figure I.1.




Figure I. 1 : Mécanisme de transport des pesticides dans I’environnement (Tellier, 2006)

1.1.4 Les eaux usées industrielles

Bien que la production industrielle apporte des produits, des services et des emplois a
I’économie mais elle constitue une importante source de pollution organique et toxique des
eaux. Les eaux usées industrielles sont variées et leurs caractéristiques différent d’une
industrie a une autre. En plus d’étre chargées de matiéres organiques, azotées ou
phosphorées, elles peuvent contenir des produits toxiques, des micropolluants organiques,
des métaux lourds, des solvants, des hydrocarbures etc (Lakhdari, 2011). Ainsi,
contrairement aux autres types d’eaux, les eaux usées industrielles sont difficiles a traiter car
elles sont de nature et de composition extrémement variables. Le traitement des eaux usées
industrielles est devenu 1’une des préoccupations majeures pour de nombreuses industries.
En général, ce sont les eaux de fabrication qui sont a I’origine des difficultés les plus
importantes. En effet, certaines eaux usées (bains de traitement de surface, eaux de cokerie...)
posent de sérieux problémes de pollution, alors que d’autres comme celles du secteur agro-
alimentaire (laiterie, sucrerie...) sont, certes fortement chargées, mais facilement

biodégradables, et donc valorisables.




1.2 Pollution des eaux

Selon le code de I’environnement du Sénégal, la pollution des eaux est définie comme étant
I’introduction dans le milieu aquatique de toute substance susceptible de modifier les
caractéristiques physiques, chimiques et biologiques de 1’eau et de créer des risques pour la
santé¢ de I’homme, de nuire a la faune et a la flore aquatiques, de porter atteinte a I’agrément
des sites ou de géner toute autre utilisation normale des eaux (MIZI, 2006). L’Humanité,
pour satisfaire ses besoins sans cesse en matiére d’alimentation et de santé, a synthétisé de
facon volontaire toutes sortes de molécules de plus en plus complexes, comme les
médicaments, les produits phytosanitaires, les plastifiants, etc. Ces activités menées sont a
I’origine de la génération d’importants polluants dans I’environnement.

Par exemple, l'industrie chimique moderne exploite un trés grand nombre de composés
minéraux ou organiques de toxicité souvent élevée ou encore peu dégradables. Il a été estimé
que plus de 530 nouvelles molécules sont mises sur le marché chaque année et qu'au total
environ 120 000 molécules minérales ou organiques de synthése font l'objet d'un usage
commercial dans le monde (Bliefert and Perraud, 2008).

Le tableau I.1 donne divers contaminants des eaux ainsi que leurs sources.

Tableau 1. 1 : contaminants des eaux usées et leurs sources, d’aprés (Sancey, 2011)

Contaminants Source (s)
solides en suspension domestique, industries
matieres organiques biodégradables domestique, industries
matieres organiques réfractaires Industries
métaux lourds industries, mines
résidus de pesticide secteur agricole
Nutriments domestique, industries, secteur agricole
solides dissous inorganiques domestique, industries
organismes pathogenes Domestique

Pour mieux choisir le procédé adéquat pour I’élimination des matieres polluantes, les eaux
usées doivent subir une caractérisation par plusieurs parametres physico-chimiques et

biologiques.




e Les Matiéres En Suspension Totales (MEST)

Elles sont exprimées en mg/L et représentent I’ensemble des matiéres non dissoutes
contenues dans I’eau. Les MEST comportent a la fois des éléments minéraux et organiques.
Leur abondance réduit la pénétration de la lumieére d’ou une baisse de 1 activité
photosynthétique et favorise le colmatage des branchies des poissons provoquant ainsi leur

mort par asphyxie (MIZI, 2006).
e La Demande Chimique en Oxygéne (DCO)

Elle est exprimée en mg d’oxygéne par litre et mesure la quantité d’oxygéne nécessaire pour
oxyder chimiquement et totalement les matiéres oxydables de I’effluent. Ces maticres
organiques seront transformées en gaz carbonique (CO3) et en eau (H20). Une élévation de
sa teneur dans les rejets entraine une diminution de la photosynthése et une consommation
de I’oxygene dissous dans I’eau au détriment des étres vivants aquatiques aérobies (MIZI,

2006).
e La Demande Biologique en Oxygene (DBOs)

Elle est exprimée en mg d'oxygene par litre et mesure la quantité de matieres organiques
biodégradables présentes dans l'eau. Plus précisément, ce paramétre mesure la quantité
d'oxygene nécessaire a la destruction des matieres organiques grace aux phénomenes
d'oxydation par voie aérobie. Pour mesurer ce parametre, on prend comme référence la
quantité d'oxygeéne consommeée au bout de cinq jours : c'est la DBOs, demande biochimique

en oxygene sur cing jours.
e L’azote
Elle peut se présenter sous plusieurs formes dans I’eau usée. On a :

- L’azote organique ou l’azote se retrouve dans des molécules avec de
I’hydrogéne, du carbone, et du phosphore ;

- L’azote ammoniacal ou I’azote est sous forme d’ammoniac dissous dans 1’eau
(NH3) ou sous forme d’ion ammoniacal (NH™) ;

- Les nitrates NO3™ (qui sont une forme stable de 1’azote dans la nature) ou les

nitrites NOz




Sa présence dans les eaux, peut entrainer une mortalité importante des poissons.

e Le phosphore

Il est sous forme organique ou sous forme minérale (HPO4> orthophosphate, ou
polyphosphate). Sa forte présence favorise la prolifération des algues, comme les
cyanobactéries qui sont toxiques pour le régne animal (Giani et al., 2005) , et du plancton
entrainant la tendance du milieu vers I’anoxie, condition favorable au développement des

organismes anaérobies : ¢’est 1’eutrophisation.
e LepH

Le pH (potentiel d’hydrogéne) mesure 1’activité chimique des ions H" sur une échelle de 0
a 14 et rend compte sur 1’acidité ou la basicité d’une solution. Sa valeur doit étre comprise
entre 6 et 9 lors du rejet des eaux usées dans un milieu naturel. Ainsi, une modification
importante de cette valeur peut entrainer un déséquilibre physico-chimique du milieu

récepteur (Belghyti et al., 2009).
e La température

Certains rejets industriels (eaux de refroidissement) ont tendance a avoir des températures
¢levées qui peuvent affecter le milieu récepteur. En effet, I’élévation de la température dans

les eaux peut entrainer (Stumm and Morgan, 2012) :

- Une baisse sensible de la teneur en oxygene dissous surtout si le milieu aquatique est
chargé de matieres organiques ;

- Une augmentation de la toxicité de certaines substances. Par exemple, la toxicité du
cyanure de potassium est multipliée par deux pour un accroissement thermique de
10°C;

- Une réduction de la résistance des animaux et une multiplication des agents

pathogenes (Arrignon, 1998).




e Les micropolluants :

Beaucoup de substances de synthése telles que des résidus de médicaments, des produits de
soins corporels, des détergents et des pesticides, des plastifiants, des hydrocarbures etc sont

couramment utilisées et évacuées avec les eaux usées.

Ces molécules, en raison de leur toxicité, de leur persistance et de leur bioaccumulation sont
de nature a engendrer des nuisances méme lorsqu'elles sont rejetées en trés faibles quantités,

d’ou leur appellation de « micropolluants » (Margot and Magnet, 2011).

Les concentrations mesurées sont en général trés faibles, excédant rarement quelques
dizaines de nanogrammes par litre. Les risques associés a une exposition chronique a ces
substances sont encore largement discutés par les scientifiques. Néanmoins, de nombreux
travaux montrent qu’a faibles concentrations, certains micropolluants auraient des effets sur
le fonctionnement des écosystémes avec, notamment, des effets observés sur le

comportement des organismes aquatiques et la sant¢ humaine (Choubert et al., 2013).

D’une maniere générale, la pollution des eaux constitue une véritable menace pour
I’environnement et pour la sant¢ méme des hommes. C’est ce qui a amené la communauté
internationale a se doter d’un arsenal juridique dont I’objectif est de protéger

I’environnement contre les nuisances causées par les rejets sauvages.
1.3 Réglementation Sénégalaise des eaux usées

Le code de I’assainissement impose (Loi N° 2009-24 Du 8 Juillet 2009 Portant Code de
I’Assainissement | Ordre Des Avocats Du Sénégal, 2017), dans son article L52, le
déversement des eaux usées industrielles dans 1’égout publique si celui-ci est situé a moins
de 60 m de DP’entreprise. Toutefois, les effluents a rejeter doivent étre conformes aux
dispositions légales fixées par la norme NS05-061 (Norme Sénégalaise: NS 05-061, 2001).

Cette norme précise les valeurs limites pour le raccordement a une station d’épuration et les

rejets d’eaux épurées en milieu naturel.

Ainsi, lorsque le flux maximal apporté par 'effluent est susceptible de dépasser 15 kg/j de
MEST ou 15 kg/j de DBOs ou 45 kg/j de DCO, les valeurs limites imposées a l'effluent a la
sortie de l'installation avant raccordement a une station d'épuration urbaine ne peuvent

dépasser :




e MEST: 600 mg/L ;

e DBOs: 800 mg/L ;

e DCO: 2000 mg/L;
e Azote total (exprimé en N) : 150 mg/L ;

e pH: 6-9;

e Température : 30°C.

Pour les micropolluants minéraux et organiques, les valeurs limites suivantes sont tolérées :

¢ indice phénols 0,5 mg/L si le rejet dépasse 5 g/j ;
e phénols 0,5 mg/L si le rejet dépasse 5g/j ;
e chrome hexavalent 0,2 mg/L si le rejet dépasse 5 g/j ;
e cyanures 0,2 mg/L si le rejet dépasse 3 g/j ;
e arsenic et composés (en As) 0,3 mg/L si le rejet dépasse 3 g/j ;
e chrome (en Cr3) 1 mg/L si le rejet dépasse 10 g/j ;
e hydrocarbures totaux 15 mg/L si le rejet dépasse 150 g/j ;
o fluor et composés (en F) 25 mg/L si le rejet dépasse 250 g/j.

De plus, I’article L72 précise que les rejets des eaux traitées en milieu naturel, doivent obéir
aux normes en vigueur (norme NSO05-061). Ainsi, les valeurs limites suivantes sont

autorisées :

e Matiéres en Suspension Totales (MEST) : 50 mg/L
e DBOs (sur effluent non décanté) :
- 80 mg/L si le flux journalier maximal autorisé n'excede pas 30 kg/j;
- 40 mg/L au-dela.
e DCO (sur effluent non décanté) :
- 200 mg/L si le flux journalier maximal autorisé n'excede pas 100 kg/j;

- 100 mg/L au-dela.

Toutefois, des valeurs limites de concentration différentes peuvent étre fixées par l'arrété

d'autorisation, lorsqu'il existe une valeur limite exprimée en flux spécifique de pollution.




e Azote (azote total comprenant 1'azote organique, 1'azote ammoniacal, 1'azote oxydé)
: 30 mg/L en concentration moyenne mensuelle lorsque le flux journalier maximal

est égal ou supérieur a 50 kg/jour.

Néanmoins, des valeurs limites de concentration différentes peuvent étre fixées par l'arrété
d’autorisation lorsque le rendement de la station d'épuration de 1'installation atteint au moins

80 % pour 'azote pour les installations nouvelles et 70 % pour les installations modifiées.

e Phosphore (phosphore total) : 10 mg/L en concentration moyenne mensuelle

lorsque le flux journalier maximal autorisé est égal ou supérieur a 15 kg/jour.

Cependant, des valeurs limites de concentration différentes peuvent étre fixées par l'arrété

d'autorisation.

Ainsi, toute entreprise qui enfreigne la norme doit verser une redevance sur la base de la
charge polluante (X en mg/l). La redevance est égale a 180 FCFA/ kg de charge polluante.

La relation suivante permet d’estimer X :

[(DCO-200)+2(DB0O5—80)]

X = (MEST - 50) + .

d-1

La charge polluante totale annuelle, exprimée en kg, est calculée en utilisant la relation ci-

dessous :

Cp =365XQv (I-2)

Avec Cp charge polluante annuelle ; Qy débit volumique journalier de 1’effluent.

On obtient le montant de 1a redevance en multipliant la charge polluante trouvée par

180 FCFA.

Par ailleurs I’article L80 du code ’assainissement interdit le dépotage dans les déposantes
de:

e substances nocives ;

e déchets industriels.

Ainsi, pour étre en conformité avec ces dispositifs réglementaires, les entreprises doivent

mener les actions suivantes :

—_—




e ¢conomies d’eaux process ;
e réduction des rejets d’eaux usées par un recyclage systématique ;
e recherche de technologies appropriées pour le traitement des eaux usées ;

e réutilisation des eaux traitées.

Le troisiéme volet est le plus délicat car les effluents industriels contiennent souvent des
composés toxiques spécifiques a I’activité considérée. De ce fait, il n’existe pas une méthode
unique pour traiter I’ensemble des eaux résiduaires industrielles. Ainsi, nous allons dans les

paragraphes suivants exposer quelques techniques de traitement des eaux usées.
1.4 Techniques de traitement des eaux usées industrielles

Pour répondre aux attentes des objectifs du millénaire pour le développement en matiére
d’assainissement, les industriels doivent veiller au respect et a la protection de
I’environnement dans un contexte de développement durable en respectant les normes de
rejets. De ce fait, les rejets liquides doivent subir un traitement adéquat avant tout

déversement dans le milieu récepteur.

Les méthodes de traitement que nous avons trouvées dans la littérature peuvent étre classées

en deux catégories :

e Les méthodes non destructives comprenant, 1’adsorption sur du charbon actif, les
techniques membranaires et la coagulation/floculation ;
e Les méthodes destructives qui englobent le traitement biologique et les procédés

d’oxydation avancée.
1.4.1 Les méthodes non destructives
1.4.1.1 L’adsorption

L’adsorption est un procédé de traitement pour €liminer une tres grande diversité de
composés toxiques dans notre environnement. Elle est essentiellement utilisée pour le
traitement de 1’eau et de I’air. Au cours de ce processus, les molécules d’un fluide (gaz ou
liquide) appelées adsorbats viennent se fixer sur la surface d’un solide appelé adsorbant. Ce

procédé definit la propriété de certains matériaux de fixer a leur surface des molécules (gaz,




ions métalliques, molécules organiques, etc.) d’une maniére plus ou moins réversible. Ainsi,

il y aura donc un transfert de maticre de la phase aqueuse ou gazeuse vers la surface solide.
1.4.1.1.1 Types d’adsorption

La nature des liaisons formées ainsi que la quantité d’énergie dégagée lors de la rétention

d’une molécule a la surface d’un solide permettent de distinguer deux types d’adsorption.
1.4.1.1.1.1 Adsorption physique

C’est un phénomene qui résulte des forces intermoléculaires d’attraction entre les molécules
du soluté et celles de la substance adsorbée. Les forces impliquées sont de type Van-der-

Waals ou ¢électrostatiques et donc relativement faibles. Elle est facilement réversible.

Ce phénomene controlé par la diffusion des molécules atteint son équilibre rapidement
(quelques secondes ou a quelques minutes) mais peut se prolonger sur des temps tres longs
pour les adsorbants microporeux en raison du ralentissement de la diffusion de 1’adsorbat

dans ses structures de dimensions voisines du diameétre des molécules de 1’adsorbant.
1.4.1.1.1.2 Adsorption chimique

Elle met en jeu une ou plusieurs liaisons chimiques covalentes ou ioniques entre 1’adsorbat
et ’adsorbant. La distance entre la surface et la molécule adsorbée est plus courte que dans
le cas de la physisorption. Dans les liquides, 1’adsorption chimique joue un role déterminant
dans la stabilité des états de dispersion d’autres phases (mousses, émulsions, colloides). Ces
propriétés sont mises a profit dans 1’industrie des détergents. Les forces de liaison sont
nettement supérieures aux forces de Van-der-Waals. Elles sont irréversibles ou difficilement

réversibles.
1.4.1.1.2 Différents types d’adsorbants

Les adsorbants industriels ont généralement des surfaces spécifiques au-delas de 100 m?/g,
atteignant ainsi quelques milliers de m?/g. Ces adsorbants sont nécessairement microporeux
avec des tailles de pores inférieures a 2 nm ou mésoporeux avec des tailles de pores
comprises entre 2 nm et 50 nm. Les adsorbants industriels les plus courants utilisés sont les

suivants :




e les charbons actifs ;

e les gels de silice ;

e les alumines activées ;
e les argiles activées ;

e les zéolites.

Grace a leur structure cristalline en feuillets, les argiles et les zéolites sont de bons adsorbants
naturels (Gourouza et al., 2013). Le charbon actif est un excellent adsorbant ; sa capacité
d’adsorption des molécules organiques et des gaz est remarquable, d’ou son utilisation dans
des domaines trés variables (Jribi et al., 2017). Toutefois, ces applications sont plus
nombreuses dans le domaine du traitement des eaux de surface notamment pour
I’¢limination des traces de matieres organiques et plus particulierement des pesticides. La
bibliographie révele aussi une grande importance donnée a I’étape d’adsorption a la surface
du dioxyde de titane aussi bien pour les composés organiques que pour les métaux lourds
((BEKKOUCHE, 2012) 5 (Yao Liet al.,2016) ; (Ahmad et al., 2017) ; (Lopez-Muioz et al.,
2017)).

1.4.1.1.3 Isothermes d’adsorption

Les capacités des adsorbants a adsorber les différents constituants d’un mélange constituent
le facteur le plus déterminant pour les performances de la majorit¢é des procédés
d’adsorption. Il est par conséquent essentiel de bien connaitre les propriétés d’équilibre
adsorbat-adsorbant pour pouvoir concevoir et dimensionner correctement les procédés

d’adsorption.

Les isothermes d’adsorption représentent la variation de la quantité (Qe) adsorbée sur un
solide a I’équilibre en fonction de la concentration a I’équilibre (Ce) du composé adsorbable,
a une température donnée. La courbe Qe = f(Ce) représente 1’isotherme d’adsorption. Elle
est employée pour établir la capacité maximale d’adsorption des adsorbats sur des adsorbants
en mg.g”' ou mmol.g". Les isothermes d’adsorption en milieu aqueux sont déterminées
expérimentalement en mettant en contact un adsorbat (le polluant étudi€) en solution aqueuse
et un adsorbant (le sable titaniféere dans notre cas). En faisant varier d’une expérience a
I’autre la concentration initiale en adsorbat, on obtient, une fois 1’équilibre atteint, plusieurs

couples (Ce, Qe). Ces données expérimentales peuvent ensuite étre corrélées a des modeles




mathématiques qui doivent représenter au mieux les isothermes d’adsorption expérimentales

dans une plage étendue de concentrations et de températures.

Plusieurs modeles sont utilisés et parfois développés dans la littérature pour représenter ces
isothermes d’adsorption. Toutefois, dans le cadre de I’adsorption de polluants organiques en
milieu souterrain, les isothermes d’adsorption de Henry, de Langmuir et de Freundlich
restent les plus utilisées. En effet, elles permettent de déterminer la capacité maximale
d’adsorption des matériaux et la constante d’adsorption qui caractérise les interactions

adsorbant-adsorbat (Langmuir, 1918).
1.4.1.1.3.1 Le modéle de Henry

Ce modele prédit qu’a faibles concentrations, la quantité adsorbée croit linéairement avec la

concentration a I’équilibre.

Qe = Kq4.Ce I-3)

Ou Ky représente le coefficient de partage entre la concentration adsorbée sur les particules
et celle restée en solution. Il est la pente de 1'isotherme linéaire et est d'autant plus élevé que
le solide a une forte affinit¢ pour la molécule étudiée. Ce modele de description de

l'adsorption est ainsi souvent retenu en raison de sa simplicité (Ndong et al., 2009).

Il doit étre valable pour tous types de systémes adsorbat-adsorbant dans un domaine de
concentration suffisamment faible, appelé¢ le domaine de Henry. Dans ce domaine, les
interactions entre les molécules adsorbées sont faibles et les quantités adsorbées également

(Liang-Ming SUN, 2003).
1.4.1.1.3.2 Modéle de Langmuir

Lorsque 1’adsorption se produit en une seule couche, dans des sites d’adsorption
énergiquement équivalents qui ne peuvent contenir qu’une seule molécule par site, et qu’il
n’y pas d'interactions entre les molécules adsorbées, nous avons 1’'un des modeles
d’isothermes les plus connus, celui de Langmuir (Liang-Ming SUN et al, 2003) :

_ Qmax-KL-Ce _
Qe = 1+Ky,.Ce (I-4)

Avec :




Qmax : Teneur maximale dans I'adsorbant (mg.g™!), et qui correspond a la formation d'une

monocouche (c’est aussi le nombre de sites actifs par unité de masse de la phase solide) ;
Ky : Constante de Langmuir (L.mg™).

Le mode¢le de Langmuir décrit la plupart des réactions d’adsorption. Ce modéele permet de
calculer la quantité¢ d’adsorption maximale et la constante d’adsorption. De plus, la facilité
d’application de ce modele a contribué a en faire un outil courant dans 1’approche des

phénomenes d’adsorption (Langmuir, 1918).

La linéarisation de cette équation conduit a la suivante :

1 1 1 1
R . I-5
Qe QmaxKL ce Qmax ( )

La représentation de 1/Q. = f(1/Ce) permet de déterminer graphiquement les valeurs des

constantes Qmax et Kr.
1.4.1.1.3.3 Modeéle de Freundlich

I s’applique a de nombreux cas, notamment dans le cas de 1’adsorption multicouche avec

des possibilités d’interactions entre les molécules adsorbées.

Q. = K.C." - 6)

La forme exploitée la plus courante est le tracé en échelle logarithmique des variations de la
capacité d’adsorption a I’équilibre (Qe) en fonction de celles de la concentration a I’équilibre

(Ce):

LogQ. = Log K¢ + nLog C, I-7)

K : constante de Freundlich (m?.g™!) est un indicateur de la capacité d'adsorption d'un solide.
Elle représente la teneur en polluant dans l'adsorbant a 1'équilibre pour une concentration

unitaire en solution. Plus Kr est élevée, plus la capacité d'adsorption est importante.

n: une constante empirique qui dépend du systéme (adsorbant/molécule) étudi€ ainsi que des
conditions physico-chimiques du milieu (T, pH...). Elle est un indice d'affinité de la molécule

pour l'adsorbant. Dans une représentation logarithmique, cette relation donne une droite de




pente n mais elle n’exprime pas la notion de saturation de la surface comme 1’isotherme de

Langmuir (Al Mardini, 2008).

Les trois mode¢les sont récapitulés dans le tableau 1. 2. C’est en tragant ces graphiques qu’on
découvrira laquelle des isothermes convient le mieux au phénomeéne étudié. La démarche est

donc purement empirique.

Tableau 1. 2 : Les isothermes d’adsorption

Isotherme Expression non Expression linéaire Tracé courbe
linéaire
HENRY Q. = Ky.Ce Qe = Kq4.Ce Qe=1(Ce)
LANGMUIR _ Qmax-Ki.-Ce 1t 1, ! RPN
e — 1+ KL- Ce Qe QmaxKL Ce  Qmax Qe - Ce
FREUNDLICH Q. = K. C." LogQ. = LogK¢+nLogC. Log Q. =f(logC,)

1.4.1.1.4. Cinétiques d’adsorption

L’étude de la cinétique d’adsorption permet de déterminer le temps d’équilibre d’adsorption
en fonction de la quantité d’adsorbant utilisée et des conditions opératoires. Les lois
précédentes se rapportent aux états d’équilibre c’est-a-dire a la limite qui ne peut étre
dépassée pour la concentration a 1’équilibre si on laisse tout le temps aux processus

d’adsorption de se dérouler jusqu’a leur fin.

L’étude cinétique est souhaitable car elle fournit des informations au sujet du mécanisme
d’adsorption. Dans la littérature, plusieurs modeles cinétiques ont été proposés pour étudier

le mécanisme d’adsorption (Ndong et al., 2009).

1.4.1.1.4.1 La cinétique du pseudo premier ordre

Le modele du premier ordre ou modele de Lagergren a été établi pour 1’adsorption en phase
liquide et n’est applicable que dans les premicéres minutes du phénomene d’adsorption. Il
nécessite de connaitre au préalable la quantité adsorbée a I’équilibre. Ce modéle a été
appliqué dans plusieurs systémes liquide-solide et notamment dans 1’adsorption de

composés organiques ((D. Chen et al., 2011) ; (Alver and Metin, 2012)).

Le modele de Lagergren s’exprime selon la forme différentielle suivante :




o= Ky(Qe — Q0° (-8)
Avec :

Q:: capacité d'adsorption a l'instant t (mg.g™) ;

Ki: constante de vitesse d'adsorption du substrat du modele de pseudo premier ordre (min

1) .
t : le temps du processus d’adsorption ;
a: ordre de la réaction.

Dans le cas ou a =1 (cas le plus fréquent) une linéarisation peut conduire a la détermination

de la constante K; a condition que les valeurs expérimentales soient vérifiées.
Apres intégration I’équation (I-8) devient :

In(Qe — Q) = —K.t+In Q. d-9)

Si ce modele décrit correctement la cinétique d’adsorption, les parametres cinétiques de ce
modele pourraient €tre obtenus en tragant la droite In (Qe-Qt) = f(t). Ainsi, -Ki serait la

pente de cette droite et In(Qe), ’ordonnée a 1’origine.
1.4.1.1.4.2 Modéle de la cinétique du pseudo second ordre

Le modele du pseudo second ordre, bas¢ sur 1'hypothése que 1’adsorption chimique ou
chimisorption est I'un des facteurs qui contrdle la cinétique de 1’adsorption ((Gourouza et

al., 2013) ; (Ho and McKay, 1999)) a pour équation:

o= Ky(Qe - Q* (1-10)

a

L’intégration de cette équation donne :

t 1 1
o= ee t (o)t (-1
Ou




K> : la constante de vitesse pour une cinétique du pseudo second ordre (g.mg'.min™).
1.4.1.1.4.3 Le modéle de la diffusion intraparticulaire

Le mode¢le de la diffusion intraparticulaire est proposé par Weber et Morris (Weber and

Morris, 1963). Il est représenté par I’équation suivante :

1
Q =K, t2 (1-12)

Ou K,, la constante de taux de diffusion intraparticulaire (mg.g™'.min"""?).

Les différents modeles des cinétiques d’adsorption sont récapitulés dans le tableau I. 3.




Tableau 1. 3 : Modeles de cinétiques d’adsorption

Modéles Equations linéarisées Courbe Tracée
Premier ordre In(Q. — Qy) = —K;.t+1InQ, Ln (Qe-Qo)=f (t)
Pseudo second ordre 1 4 (i) X t/Q=f (t)
Qt K,Qe? \Qe
Diffusion intraparticulaire Q = Kp-t% +C Q:=f (t'?)

Malgré ses treés bonnes performances, 1’adsorption ne résout pas le probleme. En effet, elle
ne fait que déplacer la pollution de 1’état liquide a 1’état solide et elle nécessite des opérations

postérieures onéreuses de régénération et de post traitement des déchets solides.

1.4.1.2 Les techniques membranaires

Les membranes sont des macromolécules ayant une structure poreuse. Ainsi, en fonction de

la taille des pores, on peut déduire quatre types de procédés membranaires :

e [’osmose inverse : taille des pores < 0.001 um ;
e Lananofiltration : taille des pores comprise entre 0.001 et 0.008 pum;
e L’ultrafiltration : taille des pores comprise entre 0.003 et 0.1um ;

e La microfiltration : taille des pores > 0.05um.

Compte tenu de la taille des molécules a séparer, la nanofiltration et I’osmose inverse sont
les techniques les plus adaptées pour la rétention des matieres organiques (Balannec et al.,
2005) ; (Nataraj et al., 2006), mais I’osmose inverse reste la plus répandue (Vourch et al.,
2008) . Ces techniques membranaires ne sont performantes que pour de faibles valeurs de
DCO. En effet, pour des effluents concentrés, il y’aurait un encrassement important des

membranes bien qu’il existe de plus en plus de méthodes pour résoudre ce phénomene.

I1 faut noter que ces techniques membranaires présentent certains inconvénients dans leurs
applications car elles nécessitent une autre opération de traitement des solutions concentrées
obtenues. Alors que les cofits de traitement du retentat sont trés importants comparés a ceux

de I’effluent original (Derradji, 2012).




1.4.1.3 La coagulation/floculation

La coagulation chimique est une des opérations physico-chimiques les plus utilisées pour la
dépollution des eaux usées aussi bien domestiques qu’industrielles. C’est un processus qui
¢limine une grande partie des polluants des effluents notamment les particules colloidales,
les micropolluants associés aux MEST, certains métaux lourds ... grace a leur déstabilisation
chimique (Adamczyk, 2003). Elle consiste a I’injection et a la dispersion instantanée d’un
sel métallique trivalent, AI(III) ou Fe(IlI), qui déstabilise les particules colloidales qui sont
dotées d’une grande stabilité et d’une vitesse de sédimentation extrémement faible. La
coagulation a donc pour but principal de déstabiliser les fines particules en suspension pour
ainsi faciliter leur agglomération (Desjardins, 1997). Les flocons ainsi formés, sont séparés

de I’effluent par décantation, flottation et/ou filtration.

1.4.1.3.1 Processus de la coagulation

Pour provoquer I’agglutination des particules colloidales afin d’en faire des flocons pour
faciliter leur sédimentation, il est nécessaire de vaincre 1’énergie d’interaction qui existe
entre les particules. On distingue ainsi quatre mécanismes de base pour la déstabilisation de

ces dernieres (Benefield et al., 1982) :

e compression de la double couche (coagulation électrostatique) ;

adsorption et neutralisation des charges ;

e emprisonnement des particules dans un précipité ;

adsorption et pontage.

1.4.1.3.1.1 Compression de la double couche

Lorsqu'on rapproche deux particules colloidales semblables, leurs couches diffuses
interagissent et générent une force de répulsion. Tout comme le potentiel électrostatique, le
potentiel de répulsion chute plus rapidement en fonction de la distance lorsque la force
ionique est €levée. Il existe également un potentiel d'attraction, ou force d'attraction (Ea),
entre les particules. Ces forces, appelées force de Van Der Waals, dépendent des atomes qui
constituent les particules et de la densité de ces dernieres. Contrairement aux forces de
répulsion, les forces de Van Der Waals ne sont pas affectées par les caractéristiques de la

solution.




La figure 1.2 illustre la variation de ces différents potentiels en fonction de la distance.

Figure 1. 2 : Energie d’interaction entre deux particules lipophiles en fonction de la
distance depuis la surface de la particule (Bensadok, 2007)
Pour réduire le potentiel de répulsion, on peut augmenter la force ionique par ajout d’un
¢lectrolyte dans la solution. En effet, I’addition de I’¢lectrolyte va augmenter la densité de
charge dans la couche diffuse en favorisant sa contraction. L'effet de cette contraction
consiste a changer la distribution des forces répulsives de la double couche au sein du
colloide, entrainant une réduction de la surface potentielle avec l'augmentation de la
concentration de I'¢lectrolyte, ce qui permet aux forces attractives de van der Waals de

devenir plus dominantes, favorisant ainsi l'agrégation des particules (Assaad, 2006).
L'épaisseur du nuage ionique entourant les particules est donnée par la formule de

Debye-Huckel par la relation suivante :

0.31

6= N

(1-13)
C : concentration molaire de chaque espece ;
Z. : valence de l'ion.

On remarque que plus Z augmente, plus 6 diminue et qu'ainsi un ion trivalent ou divalent
aura plus d'effet qu'un ion monovalent. Ceci explique que les ions AI** et Fe** auront plus

d’impact sur la coagulation que les ions Ca>" et Na*. Toutefois, la théorie de la double couche




n’explique pas le phénomene de restabilisation des particules lorsqu’on augmente la quantité

de coagulant (Desjardins, 1997).

1.4.1.3.1.2 Adsorption et neutralisation des charges

Certains ions de charge opposée a celle de la particule peuvent ainsi réagir a sa surface, se
complexer avec des atomes de sa structure et réduire la charge superficielle nette a zéro. Les
ions métalliques hydrolysables d’aluminium et du fer opérent de cette maniére en formant
un précipité floconneux pouvant s'adsorber a la surface des particules colloidales en
diminuant leur potentiel de surface (Bensaid, 2009). Par contre, une surdose du coagulant
peut résulter en une adsorption trop importante d’ions et inverser la charge des particules.

Les colloides seraient ainsi restabilisés (Achak et al., 2008).

1.4.1.3.1.3 Emprisonnement des particules dans un précipité

Lorsque des quantités suffisantes de coagulant comme Al>(SO4)3 ou FeCls sont ajoutées dans
une suspension colloidale, il se forme des précipités nommés floc (AI(OH); ou Fe(OH)3) a
pH neutre ou acide. Ces flocs entrent en contact avec les particules de charge négative et les

emprisonnent. L’ensemble est entrainé lors de la décantation.

La figure ci-dessous illustre ce mécanisme :

Figure I. 3 : Emprisonnement des particules dans les flocs pendant la décantation
(Bensaid, 2009)

1.4.1.3.1.4 Adsorption et pontage

Les polymeres, qu’ils soient cationiques ou anioniques, sont caractérisés par leur grande

masse moléculaire et, de plus, ont de multiples charges électriques tout au long de leurs




chaines atomiques. Ce qui leur confére une capacité¢ de déstabilisation des colloides

(Benefield et al., 1982).

Les molécules des polyméres, trés longues, contiennent des groupes chimiques qui peuvent
adsorber des particules colloidales a une de ses extrémités, alors que d'autres sites sont libres
pour adsorber d'autres particules. Dans ce cas, le phénomeéne est décrit par la formation des
ponts entre les particules colloidales par l'intermédiaire des molécules des polymeéres
(Figure 1.4). Cependant, il peut y avoir restabilisation de la suspension. Dans ces

conditions, les sites libres de plusieurs molécules de polymeéres s'accrochent a une méme

particule colloidale (Assaad, 2006).

Figure I. 4 : Adsorption et pontage a I’aide de polymeres (Bensaid, 2009)
1.4.1.3.2 Les coagulants utilisés
L’efficacité de la déstabilisation d’une suspension colloidale pour une bonne clarification

dépend en grande partie du choix du coagulant. En effet, il existe plusieurs types de

coagulants mais les plus utilisés sont les sels métalliques (a base d’aluminium et de fer).

Neéanmoins, les sels métalliques de fer présentent un inconvénient majeur, car leur utilisation
a des doses ¢levées donne une coloration de rouille a ’eau traitée. Le tableau en dessous

présente certains dérivés de sels d’aluminium et de fer.

Tableau I. 4 : Dérivés des sels d'aluminium et de fer

Sels d’aluminium Formule chimique Sels de fer Formule chimique
Sulfate d’aluminum (alun) Al3(SOs4); Chlorure de fer FeCl;
Chlorure d’aluminium Al3Cl  Sulfate de ferrique Fex(S04)3
Aluminate de sodium NaAlO; Sulfate ferreux FeSO4

Ces coagulants, une fois introduits dans l'eau, forment des produits d’hydrolyse qui

déterminent 1'efficacité de la coagulation. Par exemple, I'hydrolyse de 1'alun se traduit par la




formation d'espéces différentes susceptibles d'intervenir dans la coagulation. Ces especes

interviennent selon différents mécanismes représentés dans la figure L.5.
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Figure L. 5 : Mécanisme et produits dérivés du sulfate d’aluminium lors de la
coagulation (Bensadok, 2007)
Ce schéma décrit 4 (quatre) différents mécanismes de la coagulation. En effet, I'hydrolyse
de l'alun permet de former des radicaux hydroxy-alumineux (monomeres) qui a leur tour
forment le précipité AI(OH); ou des especes poly-cationiques. Ces derniers agissent sur les
particules colloidales par compression, neutralisation et adsorption ce qui permet la
formation de flocs. La formation de précipités AI(OH)3, voie principale en coagulation,
implique des doses élevées d'alun et favorise l'emprisonnement des particules dans un
précipité. Parallelement a la formation de radicaux hydroxy-alumineux, il y a complexation
avec des ligands contenus dans l'eau s'ils sont en quantité¢ suffisante. Le degré de
complexation varie en fonction du pH. La complexation avec des ligands expliquerait, dans

plusieurs cas, la présence d'aluminium résiduel dans I'eau décantée.




Cependant, malgré ses bonnes performances, ce procédé génére des quantités importantes
de boues en fin de traitement, ce qui nécessite des investissements supplémentaires pour leur
traitement en vue d’une valorisation. Toutefois, il est peut étre utilis€ comme prétraitement
pour la dépollution des eaux usées chargées de MES ou de particules colloidales. La
coagulation chimique peut aussi étre couplée avec les POA pour un traitement plus efficace

des effluents chargés de MEST.

1.4.2 Les méthodes destructives

1.4.2.1 Le traitement biologique

La dégradation des polluants organiques est en général, effectuée dans des réacteurs
aérobies. Les microorganismes sont mis en contact avec les composés a dégrader qu’ils
utilisent comme seule source de carbone et d’énergie. La dégradation des polluants
s’accompagne d’un développement de la biomasse dans le milieu réactionnel et d’une

transformation totale ou partielle des polluants.

La méthode est difficile a mettre en ceuvre car le principal obstacle est de trouver une flore
microbienne capable de détruire les composés xénobiotiques (pesticides et autres). La
méthode biologique est communément utilisée pour le traitement des eaux résiduaires
urbaines. Si cette technique est adaptée a un grand nombre de polluants organiques, elle n’est
pas toujours applicable pour les effluents industriels en raison des fortes concentrations de
polluants, de la toxicité ou de la trés faible biodégradabilité des composés récalcitrants (Min
et al., 2004). 1l faut aussi noter que les méthodes de traitement biologique génerent des
quantités de boues biologiques treés importantes qui vont nécessiter d’autres traitements. De
plus, la biodégradation n’est favorable que pour des eaux usées présentant un rapport
DBOs/DCO >0,5, par contre elle est tres limitée lorsque ce rapport est inférieur a 0,2. Ce
rapport appelé degré de dégradation biochimique, sert de mesure pour la dégradabilité
biochimique des polluants dans les eaux usées. La quantité de composés non dégradables
biochimiquement est élevée quand ce rapport tend vers zéro (Bliefert and Perraud, 2008).

Ce qui est d’ailleurs le cas pour la plupart des effluents industriels.

Cependant, un couplage entre les méthodes physico-chimiques et biologiques pourrait étre
envisagé. En effet, les méthodes physico-chimiques réduisent 1’écotoxité de I’effluent, en

détruisant les structures moléculaires persistantes afin de générer de nouveaux effluents




facilement biodégradables. Par conséquent, le traitement pourra étre achevé par 1’utilisation
de méthode biologique. Cette technique a ét€¢ mise en ceuvre par plusieurs auteurs (Oller et

al., 2011) ; (Farré et al., 2006).

Parmi les choix basés sur I'oxydation des polluants, plusieurs possibilités s'offrent pour ce
genre de situation, telles que l'incinération, I'oxydation par voie humide, ainsi que les
procédés d'oxydation avancée (POA). Au regard des deux premicres, les POA ont I'avantage

de pouvoir fonctionner a température ambiante et dans les conditions normales de pression.

Il faut signaler que seuls les rejets avec des valeurs de DCO inférieures ou égales a 5 g /L
peuvent étre traitées par les POA. En effet, pour de fortes concentrations en DCO, ces
techniques exigeraient la consommation de grandes quantités de réactifs colteux tels que
I’0zone et le peroxyde d’oxygeéne. Cependant, lorsque la pollution devient trés importante,

I’incinération et I’oxydation par voie humide sont inévitables (voir figure L. 6).

oxydation par
voie humide

Demande chimique en oxygéne, DCO (g.L1)

Figure 1. 6 : Technologies adéquates pour le traitement des eaux usées en
fonction de la demande chimique en oxygéne DCO (Derradji, 2012)

1.4.2.2 Les Procédés d’Oxydation Avancée :

C’est pour remédier a la non efficacité des procédés décrits ci-dessus (biodégradabilité
réduite des effluents industriels a cause de leurs fortes concentrations en polluants toxiques,
concentration de la pollution par les procédés de séparation non dégradants (physiques), cotit

de traitement élevé et délais d’attente importants pour I’incinération et une toxicité de plus




en plus accrue des nouveaux produits) pour le traitement des eaux contenant des composés

récalcitrants, que les procédés d’oxydation avancée ont vu le jour.

Ces derniers sont a I’heure actuelle les techniques de traitement des eaux usées industrielles
les plus prometteuses. En effet, Les progres les plus récents dans le traitement de 1’eau ont
été¢ faits dans D’oxydation des composés organiques biologiquement récalcitrants. La
particularité de ces procédés tient a la génération dans le milieu aqueux d’entités trés
réactives et trées oxydantes, les radicaux hydroxyles (HO') qui vont décomposer les
molécules les plus récalcitrantes en molécules biologiquement dégradables ou en composés
minéraux tels Clz, ClO2, O3, CO2 ou H>O (de Morais and Zamora, 2005) ; (Chergui—Bouafia
and Alloune, 2007).

Le développement des POA pour le traitement des eaux contaminées par les matieres
organiques, est une tentative de tirer avantage de la non sélectivité¢ et de la rapidité de

réaction des HO".

Les POA offrent de nombreux avantages, en comparaison avec les autres procédés :

efficacité de traitement ;

e production catalytique de I’entité oxydante (HO") ;

e minéralisation des polluants ;

e pas de déchets secondaires, c’est-a-dire pas de production d’autres composés
toxiques ou d’accumulation de boues d’hydroxyde ferriques en fin du traitement ;

e capacité a traiter des molécules organiques de composition trés variables.

Les POA présentent également un intérét particulier puisque certains d'entre eux peuvent
utiliser 1'énergie solaire (Oller et al., 2007) ; (Velo-Gala et al., 2017) , ou encore le spectre

visible de la lumiere (Y. Chen et al., 2004).

Toutefois, un probléme commun a I’ensemble des POA est leur colit élevé, parce qu’ils
demandent une forte énergie électrique (mise en service des lampes UV). Ainsi, I’application

de I’irradiation solaire réduirait dans certains cas les cotts.




1.4.2.2.1 Réactivités des radicaux hydroxyles

Les radicaux hydroxyles sont des especes présentant le potentiel d’oxydation le plus élevé
de la famille de I’oxygene. IIs sont produits a partir d’une rupture homolytique d’une liaison
covalente. Les ¢lectrons mis en jeu lors de cette rupture sont également partagés, un électron
pour chaque atome. Cette propriété particuliére du radical hydroxyle lui confére un caracteére
trés réactif vis avis de plusieurs composés organiques, inorganiques et bactériens (Becheikh,

2012).

Espéces transitoires omniprésentes dans la nature, les radicaux hydroxyles sont susceptibles
de réagir sur les composés organiques, organométalliques et minéraux, essentiellement par

trois mécanismes réactionnels :

e Arrachement d’un atome d’hydrogene (déshydrogénation)

Cette réaction mene d’abord a la rupture homolytique d’une liaison C-H.

RH+ HO - R + H,0 (1-14)

Le radical libre R*réagit ensuite avec 1I’oxygeéne moléculaire pour donner le radical peroxyde
ROO" initiant une séquence de réaction de dégradation oxydante conduisant a la

minéralisation compléte du polluant organique :
R + 0, - ROO (I-15)
ROO +n(HO/0,) »>—— xC0, + yH,0 (I-16)

e Addition électrophile sur une liaison non saturée (hydroxylation) :

Cette addition donne naissance a des radicaux hydroxyalkyles par attaque sur une chaine

linéaire éthylénique ou cyclohexadiényle lorsqu’il s’agit d’un noyau aromatique :

RX + HO - HORX (I-17)
ArX + HO - HOArX (I-18)
HOArX +n(0,/HO) »—»—- HX + xC0, + yH,0 (I-19)




e Transfert d'électrons (oxydoréduction) :

Ce mécanisme réactionnel conduit a I’ionisation de la molécule selon les équations

suivantes :
RX + HO - RX*+OH™ (I1-20)

En résumé, on peut dire que le mécanisme réactionnel des radicaux hydroxyles se déroule

suivant un processus trés complexe impliquant plusieurs types de réactions :

e Des réactions d’initiation au cours desquelles se forment des espéces radicalaires R”;

e Des réactions de propagation faisant intervenir les espéces radicalaires R" qui vont
réagir avec d’autres molécules organiques ou avec 1’oxygene dissous dans la
solution ;

e Des réactions de terminaison ou les radicaux vont se recombiner entre eux.
1.4.2.2.2 Les principaux Procédés d’Oxydation Avancée

Définis comme étant « des procédés de traitement des eaux dans les conditions de pressions
et de températures ambiantes », les POA génerent des radicaux hydroxyles en quantité
suffisante pour effectuer le traitement de 1’eau. Les radicaux hydroxyles peuvent étre générés

par une large gamme de procédés ou par plusieurs combinaisons.

1.4.2.2.2.1 Procédés photochimiques homogénes

1.4.2.2.2.1.1 Photolyse H;OyUV

Le peroxyde d'hydrogene est un oxydant fort et son application pour le traitement des
polluants organiques et inorganiques est bien €tablie (Neyens et al., 2003). Moins réactif
que I’ozone, le peroxyde d’hydrogene uniquement n’est pas couramment utilisé. Cependant,
sa combinaison avec les radiations UV a été tres utilisée (Beltran et al., 2001) ; (Alfano et
al., 2001) ; (Gutiérrez-Zapata et al., 2017). La photolyse du peroxyde conduit a la formation
de deux radicaux hydroxyles par photon absorbé selon I’équation 1-22. La décomposition
s’opere a des longueurs d’ondes comprises entre 200 et 300 nm. Ce qui provoque la rupture

homolytique de H>Oo.




H,0, + h, > 2 HO (1-22)

Cette production efficace et rapide de radicaux HO' permet d’initier des mécanismes

radicalaires dont les principales réactions mises en jeu sont listées ci-apres :

HO + H,0, > HO, + H,0 (1-23)
2HO, - H,0, + 0, (I-24)
2HO - H,0, (I-25)
HO, + HO - H,0 + 0, (1-26)

Les radicaux formés réagissent avec les polluants organiques selon les équations suivantes :

HO + polluants organiques — produits (I1-27)
HO, + polluants organiques — produits (I-28)

Etant donné que la vitesse d’oxydation chimique du contaminant est limitée par la formation
des radicaux hydroxyles, il est alors nécessaire d’utiliser une forte concentration en peroxyde
d’hydrogeéne pour provoquer I’oxydation efficace des polluants organiques. Ainsi,
I’augmentation de la concentration initiale en H2O> et I'intensité de la lumieére UV vont
conduire & un accroissement de la vitesse d’oxydation. En effet, une concentration
importante en HO" est générée en solution. Toutefois, des concentrations tres élevées en
peroxyde d’hydrogéne peuvent entrainer une consommation des radicaux hydroxyles par
I’exces de peroxyde d’hydrogene selon I’ équation (I-23). De plus, le controle du pH de I’eau
a traiter est fondamental pour éviter la formation de précipités, susceptibles de réduire
I’efficacité du rayonnement UV. Donc on peut dire que Ce procédé est influencé par
plusieurs paramétres tels que : la structure chimique du polluant, la concentration en
peroxyde d’hydrogéne, I’intensité de la lumiere UV et le pH de la solution.
I1 a été aussi montré que le rendement quantique global de photolyse de H2O> est important
(Coque, 2002) mais son faible coefficient d’extinction (18,6 mol! L cm™) constitue le
facteur limitant de ce procédé. Entre autres inconvénients de ce procédé on peut citer (Miller
and Kester, 1988):

e coltélevé ;

e minéralisation incompléte dans les conditions testées ;

e les sous-produits d’oxydation formés présentaient une certaine mutagénese et

toxicité.




1.4.2.2.2.1.2 Procédés basés sur l’ozonation

L’ozone est un puissant oxydant qui réagit directement dans 1’eau avec les composés
organiques dissous ou génere des radicaux hydroxyles plus réactifs. La décomposition de
I’0ozone radicalaire et la formation de 1’hydroxyle est favorisée par I’¢lévation du pH.
Cependant, la réaction de 1’ozone avec beaucoup de polluants organiques est lente (Reisz et
al., 2003). Pour accélérer le processus de génération de radicaux hydroxyles, plusieurs
auteurs (Esplugas et al., 2002) ; (Tammaro et al., 2016) ont utilisé 1’excitation de 1’ozone par

les rayons UV.
1.4.2.2.2.1.2.1 Procédé O3/UV

Le mécanisme réactionnel du processus O3/UV consiste en deux étapes, impliquant
I’homolyse de 1’0zone induite par la lumiere (A =253,7 nm qui est la longueur d’onde
maximale de la molécule), pour donner un atome d’oxygéne a I’état excité selon 1’équation
suivante :

O3 +h,—> 0 + 0, (I1-29)
Cette absorption favorise la formation de radicaux d’oxygene qui réagissent avec 1’eau pour
former du peroxyde d’hydrogeéne :

0+H20 - H202 (1-30)

Enfin, les radicaux hydroxyles vont €tre générés, soit par décomposition de 1’ozone en
présence de HO™, soit par photolyse de H2O» :

O; + HO, - HO + 0, + 0, I-31)

H,0, + h, - 2 HO (1-32)

A cause de son prix élevé, ce procédé reste limité. Il est pratiquement inefficace lorsque la

turbidité des eaux a traiter est ¢levée (Barka, 2008).
1.4.2.2.2.1.2.2 Photo-peroxonation O3/ H:0;/ UV

Les combinaisons de 1’ozone, du rayonnement UV et du peroxyde d’hydrogene, connues

sous le nom de photo-peroxonation ont été largement utilisées (Rosenfeldt et al., 2006) . La




photolyse de I’ozone par une radiation UV et en présence de I’eau produit du peroxyde

d’hydrogéne H,0,, (Equation I1-33).

03 + Hzo + hv - H202 + 02 (1-33)

Le peroxyde d’hydrogene a son tour forme les radicaux hydroxyles par photolyse selon les

équations :

H,0, + H,0 & H;0"HO,~ (I1-34)
03 + HZOZ - HO + HOZ + 02 (1-35)
203 + H,0, —» 2HO + 0, (I-36)

Le procédé est rendu possible par la réaction rapide de la base conjuguée (HO, ) avec

I’0zone pour former les radicaux hydroxyles.

03 + HOZ_ - HO + 02'_ + 02 (1-37)

L’addition de peroxyde d’hydrogéne conduit a une nette accélération de la réaction due a la
production dominante des radicaux hydroxyles. La décomposition est favorisée par
I’¢lévation du pH.

Ce procédé peut, en particulier étre utilisé pour le traitement des eaux usées de pH variables,
colorées ou troubles.

Les performances de ce procédé sont étroitement liées a une dissolution efficace du gaz O3
dans la solution aqueuse. Malgré ses nombreuses applications, 1’utilisation de 1’ozone se

heurte a des problémes de sécurité et de mise en ceuvre.
1.4.2.2.2.1.3 Procédés basés sur le réactif de Fenton

Le systeme de Fenton classique consiste en un simple mélange de deux réactifs, le fer ferreux
et le peroxyde d’hydrogene. D’autres systémes Fenton ont été¢ développés ces dernicres
années pour améliorer les performances de ce procédé, et réduire le colt d’utilisation dans

certains cas. Il s’agit des procédés photo-Fenton et électro-Fenton.
1.4.2.2.2.1.3.1 Le procédé photo-Fenton UV/Fe?"/H20:

C’est un procédé qui a été introduit au début des années 1990 pour le traitement des eaux

usées. Il a été appliqué avec succes pour traiter une large variété de polluants, y compris, les




colorants ((Yimin Li et al., 2006) ; (Elmorsi et al., 2010)), les phénols ((Karci et al., 2014) ;
(Babuponnusami and Muthukumar, 2012)), les pesticides ((Navarro et al., 2011) ; (Gar

Alalm et al., 2015)) et les polluants pharmaceutiques ((Mirzaei et al., 2017) ; (Giannakis et
al., 2017)).

Le procédé Photo-Fenton est actuellement le plus étudié, relativement au procédé Fenton
(Fe?**/H,02). En effet, en présence d’un rayonnement UV (A>300 nm), I’efficacité du
procédé de Fenton est améliorée de fagon considérable.

L’irradiation UV (3> 300 nm) d’un tel systéme (Fe*""H20,/UV) permet de générer in situ le
fer(Il), qui réagit par la suite avec le peroxyde d’hydrogeéne pour produire des radicaux
hydroxyles, régénérant ainsi le fer(IIl) dans le milieu. On parle dans ce cas de procédé photo-
Fenton. Ce systéme présente 1’avantage de limiter les réactions de compétition qui

consomment des radicaux et du fer(Il) (BENAISSA, 2011).
Le fer(III) en présence de peroxyde d’hydrogéne forme un complexe en milieu tres acide :

Fe3* + H,0, > Fe(OOH)?** + H* (I1-38)

Sous I’effet des photons, ce complexe génére dans le milieu du fer(Il) qui, par réaction avec

le peroxyde d’hydrogéne présent, permet la production de radicaux hydroxyles selon les

réactions :
Fe(OOH)?>" +h, > Fe*" + HOy (1-39)
Fe?** + H,0, - Fe3* + HO + HO™ (1-40)

Une partie de H>O» peut se photolyser pour générer ¢galement des radicaux HO' dans la

solution :
H,0, + h, - 2HO (I1-41)

Lorsque le pH de la solution augmente (milieu faiblement acide), le fer(Ill) s’hydrolyse pour
donner principalement Fe(OH)** (entre pH 2,5 et 5 environ) (C. Feng et al., 2006). De la
méme maniere, celui-ci assure la formation de fer(Il) et de radicaux hydroxyles sous 1’effet

des rayonnements UV grace a la réaction suivante :

Fe(OH)?** + h, -» Fe*' + HO (1-42)




Comme tout procédé, le procédé photo-Fenton présente des avantages notamment :
e un apport supplémentaire de radicaux HO- par la photo-réduction du Fe** (complexe
ferrique Fe(OH)*") ;
e une production in situ d’ions ferreux qui catalysent la réaction de Fenton ;
e une minimisation de la réduction des HO" par le Fe*" puisque ce dernier est introduit
dans le milieu réactionnel en quantité catalytique et régénéré in situ ;
e une ¢limination de la formation de boues de process.
L’inconvénient majeur du procédé photo-Fenton est la nécessité¢ de travailler a faibles
valeurs de pH. Un pH de 2,8 a été fréquemment trouvé comme valeur optimale (Sihem,
2012).
En effet, a ce pH la précipitation n’a pas encore eu lieu et I’espéce dominante de fer en
solution est [Fe(OH)] **. Au-dela des valeurs de pH comprises entre 3 et 5, le fer (Fe*'et
Fe*") est susceptible de se précipiter et de former des hydroxydes de fer, entrainant ainsi une

faible activité catalytique.
1.4.2.2.2.1.3.2 Le procédé Electro-Fento

Communément appelés procédés électrochimiques, les procédés électro-fenton reposent sur
la génération in situ du Fe(Il) et ou du peroxyde d’hydrogene par voie électrochimique selon

les demi réactions redox suivantes (Gozzi et al., 2017):

Fe3* + e™ — Fe?** (1-43)
0, +2H" +2e~ - H,0, (1-44)

La particularité de ce procédé est liée au fait qu’il est possible de réduire uniquement le
Fe(III) au niveau de la cathode et le peroxyde d’hydrogéne étant alors ajouté dans le milieu.
La réduction du fer(Ill) a souvent été réalisée sur des cathodes en carbone (Oturan et al.,
2000).

Une fois dans le milieu, les radicaux hydroxyles sont générés selon la réaction de Fenton
suivante :

Fe** + H,0, » Fe** + HO + HO~ (I1-45)
C’est un procédé qui présente ’avantage de minimiser en théorie les réactions de

compétition qui consomment les radicaux hydroxyles (BENAISSA, 2011).




1.4.2.2.2.2 Procédés photochimiques hétérogénes

Communément appelés la photocatalyse hétérogene, les procédés photochimiques
hétérogénes désignent 1’excitation d’un semi-conducteur par un rayonnement.
Contrairement aux procédés photochimiques homogenes (le catalyseur, les réactifs et les
produits forment une seule phase), en photocatalyse hétérogene la réaction se déroule a la
surface du catalyseur solide dans une phase fluide contenant les réactifs et les produits. La
photocatalyse est I’accélération de la vitesse d’une réaction photo-induite en présence d’un
catalyseur. Elle donne lieu a des modifications électroniques au niveau du catalyseur,
engendrant ainsi la formation de radicaux responsables de réactions d’oxydoréduction avec
différents composés adsorbés a la surface du catalyseur (Petit, 2007). Le photocatalyseur est
un semi-conducteur présentant une conductivité électrique intermédiaire entre les isolants et
les métaux. Un semi-conducteur serait isolant a une température de zéro kelvin (zéro absolu),

contrairement a un métal (Derradji, 2012).

Certains oxydes métalliques générent a leur surface des radicaux hydroxyles quand ils sont
excités par les radiations UV. Les oxydes métalliques les plus utilisés comme semi-
conducteurs pour la génération des radicaux sont : TiO2, ZnO, ZnS, ZrO», CdS, CeO> (Jean-
Marie Herrmann, 1999). Mais 1’oxyde le plus étudié est sans doute celui de titane. Il présente
beaucoup d’avantages. En effet, il est non toxique, peu colteux, présente d’une part de
bonnes propriétés d’adsorption vis-a-vis du réactif et d’autre part une capacité d’absorption
des photons (Jean-Marie Herrmann, 2001). Il présente aussi une stabilité¢ photochimique et
une activit¢ photocatalytique importante au traitement des composés récalcitrants

(Bessekhouad et al., 2003).
I.4.3 Etude comparative des différentes méthodes de traitement

Il est important de noter qu'un procédé adapté a tout type de matiere organique n'existe pas.
L'applicabilité dépend du composé cible, de 1'é¢tendue et de la gravité de la pollution, de la
localisation géographique de la pollution et de D’efficacité d'exécution de la méthode

employée.

Ainsi, malgré leurs trés bonnes performances, 1’adsorption sur du charbon actif et les
techniques membranaires ne résolvent pas le probléeme quand il s’agit de traiter des eaux

usées industrielles contenant des composés récalcitrants. En effet, elles ne font que déplacer




la pollution d’'une phase a une autre. Ce qui va nécessiter d’autres traitements et par

conséquent des colits d’investissement supplémentaires.

Les méthodes de traitement biologiques sont bon marché. Cependant, leurs utilisations pour

I’¢élimination des composés organiques se heurtent a deux difficultés majeures :

e trouver un consortium microbien capable de dégrader les composés ;
e préserver la survie des souches isolées dans un réacteur a cause des

phénomenes de prédation.

Si ces difficultés sont surmontées, le traitement biologique posséderait 1’avantage de
consommer peu de réactifs (azote organique et phosphate). Ces nutriments sont nécessaires
a la croissance des bactéries. Ils conditionnent 1’efficacité de la dégradation des composés

organiques.

Parmi les nouvelles méthodes développées, les « Procédés d’Oxydation Avancée » ont
suscité un grand intérét ces dernieres années. Les POA englobent des processus d’oxydation
qui génerent en quantité suffisante des radicaux hydroxyles en mesure de dégrader les
polluants présents dans les effluents. Néanmoins, certains POA semblent plus aptes que
d’autres a traiter la matiere organique récalcitrante et toxique. En effet, contrairement aux
procédés d’ozonation qui sont difficiles a mettre en ceuvre a cause de la toxicité de I’ozone
et sa faible solubilité, les procédés au peroxyde d’hydrogene et au réactif de fenton
paraissent une alternative intéressante pour le traitement des composés récalcitrants ciblés.

En comparant les principaux avantages et inconvénients des POA, il ressort que la plupart
d'entre eux requierent des investissements souvent lourds pour les industriels et des frais de

fonctionnement ¢élevés (Kesraoui-Abdessalem, 2008).

Cependant, parmi les différents POA, la photodégradation communément appelée
I’oxydation catalytique, utilisant des catalyseurs a base de dioxyde de titane, apparait ainsi
comme un procédé prometteur pour 1I’élimination de la pollution organique récalcitrante.
L’un des avantages majeurs de ce procédé est la possibilité¢ d’utiliser le soleil comme une
source de lumiere. En effet, ce procédé pourrait constituer une technologie alternative pour
le traitement des effluents industriels au Sénégal et s’inscrire dans une perspective de

développement durable utilisant le soleil comme source d’énergie renouvelable gratuite,




abondante et inépuisable. Ainsi, c’est cette technique qui a été retenue dans ces travaux de

these pour le traitement de certains polluants.
I.5 La photodégradation

1.5.1 Généralités

Au cours de ces dernieres années, la recherche dans le domaine de la photocatalyse
hétérogéne a pris un essor considérable. Aujourd’hui, elle se présente comme une
technologie en devenir, donnant lieu a des recherches et des applications dans le monde
entier. Comparée a d’autres techniques en usage, elle offre beaucoup d’avantages comme la
minéralisation totale des polluants tout en respectant I’intégrité de 1’environnement.
Actuellement, la plupart des contaminants organiques et inorganiques sont traités par
photocatalyse, en I’occurrence : les pesticides ((Abdennouri et al., 2016) ; (Sivagami et al.,
2014)), les colorants (Turkten and Cinar, 2017), les polluants pharmaceutiques (Mahmoud
etal., 2017) etc.

La photocatalyse hétérogeéne utilisant des catalyseurs a base de TiO: posséde plusieurs
avantages. En effet, le TiO; est relativement bon marché, il n’est pas nécessaire d’ajouter
d’autres réactifs et I’opération s’effectue a température ambiante et pression atmosphérique.
En général les produits de réactions se résument uniquement au dioxyde de carbone et a
I’eau sans formation de produits intermédiaires pouvant étre trés toxiques. Elle utilise une
source d’énergie économique, non polluante et renouvelable a savoir le proche U.V. ou
encore directement I’énergie solaire. Ainsi, ce procedé peut €tre qualifié¢ de procédé propre.
Le dioxyde de titane TiO2, dans sa forme cristallographique anatase, est le semi-conducteur
le plus employé en photocatalyse, du fait de sa stabilité chimique, sa non toxicité et son

faible cot.

Cependant, il est important de signaler que le photocatalyseur ne présente pas une grande
activité sous irradiation solaire (pour I'oxyde de titane le rayonnement solaire utile n'est que
de 4%) (BENAISSA, 2011). C’est ainsi que, malgré 1’efficacité de ce procédé, il ne permet
pas toujours d’assurer une minéralisation a des temps raisonnables. Toutefois, de
nombreuses études ont montré que la combinaison du dioxyde de titane et du peroxyde
d’hydrogene, sous radiation U.V, permet de dégrader de maniere plus efficace les composés

organiques (Zufiiga-Benitez and Pefuela, 2017).




1.5.2 Principe et mécanisme de la photodégradation

D’une maniere générale, le principe de la photocatalyse repose sur 1’absorption, par un semi-
conducteur, d’une radiation lumineuse d’énergie supérieure a la bande interdite du semi-
conducteur. Cette absorption d’énergie engendre 1’excitation d’un électron de la bande de
valence (BV) vers la bande de conduction (BC) et crée ainsi un déficit électronique ou
« trou » dans la bande de valence, conférant au solide des propriétés oxydoréductrices vis a
vis des polluants adsorbés. Ces propriétés sont a 1’origine d’une attaque directe des polluants
et de la formation de radicaux hydroxyles, permettant d’initier une dégradation
photocatalytique en présence d’oxygene (apporté par 1’air). Il s’agit d’un procédé a large
spectre d’applications, conduisant dans la plupart des cas a la dégradation totale du polluant
et donc en une disparition totale de la toxicité.
Comme pour tout procédé incluant des réactions en phase hétérogene, le mécanisme du
procédé photocatalytique est basé sur quatre étapes :

o transfert des molécules réactives dispersées dans le fluide vers la surface du

catalyseur;

e adsorption des molécules réactives sur la surface du catalyseur ;

e réaction sur la surface des molécules adsorbées ;

e désorption des produits.
L’¢étape initiale du procédé photocatalytique sur le dioxyde de titane est I’absorption des
radiations UV de longueurs d’onde A< 400 nm (ce qui correspond a une énergie supérieure
ou égale a la largeur de la bande interdite, 3,2 eV) avec la formation de paires électrons trous

positives selon I’équation suivante :

TiO, + h, > h* + e~ (1-46)

Un ¢électron de la bande de valence est promu a la bande de conduction avec formation d’un
trou positif (h"). Les trous h* réagissent avec ces donneurs d’électrons tels que I'eau les
anions OH" et les composés organiques adsorbés a la surface du TiO> pour former des

radicaux HO' et R suivant les réactions :

hgvy" + Hz0445 > HO g4 + HY (1-47)
hpnt + HO~ > HO 1-48

(BV) ads (1-48)
hv)" + Raas > R (1-49)




Les ¢électrons qui se trouvent dans la bande de conduction (BC) du métal peuvent réduire
’oxygene dissous entrainant ainsi la formation d’ion superoxyde radicalaire O, (Trillas et

al., 1996).

empc) +02—-0; (I1-50)

Ce dernier va réagir avec 1’eau pour donner HO, OH™ et O> d’aprés les équations suivantes :

202'_ + 2H20 il H202 + 2HO™ + 02 (I-Sl)
HZOZ + e(Bc)_ - HO™ + HO (1-52)

Ainsi, les radicaux hydroxyles formés vont dégrader les polluants organiques :

HO + R - CO, + H,0 (Sarantopoulos, 2007) (I-53)
HO + R - H,0 + R (Karkmaz et al., 2004) (I-54)

Ce principe de la photocatalyse est illustré par la figure L.7.

Cependant, il faut signaler qu’en photocatalyse, la recombinaison des électrons (e Bc)) et des
trous (h*Bv)) selon ’équation (I-55) est le principal facteur limitant les vitesses d’oxydation

des composés organiques.

ewsc)” + hey)' - chaleur (I-55)

Ainsi, pour que l'oxydation photocatalytique soit efficace, il faut bien entendu éviter cette
recombinaison. Ceci est rendu possible par le transfert et le pi¢geage des charges libres vers
des niveaux d’énergie intermédiaires grace a des irrégularités de structure ou via des
molécules adsorbées. Ainsi, pour que ce probleme soit résolu, on peut envisager le dopage
du semi-conducteur par d’autres métaux (Cu, Pd, Au, Pt, Ag) pour élargir la gamme
d’absorption vers le visible ou encore 1’addition au milieu réactionnel d’accepteurs
d’électrons (ozone, peroxyde d’hydrogéne, Fe*™ ...). Ces derniers vont séparer les charges
des paires électron-trou formées limitant ainsi leur recombinaison tout en renforgant

considérablement la formation de radicaux HO".




Figure I. 7 : Schéma représentatif du principe de la photocatalyse sur le dioxyde de
titane (Derradji, 2012)

1.5.3 Géneralités sur le dioxyde de titane

L’oxyde de titane est utilisé dans une grande variété d'applications technologiques qui font
intervenir les propriétés de surface. En plus du domaine de la photocatalyse, avec des
approches innovantes, on assiste a un engouement pour ’utilisation dans d’autres domaines
émergents. En effet, I’oxyde de titane est utilisé dans les cellules solaires pour la production
de I'hydrogene et I'énergie €lectrique, mais aussi comme pigment blanc dans les peintures et
les produits cosmétiques et comme un revétement protecteur contre la corrosion (Onal et al.,
2006). Les propriétés ¢€lectroniques du TiO,, son faible colt économique, sa stabilité
chimique, et sa non toxicité, font de lui un catalyseur de choix pour toutes ces utilisations. I
joue un véritable réle de catalyseur puisqu’aucun changement significatif de son activité n’a
pu €tre décelé apres une utilisation répétée, il est alors le matériau le plus actif pour la

dégradation de polluants.

Le dioxyde de titane se trouve sous trois formes cristallines principales distinctes: le rutile

(forme stable), I’anatase (forme meétastable) et la brookite (forme intermédiaire avec un




domaine de stabilité trés étroit). Seuls le rutile et ’anatase jouent un réle dans les applications
photocatalytiques, la brookite n’est jamais employée du fait de sa rareté. Les structures
anatase et rutile sont formées d’octa¢dre de TiOs (voir Figure 1.8) (Becheikh, 2012). Les
cristaux ne différent que par I’arrangement des octaédres et leurs distorsions. Les distances
Ti-Ti sont plus grandes dans la forme anatase que dans la forme rutile alors que les distances

Ti-O sont plus grandes dans la forme rutile (Becheikh, 2012).

Figure I. 8 : Structure cristalline des variétés Anatase et rutile (Becheikh, 2012)

Il a été¢ montré que ’activité photocatalytique de la phase anatase du TiO> est en général,
supérieure a celle manifestée par la phase rutile. Des études ont aussi montré que 1’activité
photocatalytique du mélange rutile/anatase était parfois supérieure a celle des

photocatalyseurs purs rutile ou anatase (BENAISSA, 2011).

1.5.4. Le sable titanifére :

Communément appelé sable noir, le sable titanifére provient de I’érosion des roches. Il se
dépose souvent dans des placers en bordures de cotes dans les zones comme 1’ Australie,

I’ Afrique du Sud, I’Inde, la Mozambique, le Madagascar, le Sénégal...

Ces dépdts de sable noir sont considérés comme 1’une des ressources minérales les plus
importantes dans le monde. En effet, ils contiennent des métaux lourds stratégiques et
économiques (par exemple le dioxyde de titane, le zirconium...) qui sont nécessaires pour
I’industrie nucléaire ou d’autres industries métallurgiques ou d’ingénierie (Abdel-Karim et
al., 2016). Le rutile, le leucoxéne et I’ilménite sont les trois principaux minéraux du sable

titanifere (Arachchi et al., 2016). Toutefois, la composition miniére du sable titanifere varie




d’un endroit a I’autre. Il est généralement constitué par les minéraux suivants (Baillon,

2002):

e L’ilménite (FeTiO3) : Oxyde mixte de formule (TiOz, FeO, Fe203) avec une teneur
en TiO; comprise entre 35 et 65 %.

o Lerutile (TiO2) avec une teneur en TiO, comprise entre 92 et 96 %. C'est un minerai
plus rare qui accompagne dans les gisements, 1'ilménite ;

o Le leucoxéne : c’est de I’ilménite altérée avec 65 a 91 % de TiO»;

e L’anatase compos¢ essentiellement de TiO».

L’ilménite est le principal composé du sable titanifére et est considéré comme le constituant
ayant la valeur commerciale la plus faible (Lv et al., 2017). Toutefois, il peut étre un
intéressant semi-conducteur en photocatalyse hétérogéne pour 1’élimination des polluants

présents dans les eaux usées.
I.5.5 Facteurs influencant la photodégradation
L5.5.1 Influence du pH

En solution aqueuse, le pH pourrait affecter énormément la charge de surface du TiO; ainsi
que la taille des agrégats. En effet, Le TiO; peut étre chargé négativement ou positivement
selon le pH du milieu. Néanmoins, il existe une valeur de pH, appelée pH Point Zéro charge
(pHpzc), pour laquelle la charge de la surface du TiO> est nulle. Selon la littérature, ce pH
vaut environ 6,0 = 0,5 (Giraldo et al., 2010). Alors, pour des valeurs différentes de ce pH, la
surface de I’oxyde est chargée. En outre, si le pH est supérieur au pHpzc du TiO», la surface
du photocatalyseur est chargée négativement et pour une valeur de pH inférieure au pHpzc
la surface du photocatalyseur est chargée positivement. Ces deux phénomenes sont explicités

respectivement par les équilibres suivants :

TiOH - TiO~ + H* (I-56)

TiOH} - TiOH + H* (1-57)




La distribution des espéces chimiques en fonction du pH est résumée dans le tableau 1.5

Tableau 1. 5 : Distribution des espéces chimiques en fonction du pH

Valeurs de pH Espéces chimiques
pH<3 TiOH>" > 20 %
3<pH<10 TiOH > 80 %
pH>10 Ti0O">20 %

Dans ces conditions, la dégradation photocatalytique de composés organiques ionisés est
trés affectée par le pH. En effet, il peut y avoir des interactions répulsives entre le polluant
ionisé et la charge de surface du catalyseur ce qui pourrait modifier les propriétés
d’adsorption/désorption. C'est pourquoi, le pH optimum se situe a proximité du pHpzc du

TiOs.
1.5.5.2 Influence de la température

Par rapport aux réactions catalytiques conventionnelles, 1’influence de la température en
photocatalyse peut étre complexe et non intuitive. En effet, le systéme photocatalytique ne
requiert pas de chaleur car il s’agit d’un processus d’activation photonique. Cette influence
de la température sur la vitesse de réaction a été¢ étudiée en détail par (J. -M. Herrmann,
1995) (voir Figure 1.9). Ce dernier a montré que 1’activité photocatalytique peut présenter

trois comportements extrémes suivant une gamme de température :

e A trés faibles températures (entre -40 et 0°C, partic A de la courbe), ’activité
photocatalytique augmente avec la température suivant la loi d’ Arrhenius avec une
énergie d’activation apparente positive (Eap >0).

e Pour des températures entre 20-80°C (partie B), I’énergie d’activation apparente est
faible, mais légérement positive (I’énergie d’activation apparente est partiellement
compensée par I’enthalpie d’adsorption), entrainant une augmentation trés modérée
de I’activité photocatalytique avec la température.

e Pour des températures supérieures a 80°C (partie C), I’activité diminue avec la
température a cause de la réduction du taux de recouvrement du polluant sur les sites
actifs, I’énergie d’activation apparente devient négative (Eap <0). Dans ce dernier cas,

I’étape limitante est alors 1’adsorption des réactifs sur le catalyseur.




Donc nous pouvons dire qu’en dehors de I’intervalle (20, 80 °C), la température a un effet
sur les propriétés d'adsorption/désorption et peut ainsi influencer indirectement les
performances du processus.

Etant donné que la température n’affecte que trés peu la cinétique de dégradation sur
I’intervalle (20-80 °C), nous allons travailler dans cette amplitude. En outre, elle permet

d’ceuvrer a la température ambiante, d'ou des économies d’énergie considérables.

Vitesse de dégradation

Figure L. 9 : Influence de la température sur la vitesse de dégradation (J. -M.
Herrmann 1995)

1.5.5.3 Influence de la concentration initiale en polluant

Généralement les vitesses de dégradation augmentent avec la concentration en polluant
jusqu’a une valeur limite. En effet, plus la concentration initiale du polluant est élevée, plus
celle des sous-produits le sera ce qui va conduire ainsi a une diminution de la vitesse de
dégradation. Parce que tout simplement, il y’a une adsorption compétitive entre les substrats
et en cas de saturation du catalyseur, I’efficacité du procédé sera limitée ((Carp et al., 2004) ;

(Lhomme, 2006))

L’influence de la concentration initiale en polluant organique sur la vitesse de dégradation

est décrite par le modele de Langmuir-Hinshelwood, L-H. Mod¢le le plus répandu, il permet




de décrire la dépendance entre la vitesse de réaction observée et la concentration initiale en

polluant.

Les hypotheses sur lesquelles est fondé ce modele sont les suivantes (Huchon, 2006):
e al’équilibre, le nombre de sites d’adsorption est fixe ;
e une seule molécule de substrat est adsorbée par site d’adsorption ;
e [’¢énergie d’adsorption est identique pour tous les sites d’adsorption et indépendante
du taux de recouvrement de la surface ;
e la vitesse d’adsorption est supérieure aux vitesses des autres réactions secondaires
du substrat en solution ;
e les sites d’adsorption ne sont pas définitivement liés au substrat et peuvent étre
libérés apres réaction du substrat.
Si ces hypothéses sont vérifiées, la vitesse de dégradation photocatalytique (V) est
proportionnelle a la capacité d’adsorption, notée (Q) ou au taux de recouvrement de la

surface par le substrat noté (0).

dac Qe
V - —E - KLHB - KLH o (1-58)

D’apres 1’équation du modele de Langmuir-Hinshelwood qui décrit I’adsorption

_ KadsQmaxCe _
Qe =~k cC. (I-59)

Il ressort de la combinaison de ces deux équations 1’expression de la vitesse en fonction de

la concentration C selon I’équation I-60 :

_ KadsKLHC _
V= ik.c (1-60)




Tableau 1. 6 : Parametres du modele de Langmuir-Hinshelwood

\Y Vitesse de dégradation photocatalytique
Ky Constante de Langmuir-Hinshelwood
(7] taux de recouvrement de la surface par le substrat
Q. Capacité d’adsorption a I’équilibre
Qnax Capacité d’adsorption maximale
K4 Constante de vitesse de réaction
C. Concentration a 1’équilibre
C Concentration

Ainsi, il a été démontré dans certaines études (Y. Chen et al., 2004) ; ((Konstantinou and
Albanis, 2004) ; (Baran et al., 2008)) que pour des solutions diluées (C < 10~ M), le produit
KaasC devient négligeable devant 1 (KagsC < < < 1) et I’équation se simplifie a une vitesse

apparente du premier ordre.

Cependant, pour des concentrations trés importantes en polluant, le produit Ka¢sC est
largement supérieur (KagsC > > > 1), la vitesse atteint ainsi son maximum et I’ordre de la

cinétique est zéro (Jean-Marie Herrmann, 1999).

I1 est également important de noter que le taux de dégradation photocatalytique reposant sur
le modele cinétique L-H, dépend a la fois de Kags et de Kin, donc une plus grande constante
d’adsorption n’implique pas toujours une forte vitesse de réaction photocatalytique (Carp et

al., 2004).
1.5.5.4 Influence de la concentration en photocatalyseur

Dans un photoréacteur, la vitesse initiale de réaction augmente proportionnellement avec la
masse de TiO> jusqu'a une valeur limite correspondant a 1’absorption compléte des photons
par le TiO,. Cette limite correspond a la quantité de TiO> ou toute la surface est illuminée.
Cependant, pour une masse plus €levée, des effets d’écran pourraient masquer une partie de

la surface photo-sensitive (Hazime, 2012).




1.5.5.5 Influence de la longueur d’onde

La variation de la vitesse de réaction en fonction de la longueur d'onde suit le spectre
d'absorption du catalyseur avec un seuil correspondant a son énergie de bande interdite qui
est égale a 3,2 ev pour le TiO,. Ce qui veut dire que ce dernier peut absorber dans le proche
UV (ultra-violet) a des longueurs d’onde, A <400 nm. Il est donc possible d’utiliser la lumiére
solaire comme source d’énergie pour la dégradation des polluants organiques. Toutefois,
’utilisation efficace des photons dans 1’ultra-violet ne représente que 5 % de la lumiére
solaire atteignant la surface de la terre (AZOUANI, 2009). Ainsi, dans ces conditions, une
minéralisation & des temps raisonnables n’est pas assurée. D’un point de vue énergétique
ces rayonnements ne sont pas rentables et par souci d’économie ils doivent étre remplacés
par une énergie écologique, abondante, et gratuite, qui est I’énergie solaire (visible), qui reste
la seule alternative pour rentabiliser le procédé photocatalytique. Cela est possible avec le
dopage du semi-conducteur qui fera déplacer son spectre d’absorption vers les grandes

longueurs d’onde.

1.5.5.6 Influence des accepteurs d’électrons

La cinétique de photodégradation des maticres organique est fortement améliorée par la
présence d’accepteur d’¢€lectrons tels que I’oxygene ou le peroxyde d’hydrogene dans le
milieu (Lhomme, 2006). Par exemple, des expériences (Piscopo, 2002) ont montré que
lorsque tout I’oxygene a été¢ consommeé, le processus s’arréte. Cependant, si on réinjecte de
I’oxygeéne dans le milieu, la réaction redémarre. Cela peut s’expliquer par le fait que la
présence d'oxygene dans la solution est un facteur favorable dans la mesure ou il limite les
risques de recombinaison trou/électron. En effet, les molécules d’oxygene, absorbées a la
surface du photocatalyseur agissent comme des pieges trés efficaces d'électrons de la bande
de conduction, en supprimant ainsi totalement ou partiellement la recombinaison des paires
d’¢électrons-trou de surface. Il a ét¢ méme démontré que I’atténuation de la recombinaison
trou-¢lectron est d’autant plus grande que la concentration en oxygene est €levée dans la
solution (Cardona, 2001).

Cependant, il est important de noter que 1’accepteur d’électron le plus étudié de par son effet
positif sur la cinétique de la dégradation est sans doute le peroxyde d’hydrogene. En effet, il
est meilleur que I"oxygene et de plus il peut produire des radicaux hydroxyles HO" par

rupture photolytique qui a leur tour initient des réactions oxydatives. Toutefois, I’effet de




H>0», sur la cinétique de dégradation, n’est pas toujours positif en fonction du systéme étudié

(Simon et al., 2008).
1.6 Conclusion Bibliographique

Dans ce chapitre, nous avons fait une syntheése bibliographique sur la pollution des eaux
usées industrielles. Les données bibliographiques ont mis en évidence la nécessité de traiter
ces eaux usées. En effet, ces derni¢res sont responsables de nuisances environnementales
dans la mesure ou elles contiennent des molécules toxiques et non biodégradables. Apres
une ¢tude comparative des différentes techniques de traitement, les résultats révelent que le
traitement de ces rejets industriels par les procédés classiques est dans la plupart du temps
inefficace. C’est pour cette raison que d’autres techniques sont employées pour leur
¢limination comme les POA. Parmi ces derniers, la recherche bibliographique nous apprend
que la photocatalyse hétérogéne sur le dioxyde de titane se montre treés efficace pour la
dégradation de molécules récalcitrantes comme les résidus médicamenteux, les pesticides
etc. C’est ainsi que nous avons porté notre choix sur cette méthode. Toutefois, la dégradation
photocatalytique des composés organiques est influencée par les parametres comme le pH,
la concentration initiale du polluant, la concentration en photocatalyseur, I’intensité du flux

lumineux, les accepteurs d’électron etc.




Chapitre I1 : Matériel et

Techniques Expérimentales




II.1 Introduction

Ce chapitre décrit d’abord les différentes étapes du traitement et de 1’analyse
granulométrique du sable titanifére employé dans nos expérimentations comme matériau
semi-conducteur et adsorbant. Ensuite, il présente les différents polluants utilisés pour tester
I’efficacité épuratrice du sable. Enfin, les techniques et les dispositifs expérimentaux

employés, pour le traitement des polluants y sont bien explicités.
I1.2 Caractérisation granulométrique du sable titanifére

Le sable est une roche détritique meuble dont les grains sont en majorité compris entre 63um
et 2 mm (Bozabe et al., 2013). L'opération permettant de déterminer la taille des grains de
sable est appelée analyse granulométrique. Cette analyse consiste a fractionner le matériau
en différentes coupures au moyen de tamis embofités les uns sur les autres. Les résultats de
I’analyse granulométrique sont le plus souvent représentés sous forme de courbe cumulative.
Cette courbe granulométrique qui en résulte permet d'identifier la nature du sol car elle donne

une vision claire sur la répartition des dimensions des grains qui le composent.
I1.2.1 Le sable titanifere

Le sable titanifére utilisé dans nos expérimentations nous vient d’une société miniére

installée au Sénégal. Il est d’aspect noir métallique comme le montre la figure I1.1.

Figure I1. 1 : Echantillon de sable titanifére utilisé comme photocatalyseur




11.2.2 Traitement du sable

Pour éviter I’effet de la présence de matiéres organiques naturelles (MON) sur 1’adsorption
ou la dégradation photocatalytique des polluants, une préparation spéciale du sable est

nécessaire. Cette derniére se déroule principalement en deux étapes.

e Etape de stérilisation

Elle consiste en un passage du sable dans un four a 600 °C pendant deux heures. Cette

calcination permet d’éliminer toutes les matiéres organiques présentes dans le sable.

e Extraction de la matiére organique naturelle (MON)

Il est bien connu que le sable contient un pourcentage non négligeable de maticres
organiques et que celles-ci peuvent interférer la mesure des parameétres analytiques telle que
la DCO (Demande Chimique en Oxygene). Ainsi, pour palier a ce risque, le sable a subi un
traitement chimique afin d’éliminer une grande quantité de la MON calcinée et d’autres

composés susceptibles d’influencer la détermination des parameétres analytiques.
Les étapes suivantes ont été suivies pour 1’extraction de la MON calcinée :

v' mise en suspension du sable calciné dans une solution de H>SO4 molaire de
volume 1 litre pendant une demi-heure et sous agitation a la température
ambiante ;

v' transfert de la solution dans une éprouvette en verre de 1000 mL et addition

de 500 mL d’eau distillée;

agitation pendant 30 minutes ;

décantation pendant 5 minutes ;

prélevement du surnageant ;

ajout de 500 mL d’eau distillée a la suspension restante dans le tube ;

agitation pendant 30 minutes ;

décantation pendant 5 minutes ;

prélevement du surnageant ;

répétition des étapes 6, 7, 8 et 9 (3 fois) ;
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mise a 1’étuve du sable a 105°C jusqu’au séchage complet.




I1.2.3 Matériel nécessaire pour I’analyse granulométrique

Une tamiseuse ¢lectrique a été utilisée pour effectuer 1’analyse granulométrique du sable
titanifere. Elle est calibrée par un temps de tamisage et une vitesse de vibration. Afin d'éviter
toute ambiguité, un tamis et une passoire équivalente ont été désignés par un méme numéro

de module.

Des tamis de dimensions des mailles variant entre 80 um et 500 um ont été utilisés.
L’analyse granulométrique du sable a été réalisée en utilisant les normes AFNOR (NF

1996).

Le tableau II.1 présente les dimensions des mailles des tamis utilisés lors de nos essais avec

leurs modules correspondants.

Tableau II. 1 : Les ouvertures des mailles des tamis utilisés

Module Référence Ouverture en pm
20 D253 80
21 D254 100
22 D255 125
23 D256 160
24 D257 200
25 D258 250
26 D259 315
27 D260 400
28 D261 500

I1.2.4 Protocole de ’analyse granulométrique

11.2.4.1 But de l'essai

L'analyse granulométrique permet de déterminer la grosseur et les pourcentages pondéraux
respectifs des différentes familles de grains constituant les échantillons. Elle s'applique a

tous les granulats de dimension nominale inférieure ou égale a 63 mm, a I'exclusion

des fillers.

A noter qu'il faut éviter la confusion entre la granulométrie qui s'intéresse a la détermination
de la dimension des grains et la granularité qui concerne la distribution dimensionnelle des

grains d'un granulat.




11.2.4.2 Description de l'essai

Le sable a été séché a 1'étuve a une température maximale de 105 °C pendant 24h. Les tamis
ont été¢ emboités les uns sur les autres, dans un ordre tel que la progression des ouvertures
soit croissante du bas de la colonne vers le haut (voir la figure I1.2). En partie inférieure,
on dispose un fond étanche qui permettra de récupérer les fillers pour une analyse
complémentaire. Un couvercle a été disposé en haut de la colonne afin d'interdire toute perte

de matériau pendant le tamisage.

Une masse de 500 g de sable titanifére est versé en haut de la colonne de tamis et celle-ci
entre en vibration a l'aide de la tamiseuse électrique. Le temps de tamisage varie avec le
type de machine utilisé, mais dépend également de la charge de matériau présente sur
le tamis et son ouverture. Pour notre analyse, nous avons actionné la tamiseuse pendant dix

minutes car la quantité de sable pesée n’est pas trés importante.

Un étalonnage de la machine est nécessaire. On considére que le tamisage est terminé
lorsque les refus ne varient pas de plus de 1% entre deux séquences de vibrations de la

tamiseuse.

Le refus dutamisayant la plus grande maille est pesé. Ensuite, celui
du tamis immédiatement inférieur est pesé avec le refus précédent. Cette opération doit étre
poursuivie pour tous les tamis pris dans l'ordre des ouvertures décroissantes. Ceci permet de
connaitre la masse des refus cumulés aux différents niveaux de la colonne de tamis. Le

tamisat présent sur le fond de la colonne du tamis est ¢galement pesé.




Figure I1. 2 : Dispositif expérimental de I’analyse granulométrique

La somme des refus cumulés mesurée sur les différents tamis et du tamisat sur le fond

(fillers) devrait coincider avec le poids de I'échantillon introduit en téte de colonne.

I1.2.5 Détermination de certaines caractéristiques physiques du sable titanifére

11.2.5.1 Masse volumique absolue et masse volumique apparente

La méthode a I’éprouvette graduée a ¢€té utilisée pour la détermination de la masse
volumique absolue de notre sable. Cette méthode est trés simple et tres rapide. Elle utilise
du matériel trés courant de laboratoire. Les étapes suivantes ont été suivies lors de la

détermination de la masse volumique absolue :

e remplir une éprouvette graduée de 1 litre avec un volume V; donné d'eau ;
e peser un échantillon sec du sable soit Mstr la masse (environ 500 g) et
l'introduire dans I'éprouvette en prenant soin d'éliminer toutes les bulles d'air ;

e lire le nouveau volume Vo.




La masse volumique absolue est donnée par I’équation I1-1

M
Pabs = 3 _y- (11- 1)

Pour la masse volumique apparente, une éprouvette de volume V est remplie complétement
avec une masse séche (Msrr) de sable. Ainsi, la masse volumique apparente de 1’échantillon

a été tirée de la relation suivante.

M
Papp =3 (II- 2)

11.2.5.2 Détermination de la porosité
Un dispositif comme celui donné par la (figure I1.3) est utilisé pour la détermination de la

porosité du sable titanifere. Il consiste a déterminer le volume total des pores entre les

particules du sable.

Figure II. 3 : Dispositif de détermination de la porosité totale (Etude de La Porosité et de
La Perméabilité —, 2017)

Nous avons déterminé la porosité du sable en suivant le protocole ci-dessous:
e réaliser le montage ci-dessus ;
e ouvrir le robinet, I'eau va ainsi par gravité, monter dans le sable ;

e quand I'eau arrive au sommet du sol, fermer le robinet et lire le volume d'eau

écoulée et qui a servi a remplir tous les espaces vides du sable.




La porosité totale est ainsi déterminée selon I’équation suivante :

__W
T Vs

Avec :
Vv : volume du vide ;
Vs : volume du sable ;

n : la porosité.

(1I- 3)

On peut aussi estimer la valeur de la porosité en fonction de la densité réelle et de la densité

apparente selon 1’équation

n = (1- 222
Pabs
avec :

Papp : Masse volumique apparente ;

Pabs : Masse volumique absolue.

11.2.5.3 Détermination de la surface spécifique

(11- 4)

La surface spécifique d’un solide représente la surface totale des grains rapportée soit a

I’unité de volume de 1’échantillon, soit a la masse de 1’échantillon. Dans cette étude, nous

avons déterminé la surface spécifique du sable rapportée a I'unité de masse. Ainsi, en

supposant que les particules sont sphériques, la formule en-dessous a été utilisée pour

déterminer la surface spécifique du sable.

Ss — 4mr? _ 3 6
g"r&pabs I.Pabs ds0-Pabs

Avec :

Ss : la surface spécifique d’une particule ;

r : le rayon équivalent d’une particule ;

dso Diametre moyen des particules.

(I1-5)




I1.3 Polluants et Produits chimiques
I1.3.1 L’antibiotique ofloxacine

Avant de manipuler un polluant, il est d’abord nécessaire d’avoir des informations sur sa
nature, son mode de préparation et aussi ses propriétés physico-chimiques. Ainsi,
I’Ofloxacine est un produit généralement soluble dans les solutions aqueuses et dans les

solutions contenant de la soude.

L’ofloxacine dont la structure chimique est donnée par la figure I1-4 est un antibiotique
appartenant a la famille des fluoroquinolones. Fabriqué par Sanofi-Aventis Industrie-France,
il est commercialisé sous le nom Oflocet. L’ofloxacine est aussi un bactéricide tres efficace

sur les bactéries gram-positives et gram-négatives.
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Figure II. 4 : Structure chimique de ’antibiotique (Ofloxacine) étudié

IM.

Certaines caractéristiques de cette matiere active sont données dans le tableau I1-2

((Kumazawa and Yagisawa, 2002) (Kouadio et al., 2009)).




Tableau II. 2 : Caractéristiques physico-chimiques de 1’ofloxacine

Nom chimique acide (£)-9-fluoro-2,3-dihydro-3-methyl-
10-(4-methyl-1-piperazinyl)-7-oxo-7H-
pyrido [1, 2,3-de]-1, 4-benzoxazine-6-

carboxylique
Formule brute Ci18H20FN304
Masse molaire (g /mol) 361,38 g /mol
T® fusion (°C) 254°C
Solubilité 28,3g/1a25°C dans I’eau
Pression de vapeur saturante 1,55.10"* mmHg a 25°C
pKa 5,97-7,65
Description blanc cassé pale poudre cristalline de
coloration jaune
Meédicament Oflocet

I1.3.2 L’azadirachtine technique

Dans nos travaux, il a été aussi choisi d’étudier la matiere active d’un pesticide,
Azadirachtine technique a 18 % de pureté fourni par une société Sénégalaise (SENCHIM).
L’azadirachtine A, donné¢ par la formule développée ci-dessous, est considéré tres largement
comme le principal composé a propriétés insecticides du neem, méme s’il a néanmoins été
prouvé qu’il ne suffisait pas, a lui seul, pour expliquer les remarquables propriétés du neem

(Mouffok et al., 2007).

Les solutions ont été préparées avec de 1’eau distillée en fonction des concentrations initiales
souhaitées a partir du produit solide. Des solutions de H>SO4 et NaOH sont utilisées pour

I’ajustement du pH.




Figure II. 5 : Formule Développée de I’Azadirachtine A

Certaines caractéristiques de cette matiere active sont données dans le tableau I1.3.

Tableau II. 3 : Description de I’azadirachtine technique

Nom de la formulation commerciale Azadirachtine
Société SENCHIM
Nature Insecticide
Couleur Jaune
Pureté de 1a matiére active 18 %

I1.3.3 Les effluents de I’industrie du tabac
11.3.3.1 La génération d’eaux usées de ’industrie

Les eaux usées de cette industrie de tabac sont majoritairement générées au cours des
fréquents lavages des sols et des machines de I’atelier de fabrication générale du tabac. Ces
opérations sont souvent réalisées a la fin de chaque quart (7 heures, 15 heures et 23 heures).

Une faible partie de ce type d’eaux usées provient des purges des équipements.
11.3.3.2 Mode et fréquence d’échantillonnage

Les expériences ont été effectuées sur des échantillons prélevés toutes les heures durant une
semaine de 7 h a 23 h. Ces prélévements d’une heure ont été mis dans des bouteilles stériles
et conservés a 4 °C dans un réfrigérateur. A la fin de chaque journée, un échantillon de 1,5
litre est constitu¢ en fonction du débit de rejet pendant les heures de prélévement. Ainsi, a la

fin de cette semaine, nous avons reconstitué¢ un échantillon de 8 litres sur lequel doivent




s’effectuer les analyses physico-chimiques ainsi que les tests de coagulation chimique et de

photodégradation sur le sable titanifére.

11.3.3.3 Caractéristiques des effluents de cigarettes

D’une maniere générale, les eaux usées de tabac contiennent d’importantes quantités de
matieres organiques comme les protéines, les glucides, la cellulose, les acides organiques, le
goudron de tabac, la nicotine, etc (Gonen, 2005) mais aussi des substances non organiques
telles que I’ammoniac et ses dérivés. Au vu de la variabilité des additifs existants et au fait
que chaque marque a sa propre saveur, les caractéristiques des effluents de cigarettes
différent d’une industrie a une autre. Ainsi, les résultats auxquels nous sommes parvenus

lors de la caractérisation de I’effluent reconstitué sont consignés dans le tableau I11.4.

Tableau II. 4 : Caractéristiques des effluents de cigarettes

Paramétres MES DCO DBO:s pH N P Température (°C)
(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)
Résultats 260 1144 440 6,5 448 2,31 29

Les résultats de ces analyses montrent une non-conformité des trois parametres de pollution
majeure (DCO, DBOs et MES) avec les normes Sénégalaises de rejet (NS05-061). De plus,
le rapport DCO/DBOs qui est égal a 2,6 témoignerait d une pollution récalcitrante.

I1.3.4 Le coagulant

Le coagulant utilisé lors des tests de coagulation chimique est le sulfate d’aluminium hydraté
[Al2(SO4)3,18H20]. 1l est fabriqué par une société francaise (LABOSI) sous forme de
cristaux blancs. Pour les besoins de notre étude, une solution mére de concentration 116,8
g/l du produit commercial a été préparée soit une concentration de 60 g/l du sulfate

d’aluminium pur. Cette solution étant peu stable, elle a été renouvelée tous les jours.




I1.4 Les Dispositifs expérimentaux

I1.4.1 Dispositif expérimental de I’adsorption de I’ofloxacine sur le sable titanifere (58

% de TiO2)

Cette étude consiste a mettre en contact sous agitation a 750 rpm pendant une durée
déterminée, une masse de sable titanifére et un volume déterminé d’adsorbat en solution de
concentration connue. Au premier contact entre le polluant et le sable, le chronometre est
déclenché, le suivi du phénomene d’adsorption au cours du temps est effectué¢ par des
prélevements réguliers de 10 mL a 1’aide d’une seringue jetable. Les échantillons prélevés
sont filtrés sur membrane Millipore de type 0,45um HA puis sont introduits dans de petits

flacons en verre fumé pour éviter I’effet de la photolyse du milieu ambiant.

Le dispositif de la figure I1.6, constitué par un agitateur multiposte de type

« MULTISTIRRER » et une série d’erlenmeyers a été utilisé pour les tests d’adsorption.

Figure II. 6 : Dispositif expérimental de I'adsorption en régime statique.

L’adsorption a la surface du catalyseur est I’étape initiale précédant I’effet photocatalytique.
Elle est le sie¢ge d’une interaction entre les molécules a dégrader et la surface du catalyseur.
Ce sont en principe ces molécules a 1’état adsorbé qui conditionneraient la vitesse initiale de
la photodégradation. Ainsi, pour I’étude de 1’adsorption de I’ofloxacine sur le sable

titanifére, nous avons :




e tout d’abord réalisé les cinétiques d’adsorption afin de déterminer le temps de
contact entre le sable et la solution d’ofloxacine a I’équilibre ;

e ensuite étudié¢ I'influence de divers paramétres expérimentaux tels que : le pH initial
de la solution et la concentration en sable titanifére ;

e enfin modélisé les isothermes d’adsorption.

La réduction de la concentration en antibiotique a été suivie par une mesure de la demande
chimique en oxygene par la méthode a reflux avec un systeme de chauffage multipostes
(voir figure II-13). La quantité d’ofloxacine retenue par le sable a I’équilibre et le rendement

d’élimination sont donnés par les équations suivantes :

_ (DCO—DCO,).V

MgrF

Q. (I- 6)

(DCOy—DCO,)*100
DCO,

Rendement % = II-7)

e DCOo : Demande chimique en oxygene initiale de la solution d’ofloxacine (mg.L"
1) .

e V: Volume de la solution (en litre) ;

e Msrr : Masse du sable titanifére en (g) ;

e DCOe: Demande chimique en oxygeéne de la solution d’ofloxacine (mg.L™') a

I’équilibre du processus d’adsorption.
11.4.2 Dispositif de coagulation chimique

Les tests de coagulation chimique de 1’effluent de tabac se sont déroulés selon le protocole
bien connu du Jar-Test (figure I1.7). Une série de 6 béchers agités de facon identique a été
utilisée. L’un des béchers contient 1’effluent seul (effluent témoin) et les autres contiennent
le méme effluent auquel sont ajoutées des doses croissantes de coagulant (sulfate
d’aluminium). Les réactifs ont été d’abord mélangés rapidement pendant 3 minutes avec une
vitesse de rotation de 150 trs/min. Puis, I’agitation a été réduite pour favoriser la floculation.
Enfin, les flocons sont laissés au repos pendant 1 heure et les résultats ont été appréciés par

des mesures de turbidité et de MES.




Figure I1. 7 : Dispositif expérimental du JAR TEST (Technically Speaking: Jar
Testing - WWT, 2017)

I1.4.3 Les réacteurs photocatalytiques

11.4.3.1 Le réacteur photocatalytique en batch

Le réacteur photocatalytique en batch mis en place pour tester I’efficacité épuratrice du sable
titanifere est représenté par la figure I1.8. Il est constitué¢ d’un erlenmeyer de 250 mL, d’un
réfrigérant permettant une alimentation continue en oxygene et d’un agitateur pour bien

disperser le sable titanifére dans le polluant.




Figure II. 8 : photoréacteur en Batch

11.4.3.2 Réacteur photocatalytique avec recirculation de polluant

11 est représenté par la figure I1.9. Il est constitué de deux tubes en verre de longueur 40 cm
et de diametres (2,98/3cm) disposés en paralleles. Ces tubes, munis de bouchons avec des
tissus filtrants contiennent chacun une masse Mstr de sable titanifére dans des proportions
¢égales. Ils sont maintenus sur un banc faisant une inclinaison de 15° par rapport a
I’horizontale. Le banc est orienté du nord au sud pour obtenir une bonne irradiation solaire

et éviter I’effet d’ombrage. Une pompe hydraulique assure la recirculation du polluant traité.




Réservoir
Tubes

Pompe

Banc

Figure I1. 9 : Réacteur photocatalytique avec recirculation de polluant

11.4.3.3 Déroulement des expériences en photodégradation

Pour chaque test, le dispositif expérimental est exposé au soleil pendant 8 heures de temps

(9H jusqu’a 17H). Les échantillons prélevés toutes les deux heures nous permettent de suivre

I’évolution de la DCO par la méthode d’oxydation du bichromate de potassium.

Toutes les expériences ont été réalisées a température et pression ambiantes. Le plan de

travail que nous avons suivi est donné comme suit :

la préparation des solutions de polluant ;

I’introduction du sable titanifére dans le réacteur ;

avec le dispositif en batch, le mélange polluant-sable est agité pendant 30 minutes
avant irradiation avec le rayonnement solaire afin d’atteindre 1’équilibre
d’adsorption ;

a des intervalles de temps réguliers (chaque deux heures), un échantillon est prélevé
et filtré sur membrane Millipore de type 0,45um HA afin de le soumettre aux
différentes analyses (DCO) ;

apres chaque échantillonnage, nous avons relevé la valeur de 1’ensoleillement global

correspondant en W/m? par un pyranométre (figure I1.11).




11.4.3.4 Suivi de I’évolution de la dégradation photocatalytique des polluants en présence

de sable titanifeére

La photodégradation est influencée par un certain nombre de parameétres décrits
précédemment. Dans la premicére série de tests, Il est important de s’intéresser aux effets des

parametres suivants :

e La concentration en sable dans la suspension;
e La concentration initiale du polluant;

e Le pH initial du polluant.

Sur la figure I1.9, nous présentons le déroulement des essais.

Figure I1. 10 : Diagramme descriptif des étapes suivies pour la photodégradation des

polluants




11.4.3.5 L’appareil de mesure de I’ensoleillement global du milieu

Pour I’excitation du semi-conducteur, nous avons utilisé 1’irradiation solaire, mais celle-ci
varie en fonction du temps au cours de la journée et du lieu d’exposition. Cette énergie est
supérieure a la largeur de la bande interdite de TiO> (3,2 eV). Elle permettra donc d’activer
le matériau pour la génération de paires €lectron-trou. L’ensoleillement global du milieu
réactionnel a ét€¢ donné par un pyranometre (voir figure I1.11). C’est un dispositif qui permet
de capter le phénomene physique a surveiller (la lumiére solaire) et de transmettre une
information sous forme de signal de tension a la partie commande (I’ordinateur). Cette

derniére a son tour émet un signal numérique qui donne la valeur de 1’ensoleillement global

(D).

Figure II. 11 : le pyranométre

IL.5 Les techniques analytiques

I1.5.1 La turbidité

La turbidité des eaux est li¢e a la présence de particules organiques diverses, d’argile, de
colloides, de plancton, etc. La mesure de la turbidité, treés utile pour le contréle d’un
traitement ne donne pas d’indications sur la nature, la concentration, la taille des particules
en suspension qui doivent faire I’objet de mesures spécifiques. Pour apprécier les résultats
du Jar-Test, par mesure de turbidité, un turbidimetre de type HEY turbidity donné par la

figure I1.12 a été utilisé.




Figure II. 12 : Turbidimetre HE9

I1.5.2 La demande chimique en oxygéne (DCO)

La DCO permet d’apprécier la concentration en mati¢res organiques ou minérales, dissoutes
ou en suspension dans I’eau, au travers de la quantité d’oxygene nécessaire a leur oxydation
chimique totale. Ainsi, par la mesure de la DCO, on pourra évaluer la charge polluante d’une
eau usée en matieres organiques avant et aprés un traitement physique, chimique ou

biologique.

Les analyses de la DCO sont faites avant et aprés chaque test d’adsorption et de

photodégradation catalytique grace a un systéme de chauffage multipostes (Figure 11.13)

La détermination de la DCO doit €tre faite tres rapidement apres le prélevement qui doit étre
représentatif et homogénéisé. Cependant, on peut conserver un certain temps 1’échantillon

s’il a été acidifié par I’acide sulfurique a pH<2.




Figure II. 13 : Systéme de chauffage multipostes

Pour déterminer la DCO, nous avons utilisé la méthode a reflux en systéme ouvert dont le

mode opératoire est décrit ci — dessous :

e Dans un tube de réaction, il faut introduire 10 mL de I’échantillon a analyser. Si la
DCO de I’échantillon est supérieure a 800 mg/L O», une dilution appropriée devra
étre réalisée.

e On ajoute 5 mL de la solution de dichromate de potassium (0,040 mol/L), puis
lentement et avec précaution, 15 mL de la solution d’acide sulfurique contenant le
sulfate d’argent, en agitant soigneusement le tube.

e Ensuite, on introduit 1 a 2 gouttes d’acide sulfurique sur le col rodé du tube pour le

lubrifier et relions, le réfrigérant au tube de réaction. Toutefois, il faut s’assurer que




le réfrigérant tourne facilement dans le rodage du tube (sinon ajouter une goutte
d’acide supplémentaire).

e On place les tubes dans le bloc chauffant (figure II.13) et les porte a ébullition (150
°C = 5 °C) pendant 2 heures.

e Apres les 2 heures de chauffage, il faut retirer les tubes avec leurs réfrigérants, les
laisser refroidir, puis rincer avec précaution le réfrigérant en recueillant les eaux de
lavage dans le tube de réaction.

e Enfin, le contenu du tube est transvasé dans un erlenmeyer de 250 mL en prenant le
soin de rincer et diluer avec environ 75 mL d’eau. Ainsi, aprés avoir ajouté 2 a 3
gouttes de ferroine, nous titrons avec la solution de sulfate de fer (II) et d’ammonium

(sel de Mohr 0,12 M) jusqu’a ce que la coloration passe au brun rouge.

L’équation suivante donne la valeur de la DCO :

8000+(Vg—V1)+T

DCO = v

(1I- 8)

Avec :

Vi : volume de sel de Mohr nécessaire au dosage de I’échantillon soumis a I’analyse (mL) ;

Vo : volume de sel de Mohr nécessaire au dosage du témoin (mL) ;

V : volume de la prise d’essai (mL) ;

T : Molarité de la solution de sel de Mohr (mol/L).

I1.5.4 La demande Biochimique en oxygéne (DBOs)

La demande biochimique en oxygene est un parameétre pour indiquer la quantité d’oxygene
utilisée pour la destruction de matiéres organiques décomposables par des processus
biochimiques. La mesure est faite selon la méthode manométrique basée sur le principe du
respirometre de WARBURG au cours duquel la respiration de la biomasse est directement
mesurée par un appareil (oxymetre, figure I1.14). Pour déterminer la DBOs, le mode

opératoire décrit ci-dessous a été appliqué :

e Mesurer le volume désiré (cf. tableau I1.6) avec le ballon de trop plein et verser dans

la bouteille propre ;




e Introduire I’agitateur magnétique dans chaque bouteille ;

e Ajouter une pincée de ’allyle thio—urée ;

e Mettre 2 pastilles d’hydroxyde de potassium (KOH) dans chaque bouchon intérieur
(noir) avec deux pincettes ;

e Visser sans fermer hermétiquement le bouchon ;

e Mettre le systeme d’agitation a 20°C ;

e Laisser s’établir I’équilibre pendant 30 mn et fermer hermétiquement le bouchon ;

e Relever les valeurs apres 5 jours.

Figure I1. 14 : Flacons DBO surmontés d'un oxymeétre dans 1'armoire d'incubation

La demande biochimique en oxygéne pour une analyse dépend de la charge en substances

organiques.

Tableau II. 5 : Facteur de conversion de la DBOs en fonction du volume de prise

Portée de mesure  Quantité (mL) Facteur
0-40 432 1
0-80 365 2

0-200 250 5

0-400 164 10
0-800 97 20
0-2000 43,5 50

0-4000 22,7 100




La valeur réelle de 1a DBOs est calculée comme suit :

DBO5(mgO0,/L) = valeur lue * facteur I1-9)

I1.5.5 Les matiéres En Suspension Totales (MEST)

La détermination des matic¢res en suspension dans I’eau s’effectue par filtration ou par
centrifugation. La méthode par centrifugation est surtout réservée aux eaux contenant trop
de matieres colloidales pour étre filtrées dans de bonnes conditions, en particulier si le temps
de filtration est supérieur a une heure. Quelle que soit la méthode choisie, il est nécessaire
pour obtenir une reproductibilité satisfaisante de respecter rigoureusement les conditions

opératoires et dutiliser le méme type de matériel.

La méthode par filtration sur fibre de verre (fibre de verre de cellulose de 47mm de diamétre
et de 0,45um porosité) dont le principe consiste a filtrer 1’eau et de déterminer le poids des
matiéres retenues par pesée différentielle, a été utilisée lors de nos travaux pour la

détermination des matiéres en suspension. Ainsi, il faut :

e laver le disque de filtration a I’eau distillée, le sécher (105 °C) jusqu’a masse
constante, puis le peser a 0,1 mg prés apres passage au dessiccateur ;

e mettre le disque de filtration sur I’équipement de filtration ;

e mettre en service le dispositif d’aspiration ou de pression ;

e verser I’échantillon de volume (V) sur le filtre ;

e rincer la fiole ayant contenu I’eau a analyser avec 10 mL d’eau permutée ;

e faire passer sur le filtre cette eau de lavage ;

o laisser essorer le filtre, sécher a 105 °C, laisser refroidir au dessiccateur et peser a 0,1

mg pres, jusqu’a masse constante.

La teneur de I’effluent en maticres en suspension totales (mg/ L) est donnée par I’expression

¢l — dessous :

M1—-My

MEST = * 1000 (II- 10)

Mo : masse du disque filtrant avant utilisation (mg) ;

M : masse du disque filtrant apres utilisation (mg) ;




V : volume d’eau utilisé (mL).

I1.5.6 L’ Azote

La méthode de Kjeldahl (NK) qui permet d’analyser globalement la somme de ’azote
organique et de 1’azote ammoniacal présent dans 1’échantillon dont le principe est décrit ci

— dessous a été utilisée.

Principe :

minéralisation de la mati¢re organique en milieu acide, en présence de catalyseur et

a température €levée ;

e ajout d’une solution d’hydroxyde de sodium pour déplacer en ammoniac 1’azote
ammoniacal formé ;

e entralnement a la vapeur (distillation) de ’ammoniac ;

e dosage par titrimétrie.
I1.5.7 Le phosphore

Le phosphore peut exister dans les eaux en solution ou en suspension, a 1’état minéral ou
organique. Les composés phosphorés qui, sans hydrolyse ou minéralisation, répondent au
test spectrophotométrique sont considérés comme é€tant des orthophosphates. L’hydrolyse
en milieu acide fait apparaitre le phosphore hydrolysable et la minéralisation, le phosphore

organique.

Par oxydation au persulfate en milieu acide, de nombreux composés organiques sont
minéralisés en orthophosphates. Une minéralisation plus énergique peut étre effectuée avec

un mélange d’acide nitrique et d’acide sulfurique.

Les orthophosphates formés seront analysés par la méthode spectrométrie d’absorption

moléculaire (ou par la méthode flux continu ou chromatographie ionique).

Ptotal = Porganique + Pminéral (II' 11)

Ptotal = Porganique + (Ppolyphosphates + Porthophosphates) (II' 12)




I1.5.8 Mesure du pH :

Nous avons réalis¢ les mesures du pH des différentes solutions des polluants a I’aide d’un
pH-metre du type «HANNA, HI 223» (figure I1.15). Au préalable, I’étalonnage a été

effectué a I’aide de solutions commerciales de pH 4 et 7.

Le pH de la solution ne subit aucune modification au cours des différentes expériences, sauf
lors de 1’étude de son effet ou il a été ajusté a I’aide d’une solution d’acide sulfurique ou de

soude a 0,1 mol.L"! suivant le pH désiré.

Figure II. 15 : pH-métre de type «<HANNA, HI 223 »




Chapitre III : Photodégradation de
I’azadirachtine technique sur le sable

titanifére




II1.1 Caractérisation du sable titanifére

I11.1.1 Analyse granulométrique

Les résultats de I’analyse granulométrique du sable sont représentés par la courbe
granulométrique de la (figure III.1), en portant les ouvertures des tamis en abscisse et les
tamisats cumulés en ordonnée dans un diagramme semi-logarithmique. Cette courbe donne

certaines caractéristiques granulométriques du sable titanifere.
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Figure III. 1 : Courbe granulométrique du sable titanifere

A partir de cette courbe, nous avons déterminé les diametres Do, Dso ainsi que Dgo du sable et
par conséquent le coefficient d’uniformité (Cu). Les résultats trouvés sont donnés dans le

tableau II1.1.




Tableau III. 1 : Paramétres granulométriques du sable titanifére

Parametres Valeurs trouvées
D10 (en mm) 0,100
Dso (en mm) 0,125
D60 (en mm) 0,130
Cu 1,300

Do : Il correspond a la grosseur des mailles du tamis qui laisse passer 10 % de la masse de
I’échantillon (Desjardins, 1997). Il donne une indication sur les particules les plus fines, qui se

retrouveront dans la partie supérieure de la couche filtrante.

Deo : 1l correspond a la taille des mailles du tamis qui laisse passer 60 % de la masse de

I’échantillon (Desjardins, 1997).

Dso : Le diametre moyen est le diametre des mailles qui laisse passer les 50% des grains lors

de I’analyse.

Cu (coefficient d’uniformité) : L’ utilisation du coefficient d’uniformité pour la caractérisation
granulométrique d’un granulat est fondamentale. En effet, il donne une indication quant a

I’homogeénéité du granulat analysé.

Par définition, le coefficient d’uniformité est le rapport entre le diametre qui laisse passer 60 %

des particules et celui qui laisse passer 10 % (Desjardins, 1997).

La courbe granulométrique du sable titanifére a la forme d’un « S » plus ou moins régulier.
Cette structure témoigne un bon classement des composants du sable et d’un stock sableux
homogene. La pente de la courbe étant élevée, cela révele ainsi I’absence de grosses particules

dans le sable.

D’apres ces résultats, nous pouvons dire que le sable titanifére étudié est classé "granulométrie

uniforme et trés serrée". En effet, le coefficient d’uniformité obtenu est inférieur a 2 (Cu<2).

Certaines caractéristiques du sable ont aussi été étudiées. Ainsi, apres avoir séché le sable au
four a 105°C pendant 24 heures, nous avons déduit les parametres physiques consignés dans

le tableau I11.2




Tableau III. 2 : Certaines propriétés physiques du sable titanifére

Propriétés physiques Valeurs trouvées
Masse volumique absolue en kg/m? 4054
Masse volumique apparente en kg/m? 2500
Porosité en % 38,33 %
Surface spécifique externe en m?/g 11,84

Les résultats montrent que le sable titanifere est trés dense. Toutefois, cette densité est d’une
importance capitale dans la mesure ou elle facilite la séparation du catalyseur de I’eau épurée.
La détermination de la porosité indique que les 38,33 % du volume total du sable sont occupés

par du vide.

I11.1.2 Analyse par Diffraction aux rayons X

L’analyse chimique par diffraction aux rayons X du sable titaniféere a donné les résultats

consignés dans le tableau IIL.3.

Tableau III. 3 : Composition chimique du sable titanifére a 58 % de TiO2

Eléments % moléculaire
TiO» 58,66
Fey03 31,73
FeO 4,46
MnO 1,10
Al,O3 1,09

En plus de ces éléments consignés dans le tableau II1.3, le sable titanifére contient aussi d’autres

dioxydes a des teneurs inférieures a 1 tels que : SiO», P20s, CaO, MgO, ZrO», Cr20s etc.
I11.2 Photodégradation de I’azadirachtine technique par le sable titanifere

I11.2.1 Introduction

L’introduction des pesticides synthétiques dans 1’agriculture a contribu¢ d’une fagon générale

a I’amélioration des rendements agricoles, mais elle suscite de nombreuses inquiétudes liées




notamment a leur forte stabilité chimique, leur faible biodégradabilité et leur toxicité a long
terme qui constituent une menace pour 1’environnement (ATHEBA, 2013) ; (Alalm et al.,
2017). C’est ainsi que la recherche s’est orientée vers les pesticides naturels. En effet, les

insecticides botaniques et les pesticides microbiens sont tres efficaces, stirs et écologiquement

acceptables (G.A.Matthews, 1999).

De nombreuses plantes fournissent des insecticides naturels, mais leur étendue et leur action
souvent spécifique ont poussé a centrer les recherches sur le neem ou margousier. L’intérét
croissant pour I’utilisation des pesticides a base de neem dans le monde est motivé par leurs
effets comparables a ceux des pesticides chimiques ainsi que par leur probable innocuité sur
I’environnement. L’azadirachtine A est considéré trés largement comme le principal composé
a propriétés insecticides du neem méme s’il existe d’autres études qui ont montré qu’il n’est

pas unique (Mouffok et al., 2007).

Cependant, 1’azadirachtine est un insecticide trés toxique pour la faune aquatique type poisson.
I1 a été montré que les résidus issus de sa dégradation sont variables selon le pH (spécificité a
I’acidité du milieu) et on compte une dizaine d’isomeres dont la toxicité est inconnue (Barrek

et al., 2003).

Ainsi, le but dans cette partie est de mettre en évidence 1’efficacité épuratrice du sable titanifere
utilisé pour la photodégradation de 1’azadirachtine technique. Afin d’optimiser le processus
photocatalytique, I’influence de divers parameétres sur le taux d’abattement de 1’azadirachtine a
été étudié. L’étude de la photodégradation de 1’azadirachtine technique a été faite dans le

réacteur Batch et celui avec recirculation.

I11.2.2 Dégradation photocatalytique dans le Photoréacteur Batch

I1I1.2.2.1 Influence de la masse de sable titanifére sur la photodégradation

Nous avons étudi¢ d’abord I’impact de la concentration en sable titanifére sur la dégradation
photocatalytique de I’azadirachtine. Ainsi, la concentration de la solution d’azadirachtine a été
fixée a 80 mg/L et le pH=3. Le but recherché est de trouver la concentration minimale de sable
a utiliser. La figure I11.2 montre 1’évolution de la fraction résiduaire de la DCO en fonction du
temps d’irradiation. Ces résultats ont été obtenus avec les données d’ensoleillement variant de

614 w/m?a 9h a 123 w/m? a 17h.
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Figure I1L. 2 : Influence de la masse de sable titanifére sur la photodégradation de
I’azadirachtine en fonction du temps d’irradiation (Co= 80 mg/L, pH=3 ; V=200 mL)
Sous irradiation solaire et en absence de sable (solution témoin), seulement une diminution de
4 % de la DCO initiale est obtenue apres 8 heures d’irradiation. Cette disparition serait due a la
photolyse directe résultant d'une faible absorption des radiations solaires par les molécules

organiques de I’azadirachtine.

Cependant, dans la gamme de concentration en sable étudiée, la masse du sable titanifére a une
forte influence sur la vitesse d’¢limination de 1’azadirachtine. En effet, un optimum est obtenu
pour une masse de 30 g soit une concentration de 150 g/L (150 g de sable par litre de solution).
Cette dernicre a permis de réduire la DCO initiale de I’azadirachtine de 56 %. Or, pour des
masses de sable inférieures ou supérieures a 30 g, le taux d’abattement diminue. Ce résultat
déja obtenu dans de nombreux travaux (McMurray et al., 2006); (EL YADINI, 2013) pourrait
s’expliquer par le fait qu’a la quantité optimale du catalyseur, toutes les molécules de TiO2> sont
photoactivées. Cependant, une quantité de catalyseur supérieure a 1’optimale empéche une
bonne pénétration de la lumicre ce qui va endommager I’excitation du semi-conducteur. Par

conséquent, une diminution de la dégradation va étre observée.

111.2.2.2 Influence du pH initial de la solution d’azadirachtine

L’influence du pH initial sur la vitesse de dégradation de 1’azadirachtine technique a été étudi¢e
pour une solution de concentration Co=80 mg/L et dont le pH varie entre 3, 6 et 8 (voir figure
I11.3). L’objectif est de trouver une valeur de pH ou la photodégradation de I’azadirachtine est

fortement améliorée.




Les données d’ensoleillement global du milieu pour cette étude variaient de 61 w/m?> a 982

w/m?.
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Figure I11. 3 : Influence du pH sur la dégradation de I’azadirachtine en fonction du
temps d’irradiation (Mstr=30g, Co=80mg/L ; V=200 mL)
Un abattement de 60% est obtenue a pH=3 apres 8 heures de temps d’irradiation, de 70% a
pH=6 et de 37% a pH=8. La plus faible valeur est obtenue au pH basique. En effet, a ce pH, il
y’a des interactions répulsives entre le polluant ionisé et la charge de surface du catalyseur ce
qui va modifier les propriétés d’adsorption/désorption et par conséquent, une diminution de la
dégradation photocatalytique. Cependant, avec des pH (3 et 6) se rapprochant du pHpzc (pH
point zéro charge), on obtient la meilleure dégradation a cause de I’absence de charge du TiO».
Ces résultats obtenus sont conformes aux données de la littérature (KODOM, 2011) ; (K.-H.
Wang et al., 1999) qui évoquent que la photodégradation est plus favorable aux pH acides.
Ainsi, le pH optimal pour la photodégradation de I’azadirachtine par le sable titanifére est égal
a 6. Ce dernier est celui de la solution préparée sans ajout d’acide ni de base. Cette valeur rend

encore le procédé plus économique pour une exploitation a I’échelle industrielle.
111.2.2.3 Influence de la concentration initiale de la solution d’azadirachtine

La concentration initiale en polluants organiques est un facteur influencant la photocatalyse
hétérogene. C’est ainsi que, nous avons étudié 1’incidence de la concentration initiale de notre
polluant sur sa dégradation en fixant la masse de sable a 30 g et le pH de la solution a 6 (voir
figure I11.4). L’¢étude de I’influence de la concentration initiale de la solution d’azadirachtine

s’est déroulée avec les données d’ensoleillement du milieu variant de 276,5 a 980 w/m?>.
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Figure I1I. 4 : Influence de la concentration initiale sur la dégradation de I’azadirachtine
(pH=6; Mstr=30g ; V=200 mL)
Apres 8 heures de temps d’irradiation, un abattement de la DCO de 78 % est obtenu pour Co=60
mg/L, de 64 % pour Co=80 mg/L et de 47 % pour Co=100 mg/L. Ainsi, nous remarquons que
I’efficacité de la dégradation augmente avec la diminution de la concentration initiale en
azadirachtine. En effet, une concentration élevée du polluant, multiplie le nombre de molécules
d’azadirachtine pour le méme nombre de radicaux hydroxyles produits. Ainsi, ces derniers ne
seront pas suffisants pour dégrader la forte concentration cible, ce qui conduit a une diminution

de I’efficacité du procedé (MANSOUR, 2015).

111.2.2.4 Modélisation de la cinétique de dégradation photocatalytique : modéle de

Langmuir-Hinshelwood

La photocatalyse est une des formes de catalyse hétérogéne mettant en jeu un processus de
transfert électronique, couramment décrit par le modele de Langmuir-Hinshelwood (L-H)
(Zapata et al., 2010). Ainsi, le tracé de Ln (DCQo/DCO) en fonction du temps d’irradiation
(voir figure I11.5) a donné des droites avec des coefficients de corrélation de 1I’ordre de 0,97
pour toutes les trois concentrations. La diminution quasi-exponentielle du polluant résiduel
(figure IIL.4) observée au cours de la photodégradation confirme cette hypothése. Par
conséquent, nous pouvons conclure que la cinétique de photodégradation de I’azadirachtine par

le sable titanifere suit le modele de Langmuir-Hinshelwood et est du premier ordre.

Le tableau I11.4 présente les constantes cinétiques apparentes pour la photodégradation solaire

en Batch de I’azadirachtine pour différentes concentrations initiales.
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Figure I11. 5 : Linéarisation de la cinétique de dégradation de I’azadirachtine par le

modele Langmuir-Hinshelwood




Tableau III. 4 : Constantes de vitesse apparente de 1I’Azadirachtine pour différentes
concentrations

Polluant Concentrations Constantes de vitesse R?
massiques (mg/L) apparente K’ (min)
60 0,0032 0,9761
80 0,0022 0,9746
Azadirachtine 100 0.0013 0.9738

I11.2.3 Dégradation photocatalytique de I’azadirachtine dans un réacteur tubulaire avec

recirculation

Parmi les divers champs d’investigation liés a la photocatalyse hétérogene, 1’ingénierie des
réacteurs photocatalytiques ((Lasa et al., 2005); (Li Puma and Yue, 2003)) et plus
particulierement des réacteurs photocatalytiques solaires, restent d’actualité. La conception
d’unité de traitement d’eau par photocatalyse nécessite en effet et au préalable le
développement et la validation de modeles de simulation permettant d’effectuer des opérations

de dimensionnement et de changement d’échelle.

Dans la conception d’un réacteur de photocatalyse, I’un des points importants reléve du choix
du catalyseur et de sa mise en forme. Deux grands types de réacteurs et procédés
photocatalytiques sont actuellement en cours de développement et étudiés dans la littérature.
Le premier type de procédé correspond aux réacteurs basés sur 1’utilisation d’une suspension
du photocatalyseur dans la solution a traiter et nécessite, de ce fait une opération de filtration
du catalyseur une fois le traitement effectué. Par principe, 1’utilisation d’une suspension
nécessite un procédé utilisant une boucle de recirculation. La solution chargée en polluant est
introduite dans la boucle fluide. Le traitement par photocatalyse est ainsi effectué. Une fois le
polluant dégrad¢, la pompe de circulation est arrétée et la procédure de filtration est réalisée.

Cette opération n’est pas compatible avec la réalisation d’installations de tailles importantes.

Le second type de procéd¢ est basé sur ’utilisation de réacteurs (tubulaires ou plans) en lit fixe
avec circulation de la solution contenant le polluant autour d’un garnissage constitué¢ du
photocatalyseur associ¢ a un support (Y. Zhang et al., 1994); (Thevenet et al., 2005).
L’utilisation d’un catalyseur supporté permet de concevoir un procédé fonctionnant : selon le
principe d’une boucle de recirculation sans toutefois devoir effectuer I’opération de filtration ;

en boucle ouverte et en régime continu si le réacteur est dimensionné de maniere a assurer avec




un seul passage de I’effluent a traiter un abattement du polluant. Ainsi, dans cette partie, nous
avons congu un réacteur a lit fixe avec des tubes en verres a I’intérieur desquels circule la
solution a traiter par I’intermédiaire d’une pompe (voir figure I1.9). L avantage de ce procédé
est la filtration spontanée a la sortie du réacteur permettant ainsi la possibilité d’installation a

I’échelle industrielle.
111.2.3.1 Influence du débit de recirculation

Dans les réacteurs photocatalytiques continus ou en recirculation le débit est un parametre trés
important pour apprécier 1’efficacité du procédé de photocatalyse. Ainsi, pour étudier cette
influence, on a fait varier le débit de la solution d’azadirachtine de 0,3 L/minute a 0,6 L/minute
avec un pas de 0,1. Le volume de la solution a traiter est de 1,5 L et la concentration initiale en
azadirachtine est fixée a 200 mg/L. La figure suivante présente les cinétiques de dégradation
obtenues aux débits de recirculation étudiés. Lors de cette étude, les valeurs d’ensoleillement

du milieu ont varié de 119 a 888 w/m>.
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Figure III. 6 : Influence du débit sur la dégradation photocatalytique de I’azadirachtine
(Mstr =225g ; Vs=1,5L ; Co=200mg/L ; pH=6.)
L’analyse des résultats nous montre que plus le débit de recirculation de la solution a épurer est

faible, meilleure est la dégradation.

Ce résultat était prévisible du fait du temps de passage des molécules plus court lorsqu’on
augmente le débit entrainant ainsi une faible dégradation. En outre, le contact entre le polluant

et le catalyseur est fortement amélioré¢ a faibles débits. C’est ainsi que le meilleur taux




d’abattement (54 %) a été obtenu avec le débit de 0,3 L/minute. C’est ce dernier qui a été utilisé

pour la suite des travaux.

111.2.3.2 Influence de la masse de sable

Toujours dans le but d’optimiser le procédé, 3 masses différentes du sable titanifére ont été
utilisées pour étudier I’influence de la concentration du catalyseur sur la dégradation
photocatalytique de ’azadirachtine. Les résultats obtenus lors ces tests sont représentés sur la

figure ci-dessous.
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Figure III. 7 : Influence de la masse de sable sur la dégradation de I’azadirachtine
(débit=0,3L/minute ; Vs=1,5L ; Co=200mg/L ; pH=6.)
L’analyse de ce graphe montre que I’abattement de la DCO augmente avec la diminution de la
masse du catalyseur. Ainsi, le meilleur taux d’abattement est obtenu avec la masse de 225g soit
une concentration de 150 g/L. Ce qui confirme les résultats des tests en batch. Les résultats de
la figure II1.7 pourraient s’expliquer par le fait que I’augmentation de la masse du catalyseur
entraine une augmentation de la turbidité au sein du réacteur et empéche une bonne pénétration
de la lumiere. Alors que, I’absorption des flux lumineux par le catalyseur diminue avec
I’augmentation de la turbidité. Ce qui entraine une baisse de la production des radicaux

hydroxyles qui oxydent les matieres organiques.

1I1.2.3.3 Influence de I’oxygéne de I’air

La minéralisation des composés organiques par le procédé de la photocatalyse hétérogene est

fortement influencée par 1’ajout d’accepteurs d’¢électron tel que 1’oxygene. Ainsi, pour étudier




cette influence sur la dégradation de 1’azadirachtine, une modification a été faite sur la
configuration du réacteur. Il s’agit de I’insertion d’un tube ouvert a I’atmospheére pour alimenter
de fagon continue le réacteur en oxygene de 1’air. Ces tests ont été réalisés avec les mémes
quantités de sable utilisées lors de I’étude de I’influence de la masse en (I11.2.3.2) et avec des
taux d’ensoleillement variant de 215 a 915 w/m?. Les résultats obtenus sont illustrés sur la figure

I1L.8.
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Figure I11. 8 : Etude de I’influence de I’oxygeéne de I’air sur la dégradation de
I’azadirachtine (débit =0,3L/minute ; Vs=1,5L ; C0=200mg/L ; pH=6.)
Les taux d’abattement finaux de la DCO pour les trois masses testées sont meilleurs que ceux
obtenus avec la premiere configuration. On peut se référer aux tableaux IILS et II1.6 pour
mieux voir I’incidence de 1’oxygene sur les résultats obtenus. De plus, la vitesse de dégradation
de I’azadirachtine en présence d’oxygene s’est considérablement améliorée pour toutes les trois
masses de sable. Cela peut s’expliquer par le fait que la présence d'oxygeéne dans la solution
limite les risques de recombinaison trou/électron. En effet, les molécules d’oxygene, absorbées
a la surface du photocatalyseur agissent comme des pieges tres efficaces d'électrons de la bande
de conduction, en supprimant ainsi totalement ou partiellement la recombinaison des paires

d’électrons-trou de surface.




Tableau III. 5 : Résultats du systéme sans aération

Concentration en sable titanifére (en g/lL)  Taux d’abattement de la DCO en % au
bout de 480 minutes

150 58,5
213 50
227 47

Tableau III. 6 : Résultats du systéme avec aération

Masses en g Taux d’abattement de la DCO en % au
bout de 480 minutes
150 70
213 65
227 59

Les résultats obtenus avec la concentration de 150 g/L et le systéme avec aération ont été retenus

pour I’étude de I’ensoleillement global sur la vitesse de dégradation du polluant.

111.2.3.4 Influence de ’ensoleillement sur la dégradation de I’azadirachtine

Les réactions photocatalytiques sont aussi influencées par I’intensité du flux lumineux recu par
le catalyseur. C’est dans ce sens que nous avons étudié la corrélation qui existe entre
I’abattement de la DCO pour différentes valeurs du taux d’éclairement. Cette ¢tude s’est
déroulée entre %h et 13h. A intervalle de temps d’une heure, le taux d’ensoleillement global du

milieu est relevé et la DCO du polluant est aussi mesurée. Ainsi, la figure II1.9 visualise les

résultats obtenus.
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Figure III. 9 : Influence de I’ensoleillement sur I’abattement de 1a DCO (debit =
0,3L/minute ; Mstr=225g ; Vs=1,5L ; Co=200mg/L ; pH=6.)

L’évolution de cette courbe montre qu’il y’a une nette relation de proportionnalité entre
I’irradiance et la vitesse de dégradation du polluant. Cette évolution non uniforme peut étre

scindée en trois parties.

e Entre 154 a 234W/m?: dans cette partie 1’abattement de la DCO varie

linéairement avec 1’ensoleillement comme le montre la figure I11.10.
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Figure III. 10 : Evolution de ’abattement de la DCO en fonction de I’ensoleillement
global (entre 154 et 234W/m?) (débit=0,3L/minute ; Mstr= 225g ; Vs=1,5L ;
Co=200mg/L ; pH=6.)




Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus dans la littérature (Jean-Marie Herrmann, 1999).
Beaucoup de travaux ont montré que pour les faibles intensités de flux lumineux, la vitesse de
photodégradation varie linéairement avec [D’intensité. Cela est di aux faibles taux de
recombinaison entre les ¢€lectrons et les trous générés. En outre, dans ces conditions, la

formation des paires électrons/trous est prédominante.

e Entre 234 et 304W/m? : dans cette partie, la courbe obtenue suit un polynome

de degré 3 comme la montre la figure ci-dessous.
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Figure III. 11 : Evolution de ’abattement de la DCO en fonction de I’ensoleillement
global (entre 234 et 354W/m2) (débit=0,3L/minute ; Mstr=225g ; v=1,5L ; Co=200mg/L)
Cette évolution devenue polynomiale se traduit par une augmentation de la recombinaison entre
¢lectrons/trous. Ainsi, la production de radicaux hydroxyles diminue, entrainant une faible

augmentation de ’abattement de la DCO a ce niveau.

e Entre 354 et 499W/m?: dans cette partie, il n’y a aucune influence de
I’ensoleillement sur I’abattement de la DCO. En effet, pour des éclairements
¢levés, la formation des paires électrons/trous se trouve en compétition avec leur

recombinaison.




I11.2.4. Conclusion

La photodégradation de 1’azadirachtine technique sur le sable titanifére en réacteur batch et en
réacteur tubulaire a été appliquée avec succes. L’influence de certains paramétres opératoires
sur la dégradation du polluant a été étudiée. Les résultats obtenus ont montré que le pH optimal
pour la photodégradation de I’azadirachtine est 6. Une concentration en sable titanifére de 150
g/L a été retenue comme I’optimale quel que soit le réacteur. Les €¢tudes ont aussi montré que
la vitesse de dégradation de I’azadirachtine est fortement améliorée pour de faibles taux
d’ensoleillement par exemple entre 154 et 234 W/m?. 11 faut aussi noter que la cinétique de
dégradation de I’azadirachtine satisfait le modéle de Langmuir-Hinshelwood et est du premier

ordre.

Les résultats d’études de la photodégradation de I’azadirachtine sur le sable titanifére en
réacteur batch ont fait I’objet d’une publication dans le journal « Afrique Science. (Cf liste des

publications).




Chapitre IV : Adsorption
photodégradation d’un antibiotique
fluoroquinolone (ofloxacine) sur le

sable titanifere




IV.1 Introduction

Les fluoroquinolones sont des antibiotiques majeurs de 1’arsenal thérapeutique, utilisés pour
traiter de nombreuses infections du fait de leurs puissantes activités antibactériennes (de
Lastours, 2016) ; (M. Feng et al., 2016). En effet, ces médicaments ont une forte pénétration
intracellulaire et tissulaire, un large spectre antibactérien, et ont a la fois un bon profil de
tolérance clinique et une excellente biodisponibilité orale (Hooper, 2001) ; (de Lastours, 2016).
C’est ce qui fait que les fluoroquinolones constituent le quatriéme antibiotique le plus prescrit

dans le monde (Van Boeckel et al., 2014).

Plus de la moitié de ces antibiotiques ne sont pas métabolisés. Donc, ils resteront sous leur
forme originale (X. Liu et al., 2016) et pourront se retrouver dans le milieu aquatique (Luo et
al., 2011). D’ailleurs, des études ont montré la présence d’antibiotiques dans certaines eaux :
eaux usées (Le-Minh et al., 2010), eaux de surface (Massey et al., 2010), les eaux souterraines
(H. Zhang et al., 2013) et méme dans 1’eau potable (Manzetti and Ghisi, 2014). Les
fluoroquinolones font partie des antibiotiques qui ont une solubilité et une biodégradation
faibles. Ainsi, ils sont susceptibles de s’accumuler dans les eaux (Okay et al., 2012). Cette
accumulation va induire des effets toxiques sur les organismes aquatiques (X. Liu et al., 2016)
et par conséquent développer des genes de résistance aux antibiotiques qui peuvent étre
partagés entre les bactéries par le processus de transfert génétique horizontal et peuvent
conduire finalement a 1’échec des antibiotiques (Defoirdt et al., 2011).

I1 a été aussi montré que des mélanges de résidus de fluoroquinolones avec d’autres composés
pharmaceutiques actifs peuvent déclencher des effets d’inhibiteurs de croissance et de

génotoxicité chez des especes aquatiques (M. Feng et al., 2016) ; (Yang et al., 2008).

Cependant, 1’effet néfaste de ces composés sur I’écosysteme aquatique et sur la santé humaine,
nécessite le développement de techniques de traitement pour leur élimination. C’est ainsi que
de nombreux travaux ont été effectués dans ce sens par: nanofiltration combinée avec
ozonation (P. Liu et al., 2014), oxydation électrochimique (P. Liu et al., 2015), les POA ((M.
Feng et al., 2015) ; (Ribeiro et al., 2015) ; (Prados-Joya et al., 2011)), adsorption (Hu et al.,
2017). Parmi ces techniques, 1’adsorption est généralement considérée comme 1’une des
technologies les plus courantes et les plus prometteuses (Gao et al., 2015). En effet, c’est une
technologie facile a mettre en ceuvre et ne nécessite pas un cotit énergétique élevé ((De Wilde

et al., 2009) ; (El Bakouri H. M., 2009)).




Dans cette partie, nous avons étudié 1’adsorption et la photodégradation d’un antibiotique
fluoroquinolone, ofloxacine sur le sable titanifére. En outre, I’adsorption du polluant a la

surface du catalyseur est la premicre étape précédant la réaction photocatalytique.

Afin d’optimiser le processus d’adsorption, I’influence de divers parametres a été étudiée.
IV.2 Cinétique d’adsorption de I’ofloxacine sur le sable titanifére

La cinétique d’adsorption de 1’ofloxacine sur le sable titanifeére est donnée par la figure IV.1
L’objectif de cette étude, consiste a déterminer le temps optimal pour atteindre 1’équilibre
d’adsorption. Ainsi, ce dernier est atteint apreés 100 minutes d’adsorption avec une rétention en
ofloxacine de 57,14 % dans les conditions opérées correspondant a une capacité d’adsorption
de 0,41 mg/g. Comme dans certains travaux (Alahiane et al., 2013, 2) , la cinétique d’adsorption
de I’ofloxacine sur le sable s’est déroulée en deux étapes : une premicre rapide dans les 20
premicres minutes entrainant un taux d’abattement d’ofloxacine de 38,1 % et une deuxi¢me
plus moins lente avec un taux d’élimination de 57,14 % correspondant au temps d’équilibre

entre 1’adsorbat/I’adsorbant.
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Figure IV. 1 : Cinétique d’adsorption de I’ofloxacine sur le sable titanifere (DCO0=201,6
mg/L ; pH=7,5 ; Mstr=70 g ; T=24 °C ; V=250 mL)

Les études cinétiques fournissent des informations importantes sur la dynamique et les

mécanismes d'adsorption. Ainsi, pour ¢tudier le mécanisme d’adsorption de 1I’ofloxacine sur le




sable titanifére, les modéles cinétiques du pseudo premier ordre, du pseudo second ordre et de

la diffusion intraparticulaire ont été testés (voir équations suivantes respectivement).

In(Qe — Qo) = —Ky.t+In Qe (1-9)

t 1 1

el ik (-10)
Q= Kp-t% d1-12)

Les résultats sont visualisés par les figures IV.2, IV.3 et IV 4.
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Figure IV. 2 : Linéarisation selon le modele du pseudo premier ordre
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Figure IV. 3 : Linéarisation selon le modéle du pseudo second ordre
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Figure IV. 4 : Linéarisation selon le modé¢le de la diffusion intraparticulaire

Selon les valeurs du coefficient de corrélation R? obtenues, les trois modéles cinétiques sont
bien adaptés aux données expérimentales. Cependant, le modele du pseudo second ordre décrit
mieux la cinétique d’adsorption de I’ofloxacine sur le sable titanifére. Ainsi, I’adsorption de
I’antibiotique sur le sable titanifére suit le modéle du pseudo second ordre et est chimique
(chimisorption). Les parametres cinétiques de ces trois modeles sont donnés dans le tableau

IV.1.

Tableau IV. 1 : Constantes cinétiques des modeles du premier ordre, du pseudo second
ordre et de la diffusion intraparticulaire pour ’adsorption de I’ofloxacine sur le sable

Modeéles Premier ordre Pseudo second ordre Diffusion
cinétiques intraparticulaire
Paramétres Qe (mg/g) K, (min?) R? Qe K> R? Kp R?
(mg/g) (g/mg.min) (mg/g.min'?)
Valeurs 0,380 0,0352  0,9352 0,4788 0,1100 0,9915 0,0372 0,9304

IV.3 Influence de la quantité de sable titanifére sur D’adsorption de

I’ofloxacine

Cette partie vise a déterminer la masse minimale de sable titanifére permettant une rétention
maximale en ofloxacine. En effet, I’adsorption est un processus fortement influencé par la

masse d’adsorbant. Ainsi, pour voir I’influence de la masse de 1’adsorbant, nous avons préparé




une solution d’ofloxacine de concentration 200 mg/L, a partir de laquelle nous en prélevons un
volume de 250 mL et nous avons fait varier la masse du sable titanifére de 0 a 100 g. Les

résultats obtenus sont représentés par la figure IV.5.

Influence de 1a masse de sable titanifere
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Figure IV. 5 : Variation du rendement d’adsorption en fonction de la masse du sable
titanifére : (DCQO0=201,6 mg/L ; pH=7,5 ; T=24 °C ; V=250 mL ; t=100 min)
Les résultats montrent que le rendement d’adsorption de 1’ofloxacine sur le sable titanifére
augmente avec la quantité de sable mise en suspension pour se stabiliser a 40 g, soit une
concentration de 160 g/l dans la solution aqueuse. Cette derniére a permis d’avoir un
abattement de la demande chimique en oxygéne de la solution de 57,14 % apres 100 minutes

d’adsorption. C’est cette masse qui a été retenue pour la suite des tests.
IV.4 Influence du pH initial de la solution d’ofloxacine sur son adsorption

L’adsorption des composés organiques est influencée par le pH de la solution (Loosli et al.,
2014). En effet, ce dernier agit d’une part sur la charge de surface de 1’adsorbant et d’autre part
sur la répartition et la spéciation des cations (Sbaa et al., 2011). Ainsi, dans le but de voir
I’impact du pH sur I’adsorption de I’ofloxacine sur le sable titanifére, nous avons fait varier ce
dernier de 3 a 9. La figure IV.6 donne la capacité d’adsorption en ofloxacine en fonction du

pH de la solution.




Influence du pH initial sur I'adsorption

Capacité d'adsorption en mg/g
o o0 o0 o0 o0 o o 9o
- N w > w [e)] ~N oo

o

0 2 4 6 8 10
pH initial du polluant

Figure IV. 6 : Capacité d’adsorption en ofloxacine en fonction du pH (DC0O0=201,6
mg/L ; Mstr= 40 g; T=24 °C ; V=250 mL ; t=100 min)
Les résultats révelent que le pH du milieu joue un role trés important sur la fixation de
I’ofloxacine sur le sable titanifére. En effet, la capacité d’adsorption de 1’ofloxacine a la surface
du sable augmente avec la croissance du pH du milieu pour atteindre une valeur maximale de
0,72 mg/g a un pH de 6,5. Cependant, pour des valeurs de pH supérieur a 6,5, la capacité
d’adsorption diminue. La plus grande quantité d’adsorption a un pH de 6,5 pourrait s’expliquer
par ’absence de charge a la surface du TiO2 dont le pHpzc est compris entre 5,4 et 6,6 (Hazime,
2012). Alors, pour des valeurs de pH inférieures ou supérieures a 6,5, la surface adsorbante
devient chargée positivement et négativement respectivement a cause de 1’adsorption d’ions H*
et OH™ (Bulut and Aydin, 2006). La présence de ces derniers sur la surface adsorbante repousse
les molécules de I’antibiotique réduisant ainsi leur efficacité d’adsorption. Des résultats un peu
similaires ont ét¢ obtenus sur 1’adsorption de composés organiques par ((Deng et al., 2009) ;
(Benjwal et al., 2016)). Ainsi, puisque la capacité¢ d’adsorption maximale est obtenue a pH 6,5,

les isothermes d’adsorption ont été réalisées a ce dernier.
IV.S Les isothermes d’adsorption

Trois modeles d’isothermes a savoir, le modele de Henry, le modéle de Langmuir et le modele
de Freundlich dont les équations linéaires sont données respectivement par (I-3), (I-5) et (I-7)
ont été utilisés pour explorer la relation entre la capacité d’adsorption et la concentration a

I’équilibre. Les isothermes ont été réalisées a 24 °C avec des solutions d’ofloxacine de




concentrations allant de 50 a 250 mg/L a pH 6,5. Les résultats obtenus sont donnés par les
figures IV.7,IV.8 et IV.9.
e Modé¢le linéaire de Henry

Q. = K4.Ce (I- 3)
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Figure IV. 7 : Isotherme de Henry

e Mode¢le linéaire de Langmuir
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Figure IV. 8 : Isotherme de Langmuir
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e Modéle linéaire de Freundlich
LogQ. = Log K¢ + nLog C, -7

Modéle de Freundlich
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Figure IV. 9 : Isotherme de Freundlich

Le modeéle de Langmuir fournit le coefficient de corrélation le plus élevé (R? = 0,9757). Ce qui
implique 1’adsorption de I’ofloxacine sur le sable titanifere suit I’isotherme de Langmuir et met
en évidence un seul type de sites d’adsorption (adsorption monocouche). Ce résultat est en
conformité avec d’autres qui indiquent que 1’adsorption des composés organiques sur du
dioxyde de titane suit en général le modele de Langmuir ((Kim et al., 2008) ; (Alahiane et al.,
2013)). Les paramétres de I’isotherme de Langmuir sont représentés dans le tableau IV.2.

Ainsi, la capacité d’adsorption maximale en ofloxacine est 1,1383 mg/g.

Tableau IV. 2 : Paramétres de I’isotherme de Langmuir pour ’adsorption de I’ofloxacine
sur le sable titanifere.

Paramétres Coefficient de Capacité Constante de
corrélation R? d’adsorption Langmuir K.
maximale Qmax (L/mg)
(mg/g)
Valeurs Obtenues 0,9757 1,1383 0,0389

IV.6 Etude de la dégradation photocatalytique de I’ofloxacine sur le sable

La photodégradation de I’ofloxacine a été réalisée en réacteur tubulaire et avec les conditions

opératoires optimales obtenues lors des tests d’adsorption. L’objectif de cette étude est juste

—_—




d’améliorer le taux d’abattement de I’ofloxacine obtenu pendant les tests d’adsorption. La
dégradation catalytique de I’antibiotique au cours du temps a été suivie par la mesure de la DCO
ainsi que le pH de la solution épurée. Les résultats auxquels nous sommes parvenus, sont donnés

par les figures IV.10 et IV.11.
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Figure IV. 10 : Rendement épuratoire de I’ofloxacine en fonction du temps
d’irradiation (DCQO0=201,6 mg/L ; Mstr=160 g ; V=1 L ; pH= 6.,5)
Apres 8 heures de temps de traitement, un taux d’abattement de 71,42 % a été obtenu. Celui-ci
n’était que de 57,14 % lors des tests d’adsorption. Ainsi, I’élimination de I’ofloxacine est
fortement améliorée en présence de rayons ultraviolets. En effet, la présence de lumiere va

engendrer la production de radicaux hydroxyles qui vont dégrader les molécules adsorbées.

Le pH de I’eau traitée a aussi été suivi au cours du temps. Les résultats sont présentés dans la

figure I'V.11.
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Figure IV. 11 : Evolution du pH de I’eau épurée au cours de la photodégradation de
I’ofloxacine (DCQ0=201,6 mg/L ; Mstr=160 g ; V=1 L ; pH=6,5)
La figure IV.11 montre que I’¢élimination de 1’antibiotique est accompagnée d’une
augmentation du pH de I’eau traitée au cours du temps. Cette augmentation du pH de 1’eau

traitée serait due a la formation de sous-produits plus basiques que le polluant initial.

IV.7 Conclusion

L’objectif de cette partie consistait a étudier I’élimination d’un antibiotique fluoroquinolone
(ofloxacine) par adsorption et photodégradation sur le sable titanifére. Les résultats ont montré
que l’adsorption de I’antibiotique sur le sable est influencée par un certain nombre de
parametres tels que : la masse du sable, le pH de la solution d’antibiotique. Ainsi, a la lumiére

des résultats obtenus, les conclusions suivantes ont été tirées :

e [’¢équilibre d’adsorption est atteint au bout de 100 min ;

e une concentration minimale de 160 g/L. en sable titanifére est suffisante pour atteindre
un taux d’abattement en ofloxacine de 57,14 % ;

e un pH de 6,5 permet d’avoir une meilleure capacité d’adsorption en ofloxacine ;

e I’isotherme d’adsorption est en accord avec le modéle de Langmuir ce qui veut dire
qu’on en présence d’une adsorption monocouche ;

e la cinétique d’adsorption est décrite par le modeéle du pseudo second ordre par
conséquent, le mécanisme d’adsorption de 1’ofloxacine sur le sable titanifére est

chimique (chimisorption) ;




e [’¢limination de I’antibiotique est fortement améliorée en photodégradation avec un taux

d’abattement 71,42 %.

A partir de cette étude, nous pouvons conclure que le sable titanifére pourrait étre utilisé avec
succes pour la dépollution des eaux usées contenant des antibiotiques tels que les
fluoroquinolones. Les résultats obtenus de I’adsorption de 1’antibiotique sur le sable titanifére
ont fait d’une publication dans le journal « Research Journal of Chemical Sciences ». En effet,
il n’existe pas dans la littérature d’études sur I’¢élimination de 1’ofloxacine dans les eaux usées

par adsorption sur le sable titanifére.




Chapitre V : Couplage coagulation
chimique et photodégradation sur le
sable titanifere pour le traitement des

effluents de tabac




V.1 Introduction

L’industrie du tabac est ’'une des plus grandes industries du monde. La Chine est la plus
grande productrice et consommatrice de tabac dans le monde et contribue a environ 40% de
la production mondiale de tabac (Y. Liu et al., 2015).

Au cours des derniéres décennies, la production mondiale de tabac a augmenté de fagcon
spectaculaire, en particulier dans les pays en développement (Novotny and Zhao, 1999).
Toutefois, la culture considérable de tabac et la production industrielle de cigarettes
conduisent a la génération d’importantes quantités de déchets et classent I’industrie du tabac
a la 18° place parmi toutes les autres industries productrices de déchets chimiques (Crini and
Badot, 2007). En outre, plus de 200 millions de tonnes de déchets sont engendrés chaque
année ((Jing et al., 2016); (J. Wang, 2009)). Des statistiques du TRI (Toxics, Release
Inventory) ont montré aux USA, en 1992 que plus de 27 millions de kilogrammes de déchets
chimiques liés a la production de cigarettes ont été générés et uniquement les 2,2 millions
de kilogrammes ont été traités. Ces déchets, une fois rejetés dans I’environnement poseraient
un sérieux probléme ((A. Meng et al., 2015) ; (Zhong et al., 2010) ; (Zi et al., 2013)). En
effet, ils contiennent des composants nocifs, toxiques et ou récalcitrants. Ces derniers
proviennent généralement de la décomposition des feuilles de tabac, constituées
principalement par des acides (malique, citrique, furamique, oxalique, succinique,
phénolique...), des chlorogéniques, de la quinine et surtout de la nicotine. L’¢limination de
cette derniere dans les eaux a été étudiée dans certains travaux : par adsorption ((Akcay and
Yurdakog, 2008) ; (Shin et al., 2011)), par biodégradation ((J. Wang, 2009) ; (X. J. Meng et
al., 2010) ; (Zhong et al., 2010)) etc. Ainsi, compte tenu de la nature colloidale des déchets
liquides de cigarette, ce chapitre vise a étudier le traitement des effluents de tabac d’une
industrie au Sénégal par un couplage coagulation chimique et photocatalyse hétérogéne sur
du sable titanifere. En effet, la coagulation chimique permettrait de réduire la turbidité des
effluents favorisant ainsi une bonne excitation du semi-conducteur en photodégradation. Son
couplage avec d’autres procédés oxydatifs, membranaires ou biologiques, a été appliqué
avec réussite dans beaucoup de travaux publiés (Rasool et al., 2016) ; (Rodriguez-Chueca et

al., 2016) ; (Amor et al., 2015) ; (Hashem et al., 2016).




V.2 Résultats des tests de Coagulation Chimique
V.2.1 Influence de la dose de coagulant

Le taux de coagulant appliqué varie de 0 a 525,6 mg/L d’effluent et pour chaque dose, la

turbidité et les MEST ont été mesurées. Les résultats obtenus de ce traitement sont donnés

par la figure V.1.
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Figure V. 1 : Abattement de la turbidité et des MES en fonction du taux de
coagulant (V=100 mL ; pH=6,5 ; T=29 °C)
L’analyse de ces résultats montre que 1’addition progressive d’une dose de coagulant
provoque une diminution nette de la turbidité et des mati€res en suspension jusqu’a un taux
optimal de 350,4 mg/L ou la turbidité et les MES atteignent leurs valeurs minimales, 10 NTU
et 76 mg/L respectivement. D’aprés la bibliographie, cette diminution des parametres de
turbidité et de MES est due au fait que les particules du coagulant déstabilisent les colloides
chargés négativement présents dans I’effluent, en neutralisant les charges qui génerent les
forces de répulsion entres colloides. Cependant, pour des doses de coagulant supérieures a
I’optimale, nous remarquons une augmentation des parametres de mesures. Cela s’explique
par le phénomene de la restabilisation des particules colloidales. En effet, la disponibilité de
leurs sites diminue et empéche la formation de ponts interparticulaires par conséquent

I’effluent est trés chargé en coagulant avec une mauvaise clarification.




e Evolution du pH
Lors des expériences du JAR-TEST, nous remarquons que le pH final de 1’eau épurée
diminuait progressivement avec 1’augmentation du taux de coagulant comme le montre la

Figure V.2.
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Figure V. 2 : Influence du taux de coagulant sur le pH final de I’eau épurée

Ce résultat est conforme avec ceux de la littérature. Ainsi, la bibliographie nous renseigne
que I’ajout de ’alun dans la solution a traiter entraine son hydrolyse par la formation de
plusieurs radicaux hydroxy monomere ou polymere du métal avec libération d’une certaine

acidité (voir équation V-1) ce qui explique la diminution de la valeur du pH de I’eau épurée.

M** + xH,0 - M(OH), + xH* (V-1)

De plus, les particules du coagulant apportent elles aussi des charges positives contribuant
ainsi a I’abaissement du pH.
I1 faut noter que pour un taux de coagulant de 350,4 mg/L, le pH final est de 5,3. Par

conséquent une correction de ce dernier par de la chaux s’imposerait en cas de rejet.
V.2.2 Influence du pH

Le pH initial du polluant est un facteur influengant considérablement 1’efficacité du
traitement par coagulation chimique. Ainsi, pour voir I’incidence du pH, une gamme d’eaux

usées brutes a été traitée a la dose optimale de coagulant avec des pH initiaux allant de 5 a




8. L’évolution de la turbidité et des MES en fonction du pH initial des effluents apres une

heure de coagulation décantation est représentée sur la figure V.3.
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Figure V. 3 : Abattement de la turbidité et des MES en fonction du pH initial de
Ueffluent (V=100 mL ; pH=6,5 ; Taux de coagulant=350,4 mg/L)
Nous remarquons que le pH 7 constitue 1’optimum d’¢élimination des MES et de la turbidité.
Ces résultats obtenus sont en conformité avec les données de la bibliographie selon
lesquelles, la plage de pH optimum pour le traitement de composés organiques colloidaux
se situe généralement entre 6 et 8 pour le sulfate d’aluminium (Canizares et al., 2009) ;
(Carrier et al., 2007). La diminution importante des MES et de la turbidité a pH =7, pourrait
s’expliquer par une forte affinité entre les formes hydrolysées de 1I’aluminium et les maticres

en suspension. De plus, a ce pH, les formes solubles de I’aluminium sont treés disponibles.

Les résultats du traitement des effluents par coagulation chimique dans les conditions
optimales (taux de coagulant et pH) figurent dans le tableau V.1. Seules la DCO et les MES

ont été suivies comme parametres de mesure.




Tableau V. 1 : Caractéristiques des effluents de tabac apres coagulation décantation

Paramétre Avant coagulation  Apres coagulation = Norme NS05-061
DCO (mg/L) 1144 556,8 200
MES (mg/L) 260 60 50

Ces résultats montrent que malgré un abattement important de la DCO (51,32 %) et des MES
(76,92 %), I’effluent reste toujours non conforme par rapport aux normes de rejet. Ainsi, la

photodégradation sur le sable titanifére a ét¢ employée pour un traitement secondaire.
V.3 Résultats des tests de photodégradation sur le sable titanifére

V.3.1 Influence de la concentration initiale en polluant

Dans le but d’étudier I’impact de la concentration initiale du polluant sur le traitement, nous
avons travaillé avec deux échantillons d’effluent de DCO initiale C01=556,8 mg/L et
C02=240 mg/L. Le premier est celui obtenu apres la coagulation chimique et le deuxiéme,
une dilution du premier. La concentration du sable titanifere est fixée a 280 g/L (soit 280g
de sable pour 1 litre d’effluent). La figure ci-dessous traduit 1’évolution de la fraction
résiduaire de la DCO en fonction du temps d’irradiation.
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Figure V. 4 : Variation de la fraction résiduaire de la DCO en fonction du temps
d’irradiation pour deux concentrations d’effluent de tabac (Msrr=70 g ; V =250
mL ; pH =6)

Les résultats montrent que la dégradation photocatalytique de 1’effluent est plus importante

en milieu dilué (DCO= 240 mg/L) et atteint un taux d’élimination de 56 %. En effet, a faible




concentration, le nombre de sites d’adsorption du photocatalyseur est supérieur au nombre
de molécules de polluants par unité de volume. Alors qu’a forte concentration, la surface du
catalyseur est saturée ce qui réduit la probabilité de rencontre entre un site actif disponible

et les molécules de polluants.
V.3.2 Influence de la masse du sable titanifére (Mstr)

Pour optimiser la quantité de catalyseur utilisée pour la dégradation de 1’effluent, nous avons
varié la masse du sable de 50 a 100 g pour un volume d’effluent de 250 mL a pH égal a 6.

Les résultats obtenus sont illustrés dans la figure ci-dessous.
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Figure V. 5 : Variation de la fraction résiduaire de la DCO de I’effluent en fonction
du temps d’irradiation pour différentes masses de sable (V=250mL ; Co=240 mg/L ;
pH=6)

Nous constatons que dans la gamme de concentration du sable étudi¢e, la masse du
catalyseur influe sur la vitesse de dégradation des polluants. En effet, pour une masse de 80
g et apres un temps d’irradiation de 480 mn, 60 % de la DCO initiale des polluants sont
dégradés. Ce qui constitue notre optimum pour la photodégradation, car pour des masses de

catalyseur inférieures ou supérieures a 80 g, I’abattement de la DCO est inférieur a 60 %.

En générale, I’augmentation de la concentration en catalyseur favorise 1’adsorption du
polluant a la surface, ce qui entraine une augmentation de la cinétique de dégradation.

Toutefois, une trop grande concentration en catalyseur affecte la diffusion de la lumiere dans




la solution a traiter impliquant ainsi la diminution de la cinétique de dégradation (Becheikh,

2012).

V.3.3 Influence de I’eau oxygénée

L’oxydant inorganique le plus ¢étudié pour son effet positif sur la cinétique de
photodégradation est sans doute le peroxyde d’hydrogéne. Ainsi, suite a 1’¢tude de la
concentration initiale de 1’effluent et celle de la charge en catalyseur, nous avons testé
I’influence que peut avoir I’eau oxygénée sur la cinétique de dégradation des polluants. Pour
cela, on a fait varier son pourcentage volumique dans ’effluent de 0,2 a 0,6 % en fixant la
concentration du sable a 320 g/L et celle de I’effluent a 240 mg/L. La figure ci-dessous donne

I’évolution de la fraction résiduaire en fonction du temps d’irradiation.

1,2 -
= 0,2 % de H202
1 == 0,3 % de H202
0,4 % de H202
oo 0,8 - > 0,6 % de H202
Q
20,6 -
o
Q
[= 0,4 -
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Figure V. 6 : Variation de la fraction résiduaire de la DCO de ’effluent en fonction
du temps d’irradiation pour différentes quantités de H202 (Mstr =80 g ; V=250mL ;
Co=240 mg/L ; pH=6)

On observe que la cinétique de dégradation de I’effluent est fortement améliorée par
I’augmentation de la concentration en eau oxygénée. En effet, ’abattement de la DCO de
I’effluent est passé de 61,2 % pour un pourcentage volumique en peroxyde d’hydrogene de
0,2% a 72 % pour 0,6% apres 480 mn d’irradiation. Ceci pourrait s’expliquer par le fait que
le peroxyde d’hydrogene est un accepteur d’électron qui réagit avec les électrons libres se
trouvant a la bande de conduction du photocatalyseur et les empéche ainsi de se recombiner
avec les trous h™. De plus, le peroxyde d’hydrogéne peut augmenter la quantité de radicaux

hydroxyles dans le systéme par rupture photolytique.




V.4. Conclusion

Dans cette étude, des eaux usées d’une industrie de fabriques de cigarettes ont été traitées de
facon discontinue par coagulation avec le sulfate d’aluminium suivie d’une
photodégradation sur le sable titanifére. Tout d’abord la coagulation chimique avec le sulfate
d’aluminium a été étudiée. L optimisation des conditions de ce processus est obtenue a un
pH de 7 et un taux de coagulant de 350,4 mg/L. Dans ces conditions, les taux d’élimination
de la DCO et des MES sont respectivement 51,32 % et 76,92 %. Malgré ses bonnes
performances, la coagulation chimique seule n’a pas permis d’obtenir un effluent conforme
aux normes de rejet. C’est ainsi que la photodégradation a été¢ conduite pour un traitement
secondaire. Toutefois, 1’utilisation de la photodégradation sur le sable titaniféere comme
traitement secondaire de I’effluent obtenu aprés coagulation, a été insignifiante. En outre, le
taux d’élimination de la DCO n’est que 8,62 % apres 480 minutes d’irradiation. Ainsi, avec
un effluent dilué¢ a une DCO de 240 mg/L, un taux d’abattement de 60 % a été obtenu pour
une concentration maximale en sable titanifére de 320 g/L.. Ce dernier est fortement amélioré
par ’augmentation de la quantité en peroxyde d’hydrogene dans le systeme. En effet, il est
pass¢é de 61,2 % pour une concentration volumique en peroxyde d’hydrogene de 0,2% a 72

% pour 0,6%.

Etant donné qu’aucune étude n’a été faite sur le couplage entre la coagulation chimique et
la photodégradation sur le sable titanifere, les résultats de ce chapitre ont fait I’objet d’une
publication dans le journal « African Journal of Environmental Science and Technology »

(Cf liste des publications).




Conclusion Générale et Perspectives




Ce travail consistait a étudier 1’élimination de polluants récalcitrants présents dans les eaux
usées industrielles par photodégradation solaire sur le sable titanifére. Il s’est inscrit dans une
démarche de développement de techniques innovantes pour la protection de I’environnement

contre les nuisances causées par les rejets d’effluents industriels.

L’objectif spécifique du travail demeure la mise en évidence de I’efficacité épuratrice du sable
titanifere, utilis€ comme adsorbant et matériau semi-conducteur en photocatalyse hétérogene.
En effet, le systéme sable titanifére/UV pour la dépollution de 1’eau n’avait pas encore connu
un développement. Le dioxyde de titane, dans sa forme cristallographique anatase, est jusqu’a
présent le semi-conducteur le plus employé en photodégradation, du fait de son activité

photocatalytique tres élevée.

Ainsi, pour atteindre notre objectif, les tests du rendement épuratoire du sable titanifére ont été
effectués sur I’¢élimination de trois polluants. Il s’agit d’un insecticide (azadirachtine technique),
d’un produit pharmaceutique (antibiotique fluoroquinolone, ofloxacine) et des effluents

reconstitués d’une industrie de tabac.

S’agissant d’un procédé qui fait intervenir la surface du semi-conducteur, nous nous sommes
intéressés dans un premier temps, a la caractérisation granulométrique du sable titanifere. Cette
derniére nous a permis de déterminer quelques parametres physiques et granulométrique du
sable tels que : (la porosité = 38,33 %; la masse volumique absolue = 4054 kg/m?; la surface
spécifique = 11,84 m?/g; le coefficient d’uniformité = 1,3...). A la lumiére de ces résultats,
nous pouvons dire que le sable titanifere utilis¢é dans nos expérimentations est classé
« granulométrie serrée » et est tres dense. Toutefois, cette densité est trés importante car elle

facilite la séparation du sable de I’eau épurée.

Dans un second temps, nous avons étudi¢ la dégradation photocatalytique de I’azadirachtine
technique dans un réacteur batch et dans un réacteur tubulaire avec recirculation. Les
résultats de I’étude ont montré que la dégradation de 1’azadirachtine sur le sable titanifere est
influencée par plusieurs facteurs. Les paramétres optimums suivants ont été retenus : un pH de
6 et une concentration en sable de 150 g/L quel que soit le type de réacteur. Toutefois, la
dégradation de I’azadirachtine est plus efficace dans le réacteur tubulaire que dans celui en
batch. En outre, pour une concentration initiale en azadirachtine de 200 mg/L, nous avons
obtenu un taux d’abattement de 70 % apres 8 heures de temps d’irradiation alors que ce dernier

n’est que de 64 % dans le réacteur batch avec une concentration initiale en azadirachtine de 80




mg/L. Dans cette partie, nous avons aussi étudié I’effet du flux lumineux solaire sur la vitesse
de dégradation du pesticide. Ainsi, les résultats ont montré que le rendement épuratoire de
I’azadirachtine est nettement amélioré pour des taux d’ensoleillement compris entre 154 et 234
W/m?. La cinétique de dégradation de 1’azadirachtine par le systéme sable/UV solaire suit le
modele de Langmuir-Hinshelwood, la vitesse de réaction est d’ordre 1 dans les conditions

opérées.

Dans un troisieme temps, nous avons ¢étudié 1’adsorption et la photodégradation d’un
antibiotique fluoroquinolone, ofloxacine sur le sable titanifére. Du point de vue cinétique, la
rétention de ’antibiotique sur le sable est rapide durant les 20 premiéres minutes mais
I’équilibre d’adsorption est atteint au bout de 100 minutes. Les trois modeles cinétiques testés
sont en accord aux données expérimentales. Toutefois, celui du pseudo second ordre représente
mieux la cinétique d’adsorption avec une constante cinétique K> de 0,1100 g/mg.min.
L’isotherme d’adsorption est décrite par le modéle de Langmuir avec une concentration
minimale en sable titanifére de 160 g/L et un pH optimum de 6,5. Dans ces conditions, la
capacité d’adsorption maximale en ofloxacine et le rendement épuratoire ont été évalués
respectivement a 1,1383 mg/g et 57,14 %. Ce dernier a été bien amélioré en photodégradation

atteignant ainsi une valeur de 71,42 %.

Nous nous sommes enfin intéressés a 1’étude du traitement de déchets liquides reconstitués
d’une industrie de fabrique de cigarettes par un couplage coagulation chimique et
photodégradation sur le sable. En effet, les effluents de tabac sont souvent colloidaux. Donc,
un prétraitement par coagulation chimique permet de réduire la turbidité de 1’effluent,
entrainant ainsi une meilleure excitation du semi-conducteur (sable titanifére). Ainsi, le
prétraitement par coagulation sur le sulfate d’aluminium, dans les conditions optimales (pH de
7 et un taux de coagulant de 350,4 mg/L) a permis d’abattre la DCO et les MES de I’effluent
brut de 51,32 % (DCO résiduelle de 556,8 mg/L) et de 76,92 % respectivement. Toutefois, I’eau
épurée obtenue n’a pas pu respecter les normes Sénégalaises de rejet. Des tests de
photodégradation appliqués sur cette derniere, pour un traitement secondaire, ont donné un taux
d’abattement faible de 8,62 % apres 480 minutes d’irradiation. En effet, les POA ne se montrent
efficaces qu’a faibles concentrations de polluants. Cependant, avec un effluent d’'une DCO de
240 mg/L, un taux d’élimination de 60 % a été obtenu pour une concentration maximale en

sable de 320 g/L. Le taux d’abattement a été rendu par la suite plus important par la présence




d’eau oxygénée dans le systéme. En outre, le rendement épuratoire est passé de 72 % pour un

pourcentage volumique de peroxyde d’hydrogene dans le milieu de 0,6 %.

D’une maniere générale, des résultats concluants et satisfaisants ont €té obtenus sur I’ensemble

des polluants étudiés. Toutefois, en perspectives d’amélioration des travaux, nous nous

proposerons de :

¢évaluer I’efficacité colit du sable titanifére comparée a celle du dioxyde de titane P25 et
d’autres catalyseurs comme 1’oxyde de zinc etc ;

étudier la durabilité et la régénération du sable titanifere ;

doper le sable titanifere pour élargir son spectre d’absorption dans le visible, ce qui nous
permettrait d’assurer des temps de dégradation raisonnables ;

caractériser les intermédiaires réactionnels et les sous-produits de dégradation ;
modéliser la cinétique de dégradation des polluants ;

concevoir un prototype a I’échelle pilote, réacteur a lit fixe optimisé permettant de traiter

les effluents industriels au Sénégal par photodégradation sur le sable titanifere.
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