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Depuis toujours l’eau a été indissociable de l’activité humaine, la raréfaction des 

ressources en eau et la dégradation de leur qualité constituent un défi majeur. En effet,  l’un 

des facteurs qui gouvernent le développement des sociétés humaines est la préoccupation 

d’obtenir et de maintenir une provision adéquate d’eau. 

Etant donné que les possibilités d’augmentation de l’offre d’eau sont chaque fois plus 

coûteuses, sur les plans économique et environnemental, les situations de rareté se 

développent et renforcent la nécessité d’une gestion rationnelle des eaux.  

L’utilisation des eaux engendre un nouveau produit appelé effluent ou eau usée. En effet 

les charges polluantes contenues dans ces eaux ont des origines diverses, leur rejet dans le 

milieu naturel est la principale pollution qui affecte nos cours d’eaux et plus généralement 

tout le milieu naturel. 

L'enjeu est désormais de taille car il faudra résoudre en même temps les questions relatives 

à la collecte des eaux, à leur traitement et envisager leur réutilisation saine, sans risque, pour 

faire face à la rareté de la ressource en eau. 

Les quantités et les caractéristiques des eaux usées urbaines et industrielles de plus en plus 

importantes sont très variées et constituent un danger croissant pour le milieu naturel. Ils 

provoquent des altérations du milieu environnant à cause de leurs charges en matières en 

suspension et en polluants organiques dissous qui sont toxiques et peuvent être persistants.  

Devant la croissance démographique, l’amélioration de la qualité de vie et la grande 

densité des zones urbaines, de nouvelles formes de pollution des eaux sont générées. En effet, 

l’enfouissement et le stockage des déchets solides doit permettre non seulement une gestion 

efficace des déchets mais aussi le traitement après drainage et récupération des deux effluents 

qui sont les biogaz et les lixiviats. 

En effet, dès la phase de dépôt, les déchets sont soumis à des processus de dégradation liés 

à des réactions biologiques et physico-chimiques complexes. L'eau s'y infiltre et produit des 

lixiviats et du biogaz chargés de substances organiques et minérales qui engendrent une 

pollution essentiellement de type organique et métallique, en relation avec la biodégradation 

naturelle des déchets confinés et avec leurs composants anthropiques qui libèrent de 

nombreuses substances toxiques dans le milieu naturel, notamment dans l'atmosphère, les 

eaux souterraines et les cours d'eau. 
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De par leur charge polluante souvent importante, les lixiviats doivent subir un traitement 

d’épuration avant d’être rejetés vers le milieu naturel. Devant des réglementations de plus en 

plus strictes, en termes de rejet, les filières traditionnelles, qui dérivent du traitement des eaux 

usées (traitement biologique, osmose inverse, nanofiltration...), ont dû évoluer avec 

l’introduction de nouveaux procédés. Dans ce contexte, un nombre important de recherches 

ont porté sur une nouvelle classe de techniques d'oxydation : les procédés d'oxydation 

avancée (POA). Ces technologies ont déjà montré leur potentiel dans le traitement de 

polluants organiques toxiques et "biologiquement récalcitrants". 

Ces procédés reposent sur la formation in situ des radicaux hydroxyles ●OH qui possèdent 

un pouvoir oxydant supérieur à celui des oxydants traditionnels tels que H2O2, Cl2, ClO2 ou 

O3. Ces radicaux sont capables de minéraliser la quasi-totalité des composés organiques et 

organométalliques. 

Les POA incluent des procédés d’oxydation chimique en phase homogène (Fe2+/H2O2 

(réactif de Fenton), O3/OH-, O3/H2O2, etc.), des procédés photochimiques (UV seul, 

H2O2/UV, Fe3+/UV, photo-Fenton, TiO2/UV, O3/UV, etc.), des procédés électrochimiques 

directs (oxydation anodique) et indirects (électro-Fenton, plasma non thermiques, etc.) des 

procédés électriques (sonolyse, faisceau d’électrons, etc.)… 

L’objectif de ce travail de thèse est de montrer l’intérêt des procédés d’oxydation avancée 

électrochimique (oxydation anodique, procédé électro-Fenton), photochimique (procédé 

photo-Fenton) et plasma d'air humide sur le traitement des lixiviats tunisiens charges en 

polluants organiques persistants (POPs). Dans ce contexte, l’étude a porté sur l’oxydation de 

deux molécules modèles appartenant chacune à une famille de polluants présents dans le 

lixiviat, à savoir, l’anhydride phtalique (appartenant à la famille des phtalates qui sont 

principalement utilisés comme plastifiants) et le 8-hydroxyquinoléine sulfate (utilisé 

généralement comme fongicide et bactéricide) en vue d’application à la dépollution d’un 

effluent réel, à savoir, le lixiviat de la décharge contrôlée de Jebel Chakir. Les deux polluants 

ont été choisis à cause  de la forte présence aussi bien des plastifiants que des pesticides dans 

les lixiviats. 

Ce travail est structuré en trois parties. La première partie de ce mémoire sera consacrée à 

l’étude bibliographique portant sur  les lixiviats des centres d’enfouissement et de leur impact 

sur l’environnement ainsi que sur les différentes méthodes de traitement de cet effluent, en 
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particulier, les procédés d’oxydation avancée qui sont caractérisés par la production du radical 

hydroxyle ●OH, un oxydant non sélectif et très puissant. 

Dans la deuxième partie, consacrée aux techniques expérimentales, nous décrivons les 

méthodes expérimentales, le matériel et les réactifs employés, ainsi que les méthodes 

analytiques utilisées. 

La troisième partie sera réservée à la présentation de l’ensemble des résultats trouvés, elle 

est subdivisée en quatre chapitres : 

� Le premier chapitre portera sur la caractérisation physico-chimique du lixiviat tunisien de 

Jebel Chakir et l’identification de la matière organique présente dans cette matrice.  

� Le deuxième chapitre sera consacré à l’étude de la dégradation et de la minéralisation de 

l’anhydride phtalique (effet des paramètres experimentaux) par différents procédés 

d’oxydation avancée, en l’occurrence, le procédé « Glidarc », le procédé électro-Fenton et 

le procédé photo-Fenton. Une identification des intérmédiaires réactionnels sera réalisée 

afin de proposer un mécanisme de minéralisation de l’anhydride phtalique par les radicaux 

hydroxyles. Ce chapitre sera clôturé par une étude comparative des différents procédés 

d’oxydation avancée appliqués. 

� Le troisième chapitre portera sur l’étude de la dégradation et de la minéralisation du 8-

hydroxyquinoléine sulfate  (8-HQS) par différents procédés d’oxydation avancée, en 

l’occurrence, le procédé électro-Fenton en utilisant des anodes de Pt et de BDD, 

l’oxyadation anodique et le procédé photo-Fenton. Concernant le procédé électro-Fenton, 

l’étude des conditions opératoires optimales de dégradation et de minéralisation du 8-HQS 

sera menée au moyen de la méthodologie de recherche expérimentale. Une étude 

comparative des procédés d’oxydation avancée sera réalisée à la fin de ce chapitre. 

� Le quatrième et dernier chapitre sera consacré à l’étude de la dépollution du lixiviat 

tunisien de Jebel Chakir par les différents procédés d’oxydation avancée cités 

précédemment. Ce chapitre sera clôturé par une étude comparative des différents procédés 

d'oxydation avancée (oxydation anodique, électro-Fenton et photo-Fenton) en vue 

d'évaluer le coût de chaque procédé. 

Une conclusion générale ainsi que quelques perspectives seront présentées à la fin de ce 

manuscrit. 
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I-  LIXIVIATS DES CENTRES D’ENFUISSEMENT DES DÉCHETS UR BAINS 

I-1- GÉNÉRALITÉS 

L'eau est le vecteur principal de l'évolution d'une décharge. Les entrées d’eau dans un 

centre de stockage sont constituées de précipitations météoriques directes auxquelles s’ajoute 

l’eau apportée par les déchets eux-mêmes et les eaux de ruissellement qui entrent dans les 

alvéoles de stockage. 

Dans le cas des décharges de classe II, c'est-à-dire de déchets non dangereux, l'eau favorise 

la transformation bio-physico-chimique des déchets, le fonctionnement d’une décharge peut 

alors être assimilé à un réacteur complexe à multi-compartiments (biologique, minéral et 

organique) qui sont en permanence en contact les uns avec les autres et qui réagissent de 

façon interactive. L'ensemble de ces phénomènes conduit à la génération de métabolites 

gazeux, du biogaz et à l'entraînement par l'eau de molécules très diverses qui donnent lieu à 

des lixiviats, tous deux vecteurs essentiels de la charge polluante des centres de stockage de 

déchets non dangereux. 

I-2- FONCTIONNEMENT D’UNE DÉCHARGE 

Le fonctionnement d’une décharge peut être assimilé à un réacteur bio-physico-chimique 

donnant lieu à des réactions et à des évolutions complexes qui aboutissent à la transformation 

chimique, physique et biologique des déchets. Du fait des conditions géologiques et 

hydrologiques du site, de la nature des déchets stockés et du mode de gestion de 

l’exploitation, chaque décharge est un cas unique. Il n’est donc pas envisageable de 

déterminer avec précision un mode d’évolution qui serait applicable à tous les centres. 

Cependant, certains phénomènes sont communs à la majorité des sites et peuvent être 

quantifiés permettant ainsi de caractériser l’évolution d’une installation de stockage, en 

particulier, en ce qui concerne les aspects biologiques, physico-chimiques, hydrauliques et 

géotechniques.  

� Les matières biodégradables mises en décharge font l’objet d’une évolution biologique 

sous l’action des bactéries aérobies puis des bactéries anaérobies.  

� En l’absence de dispositions particulières, l’eau qui s’écoule à travers la masse des 

déchets produit des lixiviats en se chargeant de substances chimiques ou biologiques.  

� Des réactions chimiques ou physiques conduisent à la destruction partielle de la matière 

et à la solubilisation de certaines espèces ou à leur transformation en gaz.  
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� Les déchets stockés, et souvent les sols qui les entourent, sont constitués de matériaux 

hétérogènes sur le plan de leur qualité physique. Les casiers et les alvéoles subissent donc des 

tassements qui modifient leurs caractéristiques mécaniques et géotechniques.  

I-3- LES PHASES D’ÉVOLUTION DES LIXIVIATS 

I-3-1- Introduction 

La législation européenne définit le lixiviat comme étant « tout liquide filtrant par 

percolation des déchets mis en décharge et s’écoulant d’une décharge ou contenu dans celle 

ci» (Art 2,(i) Directive européenne sur les décharges, adoptée le 27 avril 1999). Plus 

communément, le lixiviat provient de l’eau qui percole à travers les déchets en se chargeant 

bactériologiquement et chimiquement en substances minérales et organiques dissoutes ou en 

suspension. 

La compréhension de la genèse des lixiviats implique non seulement la connaissance de la 

nature des déchets enfouis et le mode d’exploitation du centre de stockage des déchets 

(hauteur des déchets, surface exploitée, compactage…) mais aussi l’étude des interactions 

entre l’eau et les déchets. Les mécanismes de la genèse des lixiviats sont très complexes, ils 

sont de natures biologique et physico-chimique [1]. 

Les mécanismes physico-chimiques: l’évolution du pH, du pouvoir tampon, de la salinité 

et du potentiel d’oxydoréduction des solutions percolant à travers les déchets. Ces solutions 

mettent en œuvre des mécanismes chimiques de solubilisation, de complexation, 

d’oxydoréduction, d’adsorption, de neutralisation et de transfert de matière. 

Les processus biologiques: les processus biologiques aérobies et anaérobies jouent un rôle 

prépondérant dans la genèse des lixiviats. En effet, les déchets enfouis servent de substrats 

aux micro-organismes hétérotrophes (bactéries, levures, champignons) responsables de la 

dégradation de la fraction organique fermentescible. Les effets de cette activité 

microbiologique peuvent être multiples, directs ou indirects et déclencher des phénomènes 

physico-chimiques secondaires.  

Il en résulte alors une modification des conditions du milieu (pH, température, potentiel 

d’oxydoréduction) [2].  

    I-3-2- Évolution des déchets 

Au cours de l’exploitation d’une décharge, on distingue cinq phases de décomposition 

des  ordures  ménagère [3]. 
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� Phase aérobie  

Au moment de la mise en place des déchets, l’oxygène  présent est consommé 

(décomposition aérobie). L’activité des bactéries aérobies strictes permet la dégradation de 

la matière organique facilement dégradable et oxydable. A partir d’une modélisation obtenue 

sur le site de Montech, Aguilar et al. [4] estiment qu’en moyenne 5 à 15 % de la matière 

organique biodégradable est consommée. De plus, cette phase est caractérisée par une 

élévation de la température entre 50 et 70 °C. Cette phase dure de quelques jours à quelques 

semaines.  

� Phase de transition  

Elle représente le passage progressif des conditions aérobies aux conditions 

anaérobies. Elle se caractérise par une chute du potentiel redox (le milieu devient 

réducteur) et une augmentation de la DCO (demande chimique en oxygène, 

proportionnelle à la concentration en matière organique) [5]. Elle dure de quelques jours à 

quelques semaines. 

� Phase acétogénique  

Cette phase peut s’étendre sur plusieurs années voire plusieurs décennies. Elle est 

caractérisée par la présence de bactéries dites "acétogènes" qui hydrolysent et 

transforment  la matière organique par fermentation produisant des molécules simples et 

solubles (acides gras, ammoniaque) [6]. Les lixiviats produits durant cette période 

possèdent de fortes valeurs en DBO (demande biochimique en oxygène) et un pH acide. Ces 

propriétés agressives facilitent la dissolution d’autres composés tels que le fer, le 

manganèse, le zinc, le calcium et le magnésium [7]. 

� Phase méthanogénique  

Cette étape de biodégradation de la matière organique correspond à la production de 

méthane (de l’ordre de 50 à 60 % en volume) et de dioxyde de carbone (teneurs comprises 

entre 40 et 60% en volume) à partir des produits organiques issus des étapes 

métaboliques  précédentes, exceptée la formation de biogaz, le lixiviat présente une faible 

DCO représentative d’une matière organique difficilement biodégradable (Figure I-1). La 

méthanogenèse est assurée par les bactéries méthanogènes qui sont des bactéries 

anaérobies strictes très particulières du point de vue structurel et physiologique et qui font 

partie de la classe des Archaebactéries [8]. Elles ne sont capables de consommer qu’un 

nombre restreint de substrats organiques nécessaires pour leur croissance et leur 
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développement tels que le formate, l’acétate et le méthylamine. Au cours de cette étape, la 

concentration en acide acétique (substrat principal de la méthanogènese) diminue  

rapidement conduisant à une augmentation des valeurs de pH [9] (Figure I-1).  

 

 

Figure I-1 : Évolution de la composition du lixiviat et du biogaz au cours de la dégradation 

des déchets [10,11]. 

Il existe deux voies métaboliques de production du méthane [12] : 

� La réduction du dioxyde de carbone, des bicarbonates ou carbonates (respiration 

anaérobie) en méthane (en présence de dihydrogène) par les bactéries méthanogènes 

selon la réaction suivante (Figure I-2) : 

4 H2  +  HCO-  + H+  →   CH4  +  3 H2O     I-1 

� La production de méthane à partir de l’acétate (acétoclastie) (Figure I-2) : 

CH3COO- +  H2O  →  CH4  +  HCO3
-    I-2 
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Figure I

� Phase de maturation 

C’est la phase finale de maturation

s’accompagne d’une chute de

entrée progressive d’air au sein du milieu

partie représentée par de la DCO dure

le relargage des métaux lourds fortement retenus aux composés organiques ou à des espèces 

réduites (sulfures). 

I-4- TYPES DE LIXIVIATS

Suivant le stade d’évolution biologique des déchets, trois types de lixiviats ont été 

distingués. 

I-4-1- Les lixiviats jeunes

Ces lixiviats se caractérisent par une charge organique élevée 

biodégradable (seuil de biodégradabilité DBO

d’acides gras volatils. Ces lixiviats peuvent être chargés en métaux (jusqu’à 2 g L

leur pH relativement bas (< 6,5)

de l’évolution d’une décharge 

 

 

Figure I-2: Processus de méthanisation [13]. 

de maturation et de stabilisation de la matière

de la production gazeuse. Cette phase est aussi marquée par une 

au sein du milieu. La matière organique relarguée est en grande 

partie représentée par de la DCO dure. L’oxydation par l’air au sein du massif peut entrainer

le relargage des métaux lourds fortement retenus aux composés organiques ou à des espèces 

TYPES DE LIXIVIATS  

Suivant le stade d’évolution biologique des déchets, trois types de lixiviats ont été 

eunes (< 5 ans)  

Ces lixiviats se caractérisent par une charge organique élevée 

biodégradable (seuil de biodégradabilité DBO5/DCO > 0,3) constituée principalement 

Ces lixiviats peuvent être chargés en métaux (jusqu’à 2 g L

leur pH relativement bas (< 6,5). Ils correspondent aux premières phases non méthanogènes 

de l’évolution d’une décharge [14]. 
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matière organique, elle 

Cette phase est aussi marquée par une 

La matière organique relarguée est en grande 

L’oxydation par l’air au sein du massif peut entrainer 

le relargage des métaux lourds fortement retenus aux composés organiques ou à des espèces 

Suivant le stade d’évolution biologique des déchets, trois types de lixiviats ont été 

Ces lixiviats se caractérisent par une charge organique élevée [1] relativement 

/DCO > 0,3) constituée principalement 

Ces lixiviats peuvent être chargés en métaux (jusqu’à 2 g L-1) du fait de 

Ils correspondent aux premières phases non méthanogènes 
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I-4-2- Les lixiviats intermédiaires  

Au fur et à mesure que la décharge vieillit et que les déchets se stabilisent, la charge 

organique diminue et les acides gras volatils se raréfient (20 à 30% de la charge du lixiviat) au 

profit de composés de hauts poids moléculaires. L’émergence de ces composés tend à 

diminuer la biodégradabilité du lixiviat. De ce fait, le pH est voisin de la neutralité et la 

charge en métaux devient négligeable. Ces lixiviats correspondent globalement à la phase 

méthanogène stable. 

I-4-3- Les lixiviats stabilisés  (> 10 ans) 

Ils sont caractérisés par une faible charge organique, composée essentiellement de 

substances humiques (acides fulviques et humiques) de hauts poids moléculaire (la DCO 

dépasse 3000 mg L-1) [1,15] qui sont réfractaires à la biodégradation (DBO5/DCO < 0,1). Ces 

lixiviats stabilisés correspondent à la phase de maturation de la décharge. 

Le tableau I-1 présente les principales caractéristiques des différents types de Lixiviats. 

Tableau I-1: Caractéristiques principales des différents types de lixiviats [14]: 

 Lixiviats jeunes 
Lixiviats 

intermédiaires 
Lixiviats stabilisés 

Age de la décharge < 5 ans 5 à 10 ans > 10 ans 

pH < 6,5 6,5 à 7,5 > 7,5 

DCO (g L-1) 10 à 20 5 à 10 < 5 

DBO5/DCO 

(biodégradabilité) 

> 0,5 

bonne 

0,1 à 0,5 

Assez faible 

< 0,1 

Très faible 

AGV* (% du COT) > 70 5 à 30 < 5 

AGV* : acides gras volatils. 

En résumé, les lixiviats d’une vieille décharge sont donc globalement moins chargés que 

ceux d’une jeune décharge mais plus difficiles à traiter. Hormis l’évolution dans le temps, la 

composition des lixiviats dépend évidemment de la nature des déchets enfouis, de la présence 

ou l’absence de la matière organique fermentescible et des conditions climatiques conjuguées 

au mode d’exploitation du site. 
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I-5- MÉCANISMES DE FORMATION DES LIXIVIATS 

Les lixiviats sont produits lorsque la teneur en humidité dépasse la valeur maximale de 

rétention qui est définie comme la valeur maximale de liquide que peut retenir un milieu 

poreux sans produire de percola [16]. Ce processus dépend de plusieurs facteurs : 

�  Facteurs climatiques et hydrogéologiques : les pluies, la neige, l’intrusion des eaux 

souterraines ; 

�  Qualité des déchets : l’âge, la perméabilité, la teneur initiale en humidité, la taille des 

particules… ; 

�  L’exploitation et la gestion du site : compactage, végétation, couverture, recirculation, 

irrigation… ; 

� Mécanismes internes : décomposition des composés organiques,  formation de biogaz et de 

la chaleur. 

Après la première dégradation aérobie au début de l’enfouissement, la première phase de 

décomposition anaérobie est une fermentation acide ; les percolas « jeunes » sont riches en 

acides gras volatils (AGV) qui peuvent représenter jusqu’à 95% du carbone organique total, 

ce caractère acide du lixiviat permet de solubiliser les métaux présents dans les déchets. Au 

cours du temps, l’évolution biologique complémentaire consiste en une digestion anaérobie 

pendant laquelle les AGV sont métabolisés. Les produits résultants de cette métabolisation 

sont des gaz (CO2 et CH4 essentiellement) et des molécules stabilisées (acides fulviques et 

humiques). Dès lors, au fur et à mesure de son vieillissement, une décharge produira un 

lixiviat de plus en plus pauvre en AGV ou en petites molécules biodégradables. Parallèlement, 

le lixiviat verra sa charge en molécules de hauts poids moléculaires augmenter, c’est le 

phénomène d’humification [17]. 

I-6- QUANTIFICATION DES LIXIVIATS 

L’évaluation des volumes de lixiviats produits peut être obtenue en faisant un bilan hydrique 

en tenant compte des conditions naturelles et du mode d’exploitation [18] :  

P + E
D 

+ R
1 
= I + E + E

TR 
+ R

2      I-3 

Où :  

- P est le volume des précipitations ;  

- E
D est le volume d’eau apporté par les déchets ;  

- R
1 est le volume d’eau apporté par ruissellement ;  

- I est le volume de lixiviats infiltrés dans le sous-sol à travers le fond de la décharge ;  
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- E est le volume de lixiviats collectés ;  

- E
TR est le volume d’eau éliminé par évapotranspiration réelle ;  

- R
2 est le volume d’eau exporté de la décharge par ruissellement. 

Cette approche très conceptuelle ne rend pas totalement compte de la complexité des 

phénomènes réels mais fournit des indications sur la sensibilité des systèmes à travers 

l’analyse paramétrique. Elle permet de prévoir l’évolution du système dans le temps à partir 

de modèles calés sur les observations de terrain.  

I-7- COMPOSITION DES LIXIVIATS 

Les compositions chimiques et biochimiques des lixiviats sont non seulement très diverses 

mais aussi variables dans le temps et dans l’espace.  

Pronost et Matejka [19] relèvent classiquement quatre types de polluants : 

� La matière organique dissoute ou en suspension, issue de la biomasse, exprimée 

généralement en DCO (les AGV, les substances humiques et fulviques…) ;  

� Les micropolluants organiques (hydrocarbures, composés aromatiques…) ;  

�  Les composés minéraux majeurs sous forme ionique (Ca
2+

, Mg
2+

, Na
+
, K

+
, NH

4

+
, Fe

2+
, 

HCO
3-

, Cl
-
, SO

4

2-
…) ainsi que d’autres composés tels que les borates, les sulfites… [20];  

� Les cations de métaux lourds à l’état de traces, sous forme majoritairement complexée par 

des ligands minéraux (HCO
3-

, Cl
-
, SO

4

2-
) ou organiques (macromolécules de type humique 

et fulvique). 

D'autre part, les lixiviats peuvent aussi contenir certains micro-organismes pathogènes 

[21]. Plus de 200 familles de composés organiques ont pu être identifiées au cours des 

nombreuses études menées sur la caractérisation des lixiviats des décharges [22,23].  

La composition globale des lixiviats est le plus fréquemment déterminée grâce à des 

analyses physico-chimiques. La qualité physico-chimique dépend de nombreux facteurs qui 

sont cités dans les paragraphes précédents. 

Étant donnée la synergie de l’ensemble des facteurs mentionnés ci-dessus, il est difficile de 

prédire la composition moyenne d’un lixiviat d’un site donné. 
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I-7-1- Types de polluants présents dans les lixiviats 

� Acides gras 

Les acides gras sont d’importants constituants du monde animal et végétal. Ils se 

répartissent en grandes familles selon le nombre de double liaisons éthyléniques qu’ils 

possèdent : les acides gras saturés (aucune double liaison) ramifiés ou non, monoinsaturés 

(une seule double liaison) et polyinsaturés (au moins deux doubles liaisons). 

� Composés ligno-cellulosiques 

Les composés ligno-cellulosiques (cellulose, hémicelluloses et lignine) retrouvés en 

décharge sont principalement dus aux 12 % de déchets verts (bois, herbe, feuilles) et aux 25% 

de papiers, cartons et journaux entreposés [24]. Leur présence est un très bon indicateur du 

règne végétal.  

� Composés associés aux matières plastiques 

Les matières plastiques se définissent comme le mélange d’un polymère (ou résine) et de 

divers additifs donnant un produit fini. Les déchets ménagers se composent d’environ 11% 

(poids humide) de matières plastiques particulièrement réfractaires à la dégradation en 

décharge [24]. Cependant, l’appauvrissement en substrats et le lessivage permanent des 

déchets permettent tout de même la libération de certains constituants de ces matières. Les 

plastifiants et les stabilisants sont les principaux composés ajoutés aux résines pour leur 

conférer diverses propriétés chimiques, physiques et mécaniques. Néanmoins, le simple 

greffage de ces additifs sur la structure du polymère les rend potentiellement mobilisables et 

fait d’eux des polluants. Ces additifs peuvent donc être présents aussi dans les eaux naturelles. 

De la même manière, les lixiviats de décharges peuvent capter ces composés en lessivant les 

déchets. 

� Les plastifiants 

Les plastifiants sont des esters organiques ajoutés aux polymères afin d’accroître la 

flexibilité et la robustesse du produit final par une modification interne de la molécule du 

polymère. Les principaux plastifiants utilisés sont les esters d’acides dicarboxyliques de haut 

point d’ébullition appelés " phtalates". 
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Figure I-3 : Structure chimique générale des phtalates 

Les phtalates sont principalement utilisés dans la fabrication du polychlorure de vinyle 

souple (80%) [25], mais peuvent aussi être utilisés dans les revêtements de sol (phtalate de 

butylbenzyle [BBP] ; phtalate de di-isononyle [DINP] ; phtalate de di-(2-éthylhexyle) 

[DEHP]), les câbles (exemple : électriques), le matériel médical (DEHP est utilisé dans les 

poches et les tubulures) les emballages alimentaires, les garnitures de voiture, papeterie, les 

matériaux de construction. Ils peuvent aussi être incorporés dans les encres, les pigments, les 

peintures, les laques et les adhésifs.  

Bien que les phtalates ne soient pas très toxiques, une exposition aigue à long terme à ces 

produits peut causer des dommages au niveau du foie et des testicules chez les mammifères et 

la mort des espèces aquatiques. Les phtalates peuvent aussi engendrer des modifications dans 

la mobilité et la biodiversité de certaines substances toxiques comme les biphényles 

polychlorés et les ions métalliques [26]. 

Les phtalates ont été identifiés dans de nombreux échantillons provenant de 

l’environnement comme le compost des déchets solides municipaux [27], les eaux usées et 

leurs boues [28], les rivières [26] et les lixiviats des décharges [25]. 

Comme les plastifiants sont des produits faiblement biodégradables, les méthodes communes 

de traitement des lixiviats s’avèrent peu efficaces pour dégrader ces produits. Les plastifiants 

peuvent donc persister dans la nature et contaminer les eaux souterraines et superficielles.  

Différents types de phtalates 

Parmi les phtalates qui sont largement utilisés dans les industries de plastique on cite: 

Le débutylphtalate (DBP)  

Obtenu au moyen d'une réaction entre l’alcool n-butylique et l’acide phtalique, c’est un 

liquide incolore neutre et sans odeur, il est soluble dans tous les solvants organiques 

classiques [29]. Le DBP est utilisé en cosmétologie et en parfumerie (exemple : laques pour 

les cheveux, vernis à ongles). 
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Le butylbenzylphtalate (BBP) 

C’est un phtalate obtenu par réaction entre un alcool butylique et un alcool benzylique avec 

l’acide phtalique. Ce phtalate est utilisé principalement dans les encres pour impression sur les 

polyoléfines. 

O

O

 

Le di-(2-éthylhexyle) phtalate (DEHP) 

Le DEHP est un liquide huileux incolore et inodore  Il est utilisé comme additif dans 

beaucoup de matériaux de construction en PVC [29]. 

O

O

O

O

CH3

CH3

CH3

CH3  

 

Les phtalates sont les principaux plastifiants utilisés dans la fabrication des matières 

plastiques, mais d’autres types de plastifiants sont aussi employés. Il s’agit essentiellement 

des composés synthétisés chimiquement comme les adipates (Bis(2-ethylhexyl) adipate), les 

glycolates, les sébacates, les sulfonamides et d’autres. Ils assurent également la protection des 

résines plastiques mais leur utilisation est plus spécifique à un besoin ou à une exigence. 

� Les stabilisants  

Les stabilisants sont des additifs introduits dans les matières plastiques, ils assurent une 

protection contre l’altération des matériaux provoquée par la chaleur, l'oxydation ou les 

rayonnements solaires. Lors de la mise en forme, de l'entreposage ou du vieillissement, la 

plupart des polymères subissent une certaine dégradation que les antioxydants peuvent 

empêcher ou retarder. Le principal stabilisant qu’on trouve dans les lixiviats est le bisphénol 

A [30]. 
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� Les phénols  

Les phénols sont principalement utilisés en tant qu’intermédiaires :  

� Dans l’industrie des matières plastiques (résines phénoliques, bisphénol A…). 

� Pour la fabrication de plastifiants, d’adhésifs, de durcisseurs, de dissolvants et d’isolants. 

Ils sont également utilisés dans une moindre mesure en tant que composant dans les 

cosmétiques et les médicaments. 

Les phénols ont été identifiés dans plusieurs lixiviats [23,31,32]. 

� Les pesticides 

Les pesticides sont utilisés en quantité considérable depuis plus d’un demi-siècle par 

l’agriculture intensive. On retrouve des résidus de pesticides partout même dans les lixiviats 

comme le lindane, le bentazone, le 2,6- dichlorobenzamide, l'atrazine… [23]. 

� Les métaux lourds  

Plusieurs métaux lourds ont été identifiés dans les lixiviats à de faibles concentrations 

comme le Mg, Fe, As, Cd, Cr, Co, Cu, Pb, Ni et le Zn. Les métaux lourds existants dans les 

déchets migrent pendant plusieurs années dans les décharges [33]. Cette capacité de migration 

peut être améliorée par la formation de complexes très stables avec la matière organique ainsi 

que la matière colloïdale existante dans les lixiviats [34,35]. 

Le tableau de l’annexe 1 établit une liste des principaux composés détectés par différents 

auteurs et rapporte les concentrations correspondantes. Les polluants sont classés par famille. 

C’est le résultat d’une compilation de données réalisée à partir de 27 publications 

internationales faisant état de lixiviats de décharges situées principalement en Europe et aux 

Etats-Unis et couvrant une période allant de 1977 à 2000 [36]. Ces décharges sont 

majoritairement des décharges d’ordures ménagères.  

I-8- IMPACT DES LIXIVIATS SUR L’ENVIRONNEMENT ET LA  SANTE 

HUMAINE 

Suite au dépôt dans une décharge, les déchets sont soumis à des processus de dégradation 

liés à des réactions biologiques et physico-chimiques complexes. L'eau s'y infiltre et produit 

des lixiviats et du biogaz chargés en substances organiques ou minérales qui engendrent une 

pollution essentiellement de type organique et métallique en relation avec la biodégradation 

naturelle des déchets confinés et avec leurs composants anthropiques qui libèrent de 

nombreuses substances toxiques dans le milieu naturel. 
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Sur les sites de décharges on rencontre essentiellement trois types de pollution : pollution 

par les matières organiques et/ou minérales, pollution par les métaux lourds et pollution par 

les microorganismes [37]. 

� Pollution par les matières organiques et minérales 

La composition des lixiviats est une photographie de l’état des déchets à un certain 

moment de leur dégradation, Christensen et al. [38], en étudiant plusieurs sites, ont défini les 

fourchettes de fluctuations de la composition physico-chimique des lixiviats d’ordures 

ménagères. La fraction minérale des lixiviats est essentiellement constituée de chlorures, 

sulfates, bicarbonates, potassium, sodium et ammonium. La partie organique est liée à l’âge 

des déchets. La matière organique peut se retrouver dans les eaux de surface et souterraines 

quand les conditions minimales d’enfouissement de déchets ne sont pas respectées. 

Cependant, même si dans certaines décharges on assiste à la mise en place des 

géomembranes, la durée de vie de ces matériaux est mal connue vu qu’ils sont soumis à 

l’agressivité chimique des lixiviats. Une éventuelle fuite dans ces membranes peut 

occasionner la contamination de la nappe.  

� Pollution par les métaux lourds 

La migration des métaux lourds dans les sols (à partir de décharge dés déchets suite à 

lixiviation) et leur infiltration vers les eaux souterraines met en jeu un grand nombre de 

phénomènes : solubilisation à pH acide, complexation par la matière organique de type 

humique, précipitation à pH basique, rétention des matières en suspension sur des particules 

de sol, adsorption des ions ou des molécules à la surface des grains de matrice poreuse, 

phénomène d’échange d’ions… [39]. 

� Pollution par les microorganismes 

L’effectif bactérien dans le lixiviat brut oscille entre 0,04 × 106 et 0,34 × 106 bactéries mL-1 

et la biomasse bactérienne varie entre 8,78 et 77,51 µg C L-1, 

Plusieurs maladies hydriques sont causées par la consommation des eaux contaminées par les 

lixiviats qui contiennent des microorganismes pathogènes. Durant la dernière décennie, les 

problèmes relatifs à l’eau sont devenus de plus en plus vastes, avec l’émergence de nouvelles 

maladies infectieuses et la réémergence d'autres qui sont déjà connues, (salmonelle, choléra, 

shigellose) [37]. 
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D’après une étude toxicologique officielle conduite dans 56 décharges de déchets municipaux 

au Cameroon (Bamenda et Yaoundé), 133 produits chimiques toxiques (dont 32 causent le 

cancer, 10 causent des malformations et 21 causes des endommagements génétiques) ont été 

mis en évidence comparés à 72 produits dans les décharges de déchets industriels [40]. 

II- LES LIXIVIATS DE LA DÉCHARGE DE JEBEL CHAKIR 

II-1- INTRODUCTION 

Le système d’élimination des déchets ménagers du grand Tunis comprend une 

infrastructure constituée par un centre d’enfouissement technique de Jebel Chakir et trois 

grands centres de transfert installés à Raoued, Jdaida et Ben Arous qui sont équipés de 

conteneurs compacteurs.  

La décharge contrôlée de Jebel Chakir vient de remplacer les décharges sauvages de 

Henchir el Yahoudia et de Raoued. Son exploitation a commencé le 17 mai 1999, c’est la plus 

grande décharge et la première contrôlée en Tunisie [41]. 

La décharge de Jebel Chakir reçoit à elle seule 1800 à 2000 tonnes de déchets ménagers 

par jour [42] dont 68% sont de nature organique [43,44]. 

II-2- LOCALISATION GÉOGRAPHIQUE DE LA DÉCHARGE 

Le site de Jebel Chakir est situé dans le gouvernorat de Tunis à 10 Km environ au Sud-

Ouest de la ville de Tunis. Le site se trouve à mi-chemin des villages d’El Attar (à 1,5 Km) et 

de Bir El Jazzar (moins de 1 Km). Il est limité au nord par la région de Jebel Chakir et au sud 

par le village d’El Attar comme c’est indiqué dans la figure II-1 : 
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Figure II-1 : Vue satellitaire de la localisation de la décharge de Jebel Chakir par Google 

Earth. 

II-3- CADRE GÉOLOGIQUE 

L’analyse des échantillons de sol prélevés du site a montré que les terrains sont formés par 

des marnes et d’argile verdâtres. La couche d’argile est de 150 m de profondeur. 

Ces marnes sont surmontées par les calcaires de l’Eocène Inférieur (faciès à Nummulites) 

et du Lutétien qui sont surmontés par le faciès du Pliocène continental formé essentiellement 

par des grès à Hipparion et des argiles à Hélix. En surface, le sol est argileux, siliceux, tufeux, 

marneux par endroits, avec un très grand pourcentage d’éléments fins. Ces argiles sont de 

faible à moyenne compressibilité et leurs coefficients de perméabilité varient de 8 × 10-10 à 4 

× 10-12 cm s-1. 

II-4- DONNÉES CLIMATIQUES 

II-4-1- Pluviométrie 

La pluviométrie moyenne interannuelle calculée sur des dizaines d’années est de 450 mm à 

Tunis-Manouba [45]. 
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La figure II-2 présente la variation de la pluviométrie moyenne annuelle à Tunis pendant la 

période 1995-2008. 

 

Figure II-2 : Variation de la pluviométrie moyenne annuelle à Tunis durant la période 1995-

2008 [45]. 

II-4-2- Température 

La température est liée à un régime thermique saisonnier. Pour le mois de Janvier, la 

température moyenne enregistrée est de 10,4 °C alors que pour le moi d’Août, elle est de 

26,4°C. 

 

Figure II-3 : Variation de la température moyenne à la région de Manouba durant l’année 

2008 [45]. 

II-5- RÉSEAU DE COLLECTE DES LIXIVIATS DE JEBEL CHA KIR 

La gestion des lixiviats consiste à les collecter, les stocker et les traiter. Dans le cas de la 

décharge de Jebel Chakir, les lixiviats sont actuellement stockés dans douze bassins sans être 
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traités (sauf une quantité de 100 m3 est traitée par osmose inverse chaque jour et est utilisée 

pour l’arrosage des espaces verts dans le site).  

L’évacuation des lixiviats vers les bassins de stockage peut s’effectuer de deux manières : 

� Soit par gravité par le biais de collecteurs ; 

� Soit par pompage par le biais de regards et pompes immergées. 

Le problème le plus prononcé au niveau de la décharge réside dans la production de 

quantités énormes de lixiviats malgré l’implantation d’un regard pour la collecte de lixiviats et 

un autre pour le drainage des eaux pluviales.  

La décharge de Jebel Chakir produit environ 270 m3 de lixiviats par jour qui sont pompés 

vers les 12 bassins de stockage [46]. 

II-6- PROPRIÉTÉ PHYSICO-CHIMIQUES DES LIXIVIATS DE JEBEL 

CHAKIR 

Il est difficile de déterminer avec précision les propriétés des lixiviats vu que ces derniers 

évoluent dans le temps. 

Le tableau II-1 récapitule les principales propriétés physicochimiques des lixiviats de Jebel 

Chakir ainsi que les limites réglementaires relatives aux rejets d’effluents dans le milieu 

hydrique et maritime  (voir annexe 2).  

Tableau II-1 : Les caractéristiques physico-chimiques des lixiviats de la décharge de Jebel 

Chakir [46] : 

Caractéristiques Unité 
Lixiviat de 

Jebel Chakir 

Limites 
réglementaires 

d’évacuation dans le 
domaine public 

hydraulique 

Limites 
réglementaires 

d’évacuation dans le 
domaine public 

maritime 
Température °C 19,6 35 25 

pH - 8,11 6,5−8,5 6,5−8,5 

Conductivité ms cm−1 5,66 - - 

DCO dissoute mg L−1 7200 90 90 

DCO totale mg L−1 7720 - - 

TOC mg L−1 2420 - - 

BDO5 mg L−1 2200 30 30 

TKN mg L−1 3010 1 30 
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NH4-N mg L−1 1694 - - 

SS mg L−1 830 - - 

VSS mg L−1 273 - - 

MLSS mg L−1 479 - - 

Salinité g L−1 3,40 - - 

Ni mg L−1 0,30 0,2 2 

Pb mg L−1 0,48 0,1 1 

Fe mg L−1 7,44 1 5 

Zn mg L−1 0,44 10 5 

Cr mg L−1 1,05 0,01-0,5 0,5-2 

 

III- PROCÉDÉS DE TRAITEMENT DES LIXIVIATS  

III-1- LES MÉTHODES BIOLOGIQUES 

Grâce à sa fiabilité, sa simplicité et son rapport coût-efficacité élevé, le traitement 

biologique est couramment utilisé pour le traitement de la majeure partie du lixiviat contenant 

des concentrations élevées de DBO [47-49]. La biodégradation des composés organiques est 

effectuée par le biais de micro-organismes pour donner du dioxyde de carbone et des boues, 

dans les conditions aérobies, et du biogaz (un mélange composé principalement de CO2 et 

CH4) dans les conditions anaérobies [50]. Les traitements biologiques se sont révélés très 

efficaces pour éliminer les matières organiques et azotées des jeunes lixiviats lorsque le 

DBO/DCO a une valeur élevée (>0,5). Avec le temps, la présence importante de composés 

réfractaires (principalement des acides humiques et fulviques) tend à limiter l'efficacité du 

processus. 

III-1-1- Traitement aérobie 

Les traitements biologiques aérobies font appel aux micro-organismes naturellement 

présents dans le milieu naturel pour dégrader les polluants présents. L'apport d'oxygène peut 

être naturel (le vent ou système de cascade) dans les petites installations de lagunage ou 

artificiel (turbine ou diffusion de microbulles) et dans les stations d'épuration de type "boues 

activées". 
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Les bactéries peuvent être libres (boue activée, lagunage) [51,52] ou fixées (lit bactérien, 

filtres plantés, filtres à sable, bio-filtre) [53] ou même sous forme de biodisques. 

Même si les processus aérobies se sont révélés efficaces pour l'élimination des polluants 

organiques et de l'ammoniac, beaucoup d’inconvénients nous mènent à se concentrer sur 

d’autres technologies. 

Parmi ces inconvénients on cite : 

� La demande d’une grande période d’aération [54] ;  

� La haute demande énergétique et l’excès de la production de boues [55] ;  

� Une inhibition microbienne due à la haute teneur en azote ammoniacal [50]. 

III-1-2- Traitement anaérobies 

Contrairement au traitement aérobie, la digestion anaérobie consomme peu d’énergie et 

produit très peu de matières solides. En outre, il est possible d'utiliser le CH4 produit pour 

réchauffer le digesteur qui travaille habituellement à 35 °C. Le principal inconvénient de ce 

procédé est sa sensibilité aux substances toxiques [56]. 

III-2- LES MÉTHODES PHYSICO-CHIMIQUES 

III-2-1- Flottation 

Pendant de nombreuses années, la flottation a été largement utilisée, elle est basée sur 

l’élimination des colloïdes, des ions, des macromolécules, des micro-organismes et des fibres 

[57]. Cependant, jusqu'à ce jour, très peu d'études ont été consacrées à l'application de la 

flottation pour le traitement des lixiviats. Récemment, Zouboulis et al. [58] ont étudié 

l'utilisation d’une colonne de flottation comme une étape de post-traitement pour éliminer 

l’acide humique résiduel (composés non biodégradables) des  lixiviats de décharges. Sous les 

conditions optimales, près de 60% d'acide humique a été éliminé. 

III-2-2- Coagulation-Floculation 

La Coagulation  floculation peut être utilisée avec succès dans le traitement des vieux 

lixiviats [59]. Elle est largement utilisée comme un prétraitement [60] avant l'osmose inverse 

ou avant les procédés biologiques ou encore comme la dernière étape de traitement afin 

d'éliminer la matière organique bio-récalcitrante.  

Le sulfate d'aluminium, le sulfate ferreux, le chlorure ferrique et le chloro-sulfate ferrique 

ont été couramment utilisés comme coagulants [48]. Cependant, Zouboulis et al. [61] ont 

montré que les biofloculants sont plus efficaces que les floculants inorganiques.  
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Ce procédé présente certains inconvénients comme la production d’une grande quantité de 

boues et la diminution de la concentration de l'aluminium ou du fer dans la phase liquide. 

III-2-3- Précipitation chimique 

Grâce à son efficacité, sa simplicité et les équipements peu coûteux utilisés, la précipitation 

chimique a été utilisée pour l'élimination des composés organiques bio-récalcitrants, de 

l’azote ammoniacal et des métaux lourds à partir des lixiviats [62-64]. Au cours de la 

précipitation chimique, les ions dissous dans la solution se transforment en composés 

insolubles par des réactions chimiques. De la même manière, les métaux présents dans la 

solution précipitent sous forme d’hydroxydes. La struvite (phosphate d’ammonium magnésien 

(MAP)) ou la chaux sont généralement employées comme précipitant en fonction de la nature 

de la cible (NH3-N ou  métaux lourds). 

Les inconvénients de la précipitation chimique sont : la forte dose de précipitant 

nécessaire, la sensibilité du processus au pH, la production de boues et la nécessité de 

poursuivre l'élimination des boues [65]. 

III-2-4- L’adsorption 

L'adsorption des polluants sur charbon actif, en colonne [66] ou sous forme de poudre 

[67,68], donne un bon taux d’abattement de la DCO par rapport aux méthodes chimiques et ce 

quelle que soit la concentration initiale de la solution en matière organique. Selon plusieurs 

travaux, le procédé d’adsorption sur charbon actif a été utilisé en conjonction avec des 

procédés biologiques pour le traitement des lixiviats [68-70]. Rodriguez et al. [71] ont étudié 

l’efficacité de différentes résines pour l’élimination de la matière organique bio-récalcitrante 

et ont montré que le charbon actif présente la plus forte capacité d'adsorption.  

Les principaux inconvénients de ce procédé sont la nécessité de régénérer fréquemment les 

colonnes ainsi que la forte consommation de charbon actif [72]. 

III-3- MÉTHODES MEMBRANAIRES 

III-3-1- La nanofiltration 

En raison de ses propriétés uniques entre l'ultrafiltration et l'osmose inverse, la 

nanofiltration a montré ses preuves dans l'élimination des composés organiques récalcitrants 

et des métaux lourds provenant des lixiviats [73,74]. Ce procédé a la capacité d'éliminer les 

particules d'un poids moléculaire supérieur à 300 Da ainsi que les substances inorganiques par 

le biais des interactions électrostatiques entre les ions et les membranes. La nanofiltration 

utilise généralement des membranes en polymère moléculaire de coupure entre 200 et 2000 
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Da [19]. Elle a été utilisée en combinaison avec des méthodes physiques et il s’est avéré que 

les résultats obtenus sont satisfaisants. En effet, le taux d’abattement de la DCO obtenu est de 

l’ordre de70-80% [75]. 

Toutefois, la réussite de la technologie des membranes nécessite un bon contrôle contre le 

colmatage. En effet, lors du traitement des lixiviats, les composés présents dans la matrice 

comme la matière organique et inorganique dissoute et les particules en suspension peuvent 

colmater la membrane. 

III-3-2- L’osmose inverse 

L’osmose inverse semble être l'une des méthodes les plus prometteuses dans le traitement des 

lixiviats. En effet, plusieurs études effectuées à la fois à l’échelle du laboratoire et à l'échelle 

industrielle ont montré l’efficacité de ce procédé dans l’élimination des contaminants présents 

dans les lixiviats [76,77]. Les taux d’abattement de la DCO et des métaux lourds sont 

respectivement  supérieurs à 98 et 99%. A partir de 1984, les modules tubulaires et spiraux 

ont été les premiers utilisés pour le traitement des lixiviats. 

Une technologie innovante a été introduite sur ce marché en 1988 avec un grand succès, c’est 

le disque-tube-module (DT-module) mis au point par Pall-Exekia [72].  

En dépit de ses avantages, l’osmose inverse présente plusieurs inconvénients qui sont : la 

faible rétention des petites molécules qui passent à travers la membrane et la possibilité de 

dépôt de substances dissoutes ou en suspension à la surface externe de la membrane [78]. 

Autre limitation de l’osmose inverse est la forte consommation d'énergie. Peters [79] a précisé 

que le coût de la consommation d'énergie représentait environ 60-80% du coût de traitement.  

III-4- COMPARAISON DES PROCÉDÉS CLASSIQUES DE TRAIT EMENT 

Le tableau ci-dessous présente une comparaison de quelques procédés classiques de 

traitement des eaux. 
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Tableau III-4: Comparaison des procédés classiques de traitement des eaux :  

Procédés Caractéristiques Avantages Inconvénients 

Biologiques 
Utilisation de 

Culture bactérienne 

-  Peu onéreux 

-  Eliminent NH3, NH4+, le fer et la 

matière organique biodégradable 

-  Production importante de boue, 

-  Inefficaces en présence de polluants 

toxiques et non biodégradables 

Physiques (filtration 

sur charbon actif, 

membranaire 

Non dégradatifs 
Séparation des polluants particulaire 

ou dissous 

-  Coût d’investissement et énergétique 

élevé 

-  Génération des consantrats 

Physico-chimiques 

Fixation des polluants par 

coagulation et séparation des 

flocs formées 

Séparation des polluants en 

suspension et des particules 

colloïdales 

-  Utilisation de produits chimiques 

-  Formation de boues 

Chimiques 
Utilisation d’un oxydant (Cl2, 

ClO2, O3) 

-  Oxydation chimique des polluants 

-  Peu ou pas de déchets 

-  ugmentation de la biodégradabilité 

 

- Oxydation partielle (formation 

d’intermédiaires) 

- Gestion des oxydants 



 

 

III-5- CONCLUSION 

Pendant de nombreuses années, les traitements biologiques et physicochimiques ont été 

considérés comme les procédés les plus appropriés pour la dépollution des effluents tels que 

les lixiviats. Pour traiter des lixiviats immatures, les traitements biologiques s’avèrent 

efficace, par contre, pour traiter des lixiviats plus matures contenant plus de composés 

réfractaires, on a eu recourt au procédés physico-chimiques. La combinaison des deux 

procédés peut améliorer l’efficacité du traitement. 

Durant ces deux dernières décennies, de nouvelles réglementations concernant les produits 

toxiques sont devenues nécessaires étant donné l’augmentation des risques sur la santé 

publique et sur l’environnement. Les traitements conventionnels (biologiques ou physico-

chimique) ne sont plus alors suffisants, ce qui implique la nécessité de développer de 

nouveaux procédés de traitement plus efficaces et plus propres. Plusieurs technologies de 

traitement ont été alors développées dans le but de faire face à ces problèmes, Parmi ces 

technologies on cite les procédés d’oxydation avancée (POA). Ces derniers sont 

particulièrement appropriés pour le traitement des effluents contenant des composés toxiques, 

récalcitrants aux procédés classiques et non biodégradables. Ils offrent de nombreux 

avantages en comparaison avec les procédés biologiques et physico-chimiques. 

IV- LES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE 

IV-1- INTRODUCTION  

L’apparition de nouvelles législations de plus en plus sévères qui oblige des industriels à 

éviter l’utilisation des réactifs chimiques pour dépolluer les effluents aqueux a stimulé les 

chercheurs pour la mise au point de nouvelles techniques de traitement à la fois performantes 

et écologiques. En effet, depuis quelques années, des études ont été menées sur la possibilité 

d’utiliser des entités radicalaires, en particulier  les radicaux hydroxyles (●OH), pour purifier 

les eaux polluées par des pesticides, des composés phénoliques, des colorants mais aussi pour 

la dépollution des sols. Ces radicaux sont utilisés pour dégrader par voie oxydante les 

polluants organiques toxiques persistants et bioaccumulatifs contenus dans l’eau en les 

transformant en sous-produits biodégradables puis les minéraliser en eau, en dioxyde de 

carbone et en ions minéraux [80,81]. 

IV-2- LES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE (POA) 

Ces vingt dernières années, comme l’illustre la Figure-IV-1, de nombreux travaux de 

recherche ont été focalisés sur les POA. 
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Figure IV-1: Nombre de travaux publiés sur les Procédés d’Oxydation Avancée depuis 1989 

[82]. 

Les POA ont été définis pour la première fois par Glaze et al. [83] comme étant des 

procédés de traitement des eaux opérant à température et pression ambiantes, et qui 

conduisent à la formation en solution et en quantité suffisante d’oxydants très puissants: les 

radicaux hydroxyles (●OH). Ces procédés peuvent aussi inclure les procédés électrochimiques 

basés sur la production des ●OH hétérogènes à la surface d'une anode à haute surtension 

d'oxygène sous haute densité de courant comme pour le cas de l’oxydation anodique (OA) et 

l'OA en présence de H2O2 (OA- H2O2). 

Les POA sont utilisés lorsque les techniques conventionnelles d’oxydation sont 

insuffisantes, lorsque la cinétique du procédé est lente ou lorsque les polluants sont 

réfractaires aux procédés d’oxydation chimique en solution aqueuse et/ou que leur oxydation 

conduit à la formation d’intermédiaires stables et plus toxiques que la molécule initiale. 

Les POA comportent des procédés homogènes et hétérogènes comme la photocatalyse 

basée sur les radiations UV, solaires et visibles, l’oxydation anodique, les procédés Fenton, la 

sonolyse, l’oxydation humide et d’autres procédés moins courant basés sur l’utilisation des 

rayonnements ionisants avec des faisceaux d’électrons et les micro-ondes. 

Les procédés d’oxydation avancée les plus utilisés sont la photocatalyse hétérogène 

'TiO2/UV), la photocatalyse homogène (photo-Fenton), la photocatalyse solaire [84], O3/UV 

[85], H2O2/UV [86], ainsi que les procédés Fenton [87,88]. Ces procédés sont largement 

utilisés pour les raisons suivantes : 

� La diversité de technologies utilisées ; 

�  L’efficacité à éliminer les composés organiques de composition très variable ; 
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� L’absence de déchets secondaires, c’est-à-dire pas de production d’autres composés 

toxiques ; 

� L’utilisation de produits facilement dégradables. 

Les POA ne sont pas seulement utilisés pour la dépollution des eaux usées mais aussi pour 

le traitement des eaux souterraines, des sols, des sédiments, des eaux usées municipales, au 

conditionnement des boues, à la désinfection, au traitement des composés organiques volatils 

et au contrôle d’odeur. 

IV-2-1- Réactivité des radicaux hydroxyles 

Les POA comportent une large variété de procédés de dégradation. Ces procédés sont 

basés sur la production des radicaux hydroxyles (••••OH). Les ••••OH sont considérés comme les 

radicaux libres les plus importants en chimie et biologie grâce à leurs multiples implications 

et applications [89]. Ces radicaux sont produits in situ du milieu réactionnel et agissent non 

sélectivement sur les composés organiques.  

Le radical hydroxyle possède un électron non apparié, il possède un caractère électrophile 

[90]. C’est un acide faible, son pKa est égal à 11,9 dans le couple ••••OH/O-, il se trouve sous 

forme de ••••OH à pH acide et neutre. Son absorption maximale est à 225 nm et son coefficient 

d’extinction molaire est de 540 L mol-1 cm-1 à 188 nm [91]. Les radicaux hydroxyles sont des 

entités qui diffusent peu (parcourent des distances de quelques dizaines de nanomètres) [92] à 

cause de leur réactivité très élevée. En effet, le coefficient de diffusion est de l’ordre de 2×105 

cm2 s-1 [93]. Ils réagissent quasiment sur le lieu de leur production car ils ont une forte 

réactivité sur les composés organiques [94]. En milieu fortement alcalin (pH > 11,9), les 

radicaux hydroxyles sont convertis en leur base conjuguée O- (réaction IV-1). 

••••OH  +  OH-  →  O-  +  H2O     (IV-1) 

Le tableau IV-1 montre que les radicaux hydroxyles ont le pouvoir oxydant le plus élevé 

après le fluor avec un potentiel standard de réduction E° (••••OH/H2O) = 2,8 V/ESH. Les 

radicaux hydroxyles sont capables de détruire la majorité des composés organiques et 

organométalliques jusqu'à leur  minéralisation totale, c'est-à-dire leur transformation en CO2, 

H2O et ions métalliques. 
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Tableau IV-1 : Potentiels standards de réduction en milieu aqueux des espèces oxydantes les 

plus utilisées pour la destruction des composés organiques [95] : 

Oxydant Réaction de réduction E° (V/ESH) 

Fluor 
F2(g) + 2 H+ + 2e- → 2 HF 

F2(g) + 2e- →  2 F 

3,05 

2,87 

Radical hydroxyle ••••OH  +  H+  + e-  →  H2O 2,80 

Radical anion sulfate SO4
-  +  e-  →  SO4

2- 2,60 

Ion ferrique FeO4
2-  +  8 H+  +  3e- → Fe3+  +  4 H2O 2,20 

Ozone O3(g)  +  2 H+  +  2e-  →  O2(g)  +  2H2O 2,07 

Ion peroxodisulfate S2O8
2-  +  2e-  →  2SO4

2- 2,01 

Peroxyde d’hydrogène H2O2  +  2 H+  +  2e-  →  2H2O 1,76 

Ion permanganate (I) MnO4
- + 4 H+ + 3 e- → MnO2(g) + 2 H2O 1,67 

ion hydroperoxyl (I) HO2•••• + 3 H+ + 3e-  →  2 H2O 1,65 

Ion permanganate (II) MnO4
- + 8 H+ + 5 e- → Mn2+ + 4 H2O 1,51 

ion hydroperoxyl (II) HO2
•••• +  H+ + e- → H2O2 1,44 

Ion bichromate Cr2O7
2- + 14 H+ + 6e- → 2 Cr3+ + 7 H2O 1,36 

Chlorure Cl2(g) + 2 e- → 2 Cl- 1,36 

Dioxyde de Manganèse MnO2 + 4 H+ + 2 e- → Mn2+ + H2O 1,23 

Oxygène O2(g) + 4 H+ + 4 e- → 2 H2O 1,23 

Brome Br2(l) + 2 e- → 2 Br- 1,06 

 

Il existe trois possibilités d’attaque des radicaux hydroxyles sur les composés organiques : 

1. Arrachement d'un atome d'hydrogène (déshydrogénation)  

Ce type de mécanisme est réalisé sur les chaînes hydrocarbonées saturées au niveau 

desquelles se créent des sites radicalaires attaqués par l’oxygène. Ce processus mène à la 

rupture homolytique d’une liaison C-H. 

RH  +  ••••OH  →  R, +  H2O       IV-2 

2. Addition électrophile sur une liaison non saturée (hydroxylation) 

Cette addition donne naissance à des radicaux hydroxyalkyles ou hydroxyariles par attaque 

sur une chaîne linéaire éthylénique ou cyclohexadiényle lorsqu’il s’agit d’un noyau 

aromatique. 
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ArX  + ••••OH  →  HOArX•       IV-3 

3. Transfert d'électrons (oxydoréduction) 

Ce phénomène d’oxydation conduit à l’ionisation de la molécule. Ce mode d’action ne 

s’observe pas souvent avec les composés organiques. C’est un mécanisme qui vient après 

l’impossibilité des réactions par addition électrophile ou abstraction d’atomes d’hydrogène, il 

a lieu essentiellement par réaction avec les ions. 

RX  +  ••••OH  →  RX••••+  +  OH-      IV-4 

En outre, l’oxydation se déroule suivant un processus assez complexe impliquant plusieurs 

types de réactions (Tableau IV-2): 

� Des réactions d’initiation au cours desquelles se forment des espèces radicalaires R•••• ; 

� Des réactions de propagation faisant intervenir les espèces radicalaires R••••·qui vont réagir 

avec d’autres molécules organiques ou avec l’oxygène dissous dans la solution ; 

� Des réactions de terminaison où les radicaux vont se recombiner entre eux. 

Tableau IV-2 : Les principales réactions d'oxydation des composes organiques par les 

radicaux  ••••OH : 

Réactions 

Initiation : 

RH  +  ••••OH   →  R••••  + H2O 

Propagation : 

R••••  +  R’H  →  RH  +  R’•••• 

R••••  +  O2  →   ROO•••• 

Terminaison : 

R••••  +  R••••  →  R-R 

R••••  +  ••••OH  →  R-OH 

••••OH  +  ••••OH  →  H2O 

IV-2-2- Constantes cinétiques de réaction entre les radicaux hydroxyles et les 

composés organiques  

La vitesse de l’étape initiale d’amorçage, qui correspond à la réaction entre les radicaux 

hydroxyles et le substrat S, est régie par une loi cinétique de deuxième ordre : 

)/( 2
.. OHOHROHS sk −+→+                      IV-5 
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[ ] [ ] [ ]SOHk
dt

Sd
S

•=−
                    

IV-6 

La valeur des constantes cinétiques de réaction entre les radicaux hydroxyles et les composés 

aliphatiques est généralement compris entre 106 et 108 M-1 s-1 alors que celles entre les ••••OH et 

les composés aromatiques sont comprises entre 108 et 1010 M-1 s-1 [95].  

La valeur de la constante cinétique de réaction peut varier aussi en fonction de l’éventuelle 

présence de groupements activants (-NH2, -OH) ou désactivants (-COOH, -NO2). 

Le tableau IV-3 donne des exemples de constantes cinétiques entre les ••••OH et les composés 

organiques. 

Tableau IV-3 : Constantes de vitesse de réaction entre les ••••OH et quelques composés 

organiques en milieu aqueux [96] : 

Composé Substituant k (
,
OH) (mol-1 L s-1) 

benzène 

Chlorobenzène 

Nitrobenzène 

Aniline 

Acide benzoïque 

Phénols 

Acide oxalique 

Acide formique 

Acide acétique 

-H 

-Cl 

-NO2 

-NH2 

-COOH 

-OH 

- 

- 

- 

7,8 × 109 

5,5 × 109 

3,9 × 109 

15 × 109 

4,3×109 

14 × 109 

1,4 × 106 

1,3 × 108 

   2 × 107 

 
A partir du tableau ci-dessus, ont peut tirer les conclusions suivantes : 

� Le radical hydroxyle réagit plus rapidement sur les composés insaturés (éthyléniques et 

aromatiques) que sur les composés aliphatiques ; 

� Le radical hydroxyle réagit plus rapidement sur les composés aromatiques possédant des 

groupements activants (-OH, -NH2) que sur ceux qui présentent des groupements désactivants 

(-NO2, -COOH) ; 

� Le radical hydroxyle présente une assez faible réactivité sur les composés aliphatiques 

tels que les acides organiques qui sont des sous-produits d’oxydation. 
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Le tableau IV-4 présente les orientations de la réaction d’hydroxylation par les substituants 

lors de la substitution électrophile sur les composés aromatiques. 

Tableau IV-4 : Orientation de la réaction d’hydroxylation par les substituants lors de la 

substitution électrophile sur aromatique [97] : 

Orienteurs en ortho et para Orienteurs en méta 

Activants modérés et forts : 

-NH2, -NHR, -NR2, NHCOR, 

-OH, -OR 

Activants  faibles: 

Alkyle, phényle 

Désactivants forts 

-NO2, -CF3, -NH3
+, -COOH, -COOR,  

-COR, -SO3H, -CN 

Désactivants faibles: 

-F, -Cl, -Br, -I 

 

IV-2-3- Réactions parasites 

Les réactions des radicaux ●OH sur les composés organiques se déroulent à des vitesses 

cinétiques approchant la limite du contrôle des réactions par diffusion (1010 M-1s-1 [98]) ce qui 

implique que les taux d'oxydation sont essentiellement limités par les taux de formation des 
●OH et la mise en compétition avec d'autres espèces chimiques plutôt que par la réactivité 

inhérente du composé avec l'oxydant. Ces radicaux sont consommés en milieu aqueux par le 

contaminant, les composés inorganiques présents dans la matrice (HCO3
- / CO3

2-, Fe2+) et /ou 

les réactifs eux-mêmes (O3, H2O2, Fe2+) (Tableau IV-5). Ces réactions parasites affectent 

l'efficacité du traitement en entrant en compétition avec les réactions de dégradation des 

polluants organiques.  

Tableau IV-5 : Réaction de compétition impliquant la consommation des radicaux •OH par 

des ions minéraux et affectant l’efficacité de l’oxydation radicalaire [99-10] 

Réactions k (mol-1 L s-1) 
•OH + HCO3

-  →  HO- + HCO3
• 

•OH + CO3
2-  →  HO- + CO3

2-• 

HCO3
-  →  CO3

2- + H+ 

CO2  →  HCO3
- + H+ 

•OH + H2PO4
-  →  H2PO4

• + HO- 

•OH + PO4
3- →  HO- + PO4

2- 
•OH + H2O2  →  HO2

• + H2O 

8,5 × 106 

3,9 × 108 

1012 (pKa=10,33) 

1012 (pKa=6,35) 

2 × 104 

1 × 107 

2,7 × 107 
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•OH + HO2
-  →  HO2

• + HO- 
•OH + Fe2+  →  HO- + Fe3+ 

•OH + O3  →  HO2
• + O2 

•OH + Cl-  →  Cl• + HO- 
•OH + H2SO4  →  SO4

•- + H2O 

7,5 × 109 

3,2 × 108 

2,0 × 109 

4,3 × 109 

1,4 × 107 

VI-2-4- Détermination des constantes cinétiques 

La cinétique de la réaction des radicaux hydroxyles sur les composés organiques (réaction 

d’initiation) est régie par une loi cinétique d’ordre 2 selon la réaction IV-7: 

)/( 2
. OHOHROHS sk −• +→+                        IV-7 

La constante de vitesse de cette réaction peut être déterminée par la méthode de cinétique 

compétitive en mettant en compétition le substrat de constante kS a déterminer avec un 

composé de référence dont la constante cinétique est connue k’s’ [101]. Dans le cas ou on 

admet que la dégradation des deux composés S et S’ ne résulte que de l’attaque par les 

radicaux hydroxyles, les variations des concentrations au cours du temps sont données par les 

équations IV-8 et IV-9 :  

[ ] [ ] [ ]SOHk
dt

Sd
S

•=−
              

IV-8 

 
[ ] [ ] [ ]''

'
' SOHk

dt

Sd
s

•=−
             

IV-9 

 
L’intégration et le rapport des équations donnent : 

[ ]
[ ]

[ ]
[ ] 








=









ts

s

t S

S
Ln

k

k

S

S
Ln

'

'

'
0

'

0       IV-10 

La constante k’S’ est connue et la cinétique de dégradation est supposée être de pseudo-

premier ordre. La pente du graphe ln ([S]0/[S]t) en fonction de ln([S’]0/[S’] t) nous permet 

d’accéder à la constante cinétique de dégradation kS. C’est la méthode qui a été utilisée dans 

cette étude pour déterminer les constantes cinétiques des composés organiques étudiés.  
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VI-3-  PRODUCTION DES RADICAUX HYDROXYLES : LES PROCÉDÉS 

D’OXYDATION AVANCÉE (POA) 

VI-3-1- Procédés d’ozonation 

VI-3-1-1- L’ozonation simple (O3) 

Contrairement à l’oxygène, l'ozone est un oxydant puissant (E° (O3/O2) = 2,07 V), il réagit 

directement avec les substances organiques dissoutes soit par attaque électrophile très 

sélective sur les liaisons insaturées des alcènes et des composés aromatiques soit par réaction 

indirecte des radicaux libres produits au cours du processus chimique suivant [102] : 

O3  +  H2O  →  O2  +  2 ••••OH     IV-11 

Les réactions directes par O3 sont hautement sélectives et relativement lentes (de l’ordre de 

la minute) alors que les réactions radicalaires sont extrêmement rapides (quelques 

microsecondes) et non sélectives. Les sous-produits formés seront éventuellement différents 

selon qu’ils ont été produits par ozonation directe ou par oxydation radicalaire. Ainsi, en 

raison du pouvoir oxydant très élevé des radicaux hydroxyles, une oxydation plus avancée est 

généralement observée par les mécanismes radicalaires. 

IV-3-1-1- La peroxonation (H2O2/O3) 

Pour améliorer l’oxydation à l’ozone, des études ont montré qu’il est possible de lui 

associer le peroxyde d’hydrogène [103-105]. L’interaction entre ces deux réactifs permet de 

produire les radicaux hydroxyles comme suit : 

O3  +  H2O2  →  ••••OH  +  HO2
••••  +  O2     IV-12 

Ce procédé reste limité à cause de la vitesse lente de la réaction en plus de la faible 

solubilité de O3 et la forte consommation énergétique. 

VI-3-2- Procédé Fenton 

VI-3-2-1- Origine 

En 1876, les innovateurs du procédé Fenton ont travaillé sur la possibilité de l’utilisation 

du mélange Fe2+ et H2O2 pour détruire l’acide tartrique [106] mais la majorité considère que 

la chimie de Fenton a débuté en 1894 par H,J,H, Fenton qui a rapporté l'oxydation de l'acide 

maléique par les ions ferreux en présence du peroxyde d’hydrogène [107]. Durant la période 

1901- 1928, Manchot et ses co-équipiers [108] étudiaient la stœchiométrie de la réaction entre 

Fe2+ et H2O2. 
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L’utilisation du système Fenton pour l’oxydation des composés organiques a commencé en 

1930 quand Haber et Weiss [109] proposaient un mécanisme radicalaire pour la 

décomposition catalytique de H2O2 en présence de sel ferreux, pour cette raison, la réaction de 

Fenton est souvent appelée « réaction de Haber et Weiss ». L’application du procédé Fenton 

pour l’oxydation des polluants organiques a commencé vers l’année 1960. 

Au cours des dernières décennies, l’importance de la réaction de Fenton est de plus en plus 

reconnue. 

IV-3-2-2- Le Procédé Fenton 

Le mécanisme de Fenton est basé sur la formation du radical hydroxyle via la réaction IV-

13 [95,109] :  

 
Fe2+  +  H2O2  →  Fe3+  + ••••OH  +  OH-          k2 = 63 M-1 s-1  IV-13 

 
Le fer ferrique formé peut ensuite réagir avec le peroxyde d’hydrogène pour régénérer le fer 

ferreux: 

Fe3+  +  H2O2  →  Fe2+  +  HO2
••••  +  H+      IV-14 

La génération du radical hydroxyle a été vérifiée par Walling [95] et confirmée en utilisant 

des sondes chimiques et des techniques spectroscopiques [110].   

La réaction des radicaux hydroxyles sur les composés aromatiques ou aliphatiques 

déclenche une chaîne radicalaire permettant d'oxyder des polluants organiques jusqu'à 

l'obtention de CO2. De nombreuses réactions interviennent dans le système Fenton. Une liste 

limitée de celles-ci est présentée dans le tableau IV-6. 

Tableau IV-6 : Liste des réactions pouvant intervenir dans le système du procédé Fenton et  

Les constantes chimiques correspondantes [96]  

 

Réaction k (mol L-1s-1) 
 
Initiation  
Fe2+  +  H

2
O

2    →  Fe3+  + OH- + ••••OH 

 
55 

Catalyse (régénération du fer(II)) 

Fe
3+   + H2O2           →  Fe

2+ + HO2
.  + H+ 

Fe
3+   + HO2

.           →           Fe
2+

  + O2 + H+ 

Fe
3+  + O

2
.-            →           Fe

2+  + O
2
 

 

 3,1 ×  10
-3 

2,0 × 10
4 

5,0 × 10
7 
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Mis à part les réactions de propagation et de terminaison qui agissent sur le polluant à oxyder, 

deux processus jouent un rôle direct sur l'efficacité de la production des radicaux ••••OH et par 

conséquent sur l'efficacité de la minéralisation : il s'agit des réactions catalytiques conduisant 

à la régénération des ions ferreux et des réactions d'inhibition (ou de compétition) des 

radicaux ••••OH. Pour limiter ces réactions, il convient d'optimiser les rapports initiaux 

[H2O2]/[Fe(II)] et [Fe(II)]/[substrat], le pH de la réaction et la température. 

Propagation 
.
OH + H2O2             →         HO2

.
 + H2O 

  HO2
.
                        → H

+
   +   O2

.- 

  RH + .OH            → R. + H2O
 

  RH + .OH            → ROOH.  

 

3,3  × 10
7
 

1,6  × 10
5 

107 - 10
9 

10
8 - 10

10
 

Inhibition 

 Fe
2+  + .OH                 →     Fe

3+  + OH
- 

 Fe
2+  + HO2

. + H
+          →        Fe

3+  + H2O2 

 Fe
3+  + O2

.-  + 2H+      →        Fe
3+  + H2O2 

 O2
.-   + HO2

. 
+ H+       →         O2  +  H2O2     

 HO2
. + HO2

.     →  H2O2    +  O2 

 HO2
. + 

.
OH

                 →     H2O  + O2 

.
OH  +  O2

.-                →    OH-  + O2 

.OH  +   O2
.- 

+ H2O     →     H2O2  + O2  + OH- 
.OH  +  .OH               →     H

2
O

2
 

 

3,2  ×  10
8 

1,2  ×  10
6 

1,0  ×  10
7 

9,7  ×  10
7 

8,3  ×   10
5 

7,1  ×   10
9 

1,0  ×  10
10 

9,0  ×  10
7 

5,2  ×  10
9

 

Oxydation de matière organique 

R
.
  + R’H          →    R’

.
   + RH  

R
.
  + O2    →  ROO

.
 

RHOH
.  

+ O2   →  ROH + HO2
.
  

R
.
   +   R

.
    →  R – R  

R
.
  +  

.
OH    →  R – OH 

R
.
  + Fe3+     →  Fe2+  + R+ 

                           →     (R+ + OH-   →  R–OH ) 

R
.
  + Fe2+     →  Fe3+  +  R- 

                                       (R-  + H+    →  RH ) 
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� Effet du pH  

De nombreux travaux sur les procédés Fenton 

semble être le meilleur pour une dégradation optimale des polluants organiques

lorsque le pH est inférieur à 3, des complexes ferreux se forment diminuant ainsi l’efficacité 

du réactif de Fenton. Des valeurs de pH très acides favorisent la complexation du Fe

Fe2+ par H2O2 et entraînent une diminution de la concentration de ces ions libres

milieu réactionnel. Pour des valeurs de pH plus élevées (> 5), les ions ferriques se précipitent 

sous forme d'hydroxyde de fer Fe(OH)

concentration d'ion Fe3+ en solution reste très faible

devient très lente et la régénération de Fe

devient l’étape cinétiquement limitante du procédé

Safarzadeh-Amiri et al. [115]

milieu acide (Figure IV-2). Ainsi, pour un pH < 3, l’ion ferrique Fe

solution. La catalyse du peroxyde d’hydrogène peut être 

en solution à un pH = 3 puisque

valeur de pH. 

Selon la valeur du pH, les espèces suivantes prédominent

• [Fe(OH)]2+ entre 2 < pH < 4

• [Fe(OH)2]
+ entre 4 < pH < 7

• Fe(OH)3 pour pH = 8 

• [Fe(OH)4]
- lorsque le pH > 8

Également, le fer complexe le 

Figure IV-2 :  Spéciation des espèces de Fe3+ en fonction du pH à T = 25 °C, [Fe3+] = 1 mM

De nombreux travaux sur les procédés Fenton [111-114] ont montré qu’un pH proche de 3 

semble être le meilleur pour une dégradation optimale des polluants organiques

3, des complexes ferreux se forment diminuant ainsi l’efficacité 

Des valeurs de pH très acides favorisent la complexation du Fe

et entraînent une diminution de la concentration de ces ions libres

Pour des valeurs de pH plus élevées (> 5), les ions ferriques se précipitent 

sous forme d'hydroxyde de fer Fe(OH)3. Ce précipité étant très stable (K

en solution reste très faible et donc la réduction d

devient très lente et la régénération de Fe2+, comme initiateur de production de radicaux 

devient l’étape cinétiquement limitante du procédé. 

] ont déterminé la spéciation du Fe3+ et de ses complexes en 

Ainsi, pour un pH < 3, l’ion ferrique Fe3+ 

La catalyse du peroxyde d’hydrogène peut être réalisée par le complexe [Fe(OH)]

puisque ce complexe se présente en concentration maximale à cette 

Selon la valeur du pH, les espèces suivantes prédominent : 

4 ;  

entre 4 < pH < 7 ; 

lorsque le pH > 8. 

galement, le fer complexe le sulfate du milieu lorsque le pH est voisin de 2

Spéciation des espèces de Fe3+ en fonction du pH à T = 25 °C, [Fe3+] = 1 mM

[115].  
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ont montré qu’un pH proche de 3 

semble être le meilleur pour une dégradation optimale des polluants organiques. En effet, 

3, des complexes ferreux se forment diminuant ainsi l’efficacité 

Des valeurs de pH très acides favorisent la complexation du Fe3+ et du 

et entraînent une diminution de la concentration de ces ions libres dans le 

Pour des valeurs de pH plus élevées (> 5), les ions ferriques se précipitent 

Ce précipité étant très stable (Ks = 10-38), la 

et donc la réduction de Fe3+ en Fe2+ 

, comme initiateur de production de radicaux ●OH, 

et de ses complexes en 

 prédomine dans la 

par le complexe [Fe(OH)]2+ 

ente en concentration maximale à cette 

sulfate du milieu lorsque le pH est voisin de 2.  

 

Spéciation des espèces de Fe3+ en fonction du pH à T = 25 °C, [Fe3+] = 1 mM 
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� Influence du rapport des réactifs R = [H2O2]/[Fe2+]  

Le rapport des concentrations des réactifs R = [H2O2]/[Fe2+] est un facteur important qui 

détermine l’efficacité du processus de minéralisation des composés organiques par le procédé 

Fenton. Edelahi [116] a montré que l’augmentation du taux d’abattement du diuron par le 

procédé Fenton reste liée à une augmentation du rapport R et celle de la concentration du Fe2+ 

et H2O2 qui peuvent devenir des pièges pour les radicaux hydroxyles et ainsi provoquer une 

diminution de la dégradation de la matière organique par inhibition de la réaction de Fenton. 

La réaction de Fenton classique reste toujours un procédé de choix dans le traitement des 

sols et des eaux souterraines polluées pour lesquels les procédés photochimiques ne sont pas 

adaptés et la bioremédiation peut être très coûteuse ou nécessiter des durées très longues. Par 

contre, ce procédé soufre d'un certain nombre de limitations dont les principales sont : 

� la nécessité d'opérer à pH acide (pH ≈ 3) ; 

� la difficulté d'oxyder certaines classes de composés organiques ce qui nécessite des doses 

élevées de réactifs d’ou une augmentation du coût de fonctionnement ; 

� la production importante de boues d'hydroxydes ferriques lors de la neutralisation de l'eau 

avant un traitement biologique. 

Ces inconvénients peuvent être surmontés en assistant la réaction de Fenton soit par voie 

électrochimique (procédé électro-Fenton) soit par voie photochimique (procédé photo-

Fenton). 

IV-3-3-Les procédés photochimiques 

Les procédés photochimiques constituent autre type de procédés d’oxydation avancée 

basés sur l’utilisation de la lumière UV comme source d’énergie. Ces procédés sont très 

utilisés dans le traitement des eaux. On cite par exemple la photolyse directe, la photolyse de 

l’ozone, la photolyse du peroxyde d’hydrogène et le procédé photo-Fenton.  

IV-3-3-1- Photolyse directe 

Les réactions photochimiques directes sont initiées par absorption de la lumière UV ou 

visible par le polluant étudié. On peut schématiser de la manière suivante les principales 

étapes du procédé :  

Polluant + hν   →   Polluant excité,    IV-15 

                                         Polluant excité,   →   Photoproduits                                      IV-16 
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IV-3-3-2- Photolyse de l’ozone 

L’ozone absorbe les radiations UV en solution aqueuse pour se transformer en peroxyde 

d’hydrogène qui à son tour réagirait avec une molécule d’ozone conduisant à la formation du 

radical hydroxyle selon les réactions suivantes: 

O3  +  H2O  +  hν  →  H2O2  +  O2     IV-17 

O3  +  H2O2  →  ••••OH  +  HO2
••••  +  O2    IV-18 

••••OH  +  polluant organique  →  produits de dégradation IV-19 

Outre son prix élevé, ce procédé reste limité en application car il est pratiquement inefficace 

lorsque la turbidité des eaux à traiter est élevée [117,118]. 

IV-3-3-3- Photolyse de H2O2 (système UV/H2O2) 

La photolyse de H2O2 est plus avantageuse que l'ozonation et son application est moins 

complexe. C’est un processus photochimique indirect basé sur la photolyse de H2O2 par la 

lumière UV (UV ≤ 300 nm) pour donner des radicaux hydroxyles :  

H2O2  +  hν  →  2 ••••OH      IV-20 

La production des radicaux hydroxyles permet d’initier des mécanismes radicalaires. Les 

principales réactions sont : 

••••OH  +  H2O2  →  HO2
••••  +  H2O k = (2-3,8) x 107 mol-1 L s-1 IV-21 

2 HO2
••••  →  H2O2  +  O2   k = 8,3 x 105 mol-1 L s-1  IV-22 

2 ••••OH  →  H2O2   k = 5,3 x 109 mol-1 L s-1  IV-23 

HO2
••••  +  ••••OH  →  H2O  +  O2 k = 0,71 x 1010 mol-1 L s-1  IV-24 

Cette méthode présente plusieurs avantages, tels que l'emploi de H2O2 qui est un oxydant 

bon marché, facile à utiliser, infiniment soluble dans l'eau et ne nécessite pas une séparation 

du milieu réactionnel puisque l’excès de H2O2 est transformé rapidement en composés non 

toxiques. Cependant, il présente plusieurs inconvénients liés  à la valeur très faible du 

coefficient d'extinction de H2O2 en UV ainsi qu’au fait que ce réactif est extrêmement instable 

lorsqu'il est concentré et sa décomposition en eau et en oxygène est fortement exothermique 

(98,6 kJ mol-1). Par ailleurs, la production des radicaux est affectée par les conditions du 

milieu telles que la température, le pH, la concentration en H2O2 et la présence de 

consommateurs de radicaux. 
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IV-3-3-4- Procédé photo-Fenton 

L’étude menée par Zepp et al. [119] montre qu’à pH compris entre 2,8 et 3,5, l’espèce 

prédominante de l’élément Fe (III) est le [Fe (OH)]2+ (Figure IV-2). Cette espèce joue un rôle 

important quand la réaction de Fenton est assistée par des irradiations UV conduisant à ce 

qu’on appelle le procédé photo-Fenton. Ce procédé peut utiliser les UVA (λ = 315-400 nm), 

UVB (λ = 285-315 nm), et UVC (λ < 285 nm) comme source d’énergie. L’intensité et la 

longueur d’onde de la radiation ont une grande importance dans la destruction des polluants 

organiques. L’inconvénient de ce procédé est son coût très élevé à cause de l’utilisation d’une 

lumière artificielle. Des études récentes ont montré qu’il est possible d’utiliser les rayons 

solaires comme source d’énergie (λ > 300 nm) [120-122]. En effet, la détermination de ce 

qu’on appelle « l’indice économique-environnemental » (IEE) montre que l’utilisation des 

rayons solaires est préférable à celle d’une lampe UV vu que cela respecte à la fois les cotés 

économique et environnemental [123]. 

L’action des photons dans le procédé photo-Fenton est complexe. Le radical hydroxyle est 

produit par la photolyse de [Fe (OH)]2+ qui est l'espèce dominante aux alentour de pH 3. Sa 

réduction photochimique génère l'ion Fe2+ qui catalyse la réaction de Fenton en produisant en 

même temps une quantité additionnelle de ••••OH [124].  

                    [Fe (OH)]2+  +  hν  →  Fe2+  +  ••••OH              IV-25 

                   Fe2+  +  H2O2  →  [Fe (OH)]2+  +  ••••OH                          IV-13 

Le rendement quantique de la réaction IV-25 est de 14-19%  à 313 nm [95]. 

L’irradiation UV peut aussi causer la photodégradation des sous produits présents dans la 

solution et de leurs complexes avec le fer ; c’est le cas de la photo-décarboxylation des 

complexes  Fe(III)-carboxylate comme suit [125] : 

Fe(OOCR)2+  +  hν   →   Fe2+  +  CO2  +  R,   IV-26 

Les différents complexes de l’acide oxalique comme Fe(C2O4)
+, Fe(C2O4)2

- et Fe(C2O4)3
3- 

qui absorbent les photons à des λ entre 250 et 580 nm et leur photo-décarboxylation suit la 

réaction ci-dessous : 

2 Fe(C2O4)n
(3-2n)  +  hν   →   2 Fe2+  +  (2n-1) C2O4

2-  +  2 CO2 IV-27 
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La photolyse du peroxyde d’hydrogène suivant la réaction IV-28 et IV-29 peut aussi avoir 

lieu si on utilise un arc Xe/Hg ou une lampe à basse pression de Hg dans la région UVC avec 

un rendement de 90% a 253,7 nm et 10% à 184,9 nm. 

H2O2  +  hν   →   2  ••••OH      IV-28 

H2O2  +  hν   →   H••••  +  HO2
••••    IV-29 

L’efficacité du procédé photo-Fenton dépend fortement du rapport des concentrations 

[H2O2]/[Fe2+] présent dans la solution ainsi que du du pH [126]. Selon Huaili et al. [127], 

l’augmentation de la concentration de H2O2 accélère la formation des radicaux hydroxyles ce 

qui conduit à une plus grande vitesse de dégradation du colorant acide Eosin Y. Cette 

augmentation atteint une limite au-delà de laquelle le peroxyde d’hydrogène se décompose et 

se combine avec les radicaux hydroxyles.  

Le procédé photo-Fenton a déjà fait ses preuves pour la dégradation de nombreux polluants 

et semble notamment être adapté pour le traitement de substances biorécalcitrantes comme, 

par exemple, les phénols [128], les colorants [129] ainsi que les pesticides [130]. 

IV-3-3-5- Photocatalyse hétérogène avec TiO2 

La photocatalyse hétérogène est un procédé complexe qui a fait l’objet de nombreuses 

études de recherche. Comme pour tout procédé incluant des réactions en phase hétérogène, le 

procédé photocatalytique peut être divisé en cinq étapes :  

1. Transfert des molécules réactives dispersées dans le fluide vers la surface du catalyseur ;  

2. Adsorption des molécules réactives sur la surface du catalyseur ;   

3. Réaction sur la surface de la phase adsorbée ;   

4. Désorption des produits ;   

5. Eloignement des produits de l’interface fluide/catalyseur. 

La réaction photocatalytique se produit lors de l’étape 3. Quand un catalyseur semi 

conducteur de type oxyde (TiO2, ZnO) est illuminé par des photons d'énergie  égale ou 

supérieure à la largeur de bande interdite Eg  (hν ≥ Eg), il y a absorption de ces photons et 

création dans la masse du solide de paires électron-trou qui se dissocient en photoélectrons 

libres dans la bande de conduction et en photo-trou dans la bande de valence (Figure IV-3)  

[131]. Ces deux entités porteuses de charge peuvent soit se recombiner en dégageant de la 

chaleur soit se séparer pour réagir avec des espèces adsorbées à la surface du semi-

conducteur. Cette étape confère au solide son activité photocatalytique. 
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La Figure IV-3 représente les phénomènes qui se produiraient lors de la réaction de 

photocatalyse: 

 

 
Figure IV-3 :  Schéma des principaux processus se déroulant à la surface d’une particule de 

semi-conducteur :(a) génération de paire électron trou, (b) oxydation d’un donneur d’électron 

(D) (réducteur), (c) réduction d’un accepteur d’électron (A) (oxydant), (d) et recombinaison 

électron/trou en surface et dans le grain de TiO2 respectivement [132]. 

 
Les paires électron-trou formées réagissent avec les molécules adsorbées en surface de 

TiO2. Les électrons générés par l’excitation lumineuse peuvent réduire un accepteur 

d’électron (oxydant) et les trous peuvent oxyder un donneur d’électron (réducteur) selon les 

réactions suivantes: 

TiO2  +  hν   →   e-  +  h+      IV-30 

Ox(absorbé)  + e-  →   Ox-      IV-31 

Red(absorbé)  + h+   →   Red+      IV-32 

Comme le montre la figure IV-4, la formation d’espèces très réactives à la surface du semi-

conducteur est le résultat d’une interaction entre les molécules d’eau, les groupements 

hydroxyles ou les molécules d’oxygène adsorbées à la surface du photocatalyseur [131]. 

Plusieurs auteurs ont mis en évidence la formation d’intermédiaires hydroxylés confortant 

l’hypothèse d’une oxydation par les radicaux hydroxyles formés à la surface. Dans d’autres 

études, l’hypothèse de l’attaque du polluant par les radicaux superoxydes a été étayée. 
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Figure IV-4 : Formation de radicaux hydroxyle et superoxyde à partir d’eau, d’oxygène 

dissout et d’ions hydroxyles [132]. 

Dans l’objectif d’améliorer l’activité photocatalytique du TiO2, de lui conférer une autre 

propriété catalytique ou encore d’élargir son domaine d’absorption notamment dans le 

domaine du visible, certains auteurs ont adjoint au photocatalyseur des métaux tels que le 

platine et l’argent avec des proportions allant des fois jusqu’à 2% en poids [133]. 

IV-3-3-6- Sonolyse (irradiation par les ultrasons) 

En milieu liquide, le passage d’une onde sonore et plus particulièrement d’une onde 

ultrasonore provoque le phénomène de cavitation : des bulles de vapeur se forment puis 

disparaissent dans la solution. Cette disparition est accompagnée d’un transfert rapide, intense 

et local d’énergie vers le solvant [134]. La faible densité d’énergie du champ acoustique est 

donc convertie en forte densité d’énergie au voisinage des bulles : des microdomaines à haute 

température sont créés de taille de l’ordre de quelques centaines de nanomètres et dont la 

température varie entre 750 °K et 6000 °K selon la technique et les conditions employées 

[135]. Par exemple, des ultrasons de 20 kHz forment des domaines moyens de 250 nm à 1900 

°K [136]. Cette haute température est suffisante pour provoquer une thermolyse significative 

de nombreuses liaisons chimiques comme la formation de H•••• et ••••OH à partir de l’eau.  

Formation du radical hydroxyle  

Comme mentionné précédemment, la disparition des bulles de cavitation provoque une 

élévation très importante de température jusqu’à permettre la rupture homolytique de l’eau 

vaporisée (D0 = 492 kJ mol-1) [137]: 
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H2O → H•••• + ••••OH       IV-33 

La température élevée favorise la transformation de l’eau en H2 en présence de H•••• comme suit 

[138] : 

H•••• + H2O → H2 + ••••OH          IV-34 

IV-3-4- Les procédés électrochimiques 

Les procédés électrochimiques sont généralement basés sur la génération des radicaux 

hydroxyles au sein de la solution ou à la surface d'une anode à haute surtension d'évolution 

d'O2. L'un des avantages majeurs de l'électrochimie est d'assurer une production in situ et 

contrôlée de radicaux hydroxyles sans introduction d'oxydants ni de grandes quantités de 

catalyseur dans le milieu de telle sorte que l'effluent puisse être directement rejeté dans 

l'environnement après traitement. 

Il existe deux types de procédés électrochimiques : 

� Les procédés électrochimiques d’oxydation directe (oxydation anodique) pour lesquels une 

réaction de transfert d’électrons a lieu à la surface d’une électrode de travail. 

� Les procédés électrochimiques d’oxydation indirecte dans lesquels un réactif rédox dissous 

existe ou est généré à partir de l’électrolyte ou à la surface de l’électrode dans le but de 

participer à la réaction de dégradation. Ces procédés englobent l’électrocoagulation, 

l’électroflotation, l’électrofloculation et le procédé électro-Fenton. 

IV-3-4-1- Electrochimie directe : Oxydation anodique 
 

Dans ces dernières années, l’utilisation des procédés électrochimiques pour l’élimination 

des polluants organiques réfractaires a eu beaucoup de succès. Le procédé le plus connu est 

l’oxydation anodique. Cette méthode est basée sur la génération des radicaux hydroxyles 

adsorbés (●OH) sur la surface d’une anode de haute surtension d’oxygène par l’oxydation de 

l’eau en milieu acide et neutre (réaction IV-36) ou par l’oxydation des ions hydroxydes à pH 

≥ 10 (réaction IV-37) [139-141]: 

H2O  →  ●OHads  +  H+  +  e-      IV-36 

                       OH-  →  ●OHads  +  e-       IV-37 

Cependant, la majorité des effluents contenant des composés aromatiques traités par 

oxydation anodique (en milieu acide ou alcalin en utilisant des électrodes conventionnelles 

telles que Pt, PbO2, PbO2 dopé, SnO2 dopé et IrO2) sont difficilement dépollués à cause de la 
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production des acides carboxyliques qui sont difficilement oxydables [142-144]. Un nouveau 

matériau est apparu: le diamant dopé au bore (BDD pour «boron doped diamond», en anglais) 

qui possède une surtension d'oxygène plus importante que les précédents ce qui donne une 

concentration plus importante en ●OH adsorbé d’où une meilleure oxydation du polluant.  

L’oxydation anodique en utilisant une électrode de BDD semble être la méthode adéquate 

pour l’oxydation des polluants organiques persistants jusqu’à leur minéralisation quasi-

complète. 

IV-3-4-2- Electrochimie indirecte: Procédé électro-Fenton 

Contrairement aux autres procédés électrochimiques, le procédé électro-Fenton est basé sur 

la production in situ du réactif de Fenton (H2O2/Fe2+). Le H2O2 et Fe2+ réagissent ensemble au 

sein de la solution pour générer les radicaux hydroxyles suivant la réaction de Fenton. Il s’agit 

donc de la réaction de Fenton assistée par électrochimie.  

L’oxygène moléculaire et les ions ferriques sont simultanément réduits au niveau de la 

cathode pour générer le peroxyde d’hydrogène et les ions ferreux (réactions IV-37 et IV-38) : 

O2  +  2 H+  +  2e−  →  H2O2      IV-37 

Fe3+  +  e−  →  Fe2+       IV-38 

 
Par la suite, la réaction de Fenton prend lieu : 

Fe2+  +  H2O2  →  Fe3+  +  OH− +  ••••OH    IV-13 

Les ions ferreux nécessaires au déroulement de la réaction de Fenton sont régénérés soit à 

partir de la réaction électrochimique III-38 soit à partir des réactions chimiques ci dessous : 

Fe3+  +  H2O2  →  Fe2+  +  H+  +  HO2
●    IV-39 

                                Fe3+  +  HO2
●  →  Fe2+  +  H+  +  O2                           IV-40 

Fe3+  +  R●  →  Fe2+  +  R+      IV-41 

R● : radical alkyl 

Il existe une grande variété de cathodes qui peuvent être utilisées telles que les électrodes 

planes comme l’électrode de graphite, la cathode à diffusion d’oxygène [145,146] ou les 

électrodes tridimensionnelles comme l’électrode de carbone vitreux réticulé [147], l’électrode 

de fibre de carbone activé [148] ou l’électrode de feutre de carbone [88, 149-151]. La cathode 

en feutre de carbone a l’avantage de posséder une surface spécifique très grande (0,7 m2 cm-
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2), elle est couramment appliquée avec une anode de Pt [152] mais d’autres matériaux d’anode 

tels que le PbO2 [153] et le diamant dopé au bore [154] peuvent aussi être utilisés. 

Le critère fondamental du choix du matériau de l’électrode doit tenir compte d’une forte 

surtension de dégagement d’hydrogène pour la cathode et une forte surtension de dégagement 

d’oxygène pour l’anode [155]. 

D’un autre coté, le peroxyde d’hydrogène peut aussi être électrocatalyser. En effet, 

l’oxygène nécessaire à la réaction III-37 peut aussi être produit par oxydation de l’eau au 

niveau de l’anode en platine [81] (réaction IV-42). 

2 H2O  →  4 H+  +  O2  +  4 e−     IV-42 

Le procédé électro-Fenton présente plusieurs avantages par rapport aux autres procédés à 

savoir : 

� Permettre une dégradation rapide des polluants organiques ;    

� Conduire à la minéralisation totale des polluants organiques ; 

� Utiliser une concentration minimale de réactifs chimiques ; 

� Posséder le coût énergétique le plus faible possible. 

Le procédé électro-Fenton dépend d’un certain nombre de paramètres expérimentaux dont 

l'optimisation régit l'efficacité de la dégradation. Parmi ces paramètres on cite : le type 

d'électrode utilisé, le pH qui régit la réaction de Fenton, les facteurs électrochimiques 

(courant, potentiel), thermodynamiques (température) et cinétiques (concentration en 

catalyseur [Fe3+]). 

� Nature et concentration du catalyseur 

Différents types de catalyseurs peuvent être utilisés pour produire les radicaux hydroxyles 

via le procédé électro-Fenton tels que les ions Fe2+, Fe3+, Cu2+, Co2+, Ag+. 

Pimentel et al. [156] ont étudié l'efficacité des systèmes Fe/H2O2, Co/H2O2, Cu/H2O2 et 

Mn/H2O2 sur la minéralisation du phénol. Cette étude a montré que le fer, pris 

individuellement, se révèle le meilleur catalyseur, Gallard et al. [157] ont montré que les 

vitesses de décomposition de H2O2 et d'oxydation de l'atrazine sont beaucoup plus lentes en 

présence de Cu2+ qu'en présence de Fe3+ seul et que l'addition de Cu2+ augmente l'efficacité du 

système Fe3+/H2O2. Guivarch [158] a montré l’ordre des constantes cinétiques suivant : 

k(Fe3+) > k(Ag+) > k(Cu2+) dans la dégradation du malachite green (Figure IV-5). D’après 
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Bandara et al. [159], la catalyse dépend essentiellement des énergies d’hydratation, de la taille 

des ions solvatés et de la stéréo-isomérie des catalyseurs.  

 

Figure IV-5 : Évolution de la vitesse de dégradation du malachite green pour un traitement 

Electro-Fenton utilisant Fe3+, Cu2+ et Ag+ comme catalyseur, [MG]0 = 0,5 mM, pH = 3, 

[Na2SO4] = 0,05 M, V = 250 mL, I = 60 mA, [Fe3+] = [Cu2+] = [Ag+] = 0,25 mM [158]. 

Dans leur étude sur l’influence de la concentration de  Fe3+ sur la dégradation du phénol, 

Tomat et Vecchi [160] ont conclu que pour une gamme de concentration variant de 0,1 mM à 

0,5 mM, le rendement de dégradation augmentait lorsque la concentration en fer diminuait. 

Ces auteurs ont suggéré que le taux de formation du fer ferreux devait être égal au taux de 

formation du peroxyde d’hydrogène. Néanmoins, il est difficile de déterminer avec exactitude 

la concentration de fer à ajouter dans le milieu  car la concentration de H2O2, qui dépend de la 

solubilité de l’oxygène, et la quantité de Fe2+ régénérés chimiquement et électrochimiquement 

est difficilement contrôlable. Qiang et al. [161] ont ajouté qu'à potentiel constant, une hausse 

de concentration en Fe3+ entraînait une hausse du courant et par conséquent une augmentation 

de l'électricité consommée. En revanche, la vitesse de dégradation diminue lorsque la 

concentration en Fe3+ augmente ce qui est du à augmentation de la réaction parasite (IV-43) 

consommant les ●OH formés. 

  Fe2+ + •OH  →  Fe3+ +  OH-                      IV-43 

� Intensité du courant 

L’augmentation de l’intensité du courant d’électrolyse permet d’augmenter la capacité du 

système à dégrader les polluants organiques. Ceci s’explique par une production plus 

importante de peroxyde d’hydrogène et d’ions ferreux (réaction III-37 et III-38) et par 

conséquent, celle des radicaux hydroxyles. Cependant, cette augmentation peut avoir un effet 
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positif jusqu’à une certaine limite au-delà de laquelle elle peut inhiber la dégradation des 

polluants en solution [149]. En effet, l’élévation du courant électrique appliqué accélère la 

cinétique de minéralisation mais augmente également la quantité de courant consommé. Elle 

favorise un dégagement de dihydrogène à la cathode et une perte d’énergie par effet Joule. 

� La température 

La température de la solution affecte le transfert d’électrons et les taux de transfert de 

masse et par conséquent influe sur la régénération de Fe2+. En effet, pour des températures 

variant entre 10 et 46°C, Qiang et al. [161] ont montré que le taux de régénération de  Fe2+ 

passe de 48 à 80% en fin d’électrolyse. Toutefois, l’augmentation de la température diminue 

la solubilité de O2 ce qui a pour effet de réduire la vitesse de production du peroxyde 

d'hydrogène. De plus, la constante cinétique de réaction entre H2O2 et Fe2+ varie avec la 

température. 

IV-3-5-Plasma d’air humide 

IV-3-5-1- Généralités 

Le terme plasma a été utilisé pour la première fois en 1928 par le physicien américain 

Langmuir pour décrire la région centrale d’une décharge électrique. 

Le plasma est défini comme un gaz neutre ionisé, il est constitué de particules en 

permanente interaction. Ces particules peuvent être des photons, des électrons, des anions, des 

cations, des atomes, des radicaux libres et des molécules excitées ou non. Les électrons et les 

photons sont généralement appelés des espèces « légères » au contraire des autres espèces 

appelées « lourdes ». Un plasma est donc un milieu qui résulte d’un apport d’énergie 

(bombardement électrique, rayonnement, décharge électrique, onde de choc, champ 

électromagnétique, énergie thermique ou ultrasonique…) à un gaz. 

Il existe deux types de plasma suivant les conditions de leur création ; le plasma thermique 

et le plasma non thermique. La classification est basée sur les niveaux relatifs d’énergie des 

électrons et des espèces « lourdes » du plasma. Les plasmas thermiques sont obtenus à haute 

pression (≥ 105 Pa) et ont besoin d’une pression substantielle supérieure à 50 MW [162] pour 

être observés. La température du gaz est à peu près la même pour tous les composants du 

plasma et peut être très élevée (5 à 20 × 103 °K). Ce type de plasma se trouve, par exemple, 

dans les torches à plasma ou dans l’arc soufflé. 
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� L'arc soufflé  

Le gaz plasmagène est soufflé à travers un arc électrique crée entre deux électrodes 

connectées à un générateur de haute tension délivrant un courant d'intensité supérieure à 10 A. 

Il s'extrait à grande vitesse un plasma dont la température peut dépasser 10000 °K. L'intérêt 

de ce procédé est d'offrir une énergie très élevée et extrêmement concentrée utilisable pour 

des opérations de découpage, de soudage et de fusion-projection de métaux réfractaires. Cette 

décharge est réalisée à pression atmosphérique ou légèrement supérieure. 

� La torche à plasma  

Cette source d'excitation admet comme principe de base le plasma d'arc. Si dans la flamme 

de l'arc on injecte un gaz inerte (Argon) à pression atmosphérique, on assiste à la production 

d'un plasma thermique. L'argon ionisé a tendance à revenir à l'état fondamental, il libère une 

grande quantité d'énergie qui constitue un panache lumineux pouvant atteindre des 

températures de 5000 à 8000 °K. Le jet de plasma est formé entre deux électrodes en carbone 

et une cathode en tungstène disposées en Y inversé. Un faible débit d'argon arrive par les 

jaquettes des deux électrodes en graphite.  

Les plasmas non thermiques sont obtenus à des pressions moins élevées et nécessitent 

beaucoup moins d’énergie.   

Il existe une troisième catégorie de plasma qui n’est pas encore bien identifiée, elle fait 

partie du plasma non thermique parce qu’elle est formée à pression atmosphérique et à 

température ambiante. Ces conditions opératoires représentent un véritable intérêt pour les 

industries puisque cela ne nécessite pas d’apport d’énergie. Ce type de plasma se retrouve, par 

exemple, dans la décharge couronne et la décharge de type Glidarc. 

� Décharge « couronne »  

Les décharges couronnes sont des décharges électriques pré-disruptives qui se  

développent dans l’intervalle gazeux entre deux électrodes fortement asymétriques. Le champ 

électrique réduit, produit dans l’espace inter-électrodes, est fortement inhomogène, il a une 

valeur élevée au voisinage de l’électrode ayant le rayon de courbure le plus faible puis décroit 

rapidement au fur et à mesure qu’on s’approche de la cathode plane. A proximité de la pointe 

anodique, l’amplitude importante du champ électrique réduit permet de générer des électrons 

avec des énergies suffisantes pour ioniser le gaz. C’est une zone où se développent les 

avalanches électroniques ce qui permet rapidement l’accumulation d’une charge d’espace à 
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l’origine de la propagation de la décharge

les processus d’ionisation prédominent sur les processus d’attachement des électrons

revanche, si on s’éloigne de la pointe, le champ électrique devient plus faible

L’avantage de la décharge couronne est de pouvoir fonctionner avec tous les types 

d’alimentation électrique. 

Grâce à sa facilité d’opération, les décharges plasma ont été appliquées dans une multitude 

d’applications de l’électro-précipitation au traitemen

[163-165]. 

� Décharge de type “Glidarc

La décharge Glidardc a été proposée par Lesueur et 

est considérée comme une source pratique de production de plasma non thermique notamment 

pour la dépollution des gaz [168

Un Glidarc est une décharge électrique dans une haute intensité de courant électrique 

formée entre (au moins) deux électro

les flux de gaz entre les électrodes doivent être très élevés afin de maintenir les 

caractéristiques quasi-thermiques du plasma

l’axe des électrodes, fait bouger doucement l’arc jusqu'à la pointe de ces dernières de telle 

sorte que la longueur de l’arc augmente et la température et l’énergie diminuent jusqu'à la 

rupture de l’arc et l’apparition d’un autre (Figure IV

 
 

 Figure IV-6: 

de la propagation de la décharge. Naturellement, dans cette zone proche de la pointe, 

les processus d’ionisation prédominent sur les processus d’attachement des électrons

revanche, si on s’éloigne de la pointe, le champ électrique devient plus faible

L’avantage de la décharge couronne est de pouvoir fonctionner avec tous les types 

Grâce à sa facilité d’opération, les décharges plasma ont été appliquées dans une multitude 

précipitation au traitement de surfaces, des liquides et des aérosols 

Glidarc” 

lidardc a été proposée par Lesueur et al. [166] et Czernichowski 

est considérée comme une source pratique de production de plasma non thermique notamment 

68,169]. 

est une décharge électrique dans une haute intensité de courant électrique 

formée entre (au moins) deux électrodes divergentes [166,167,169]. Dans le réacteur 

les flux de gaz entre les électrodes doivent être très élevés afin de maintenir les 

thermiques du plasma. Le flux de gaz, qui est placé tout au long de 

it bouger doucement l’arc jusqu'à la pointe de ces dernières de telle 

sorte que la longueur de l’arc augmente et la température et l’énergie diminuent jusqu'à la 

rupture de l’arc et l’apparition d’un autre (Figure IV-6), 

6: Schéma du dispositif expérimental d’un Glidarc
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Naturellement, dans cette zone proche de la pointe, 

les processus d’ionisation prédominent sur les processus d’attachement des électrons. En 

revanche, si on s’éloigne de la pointe, le champ électrique devient plus faible. 

L’avantage de la décharge couronne est de pouvoir fonctionner avec tous les types 

Grâce à sa facilité d’opération, les décharges plasma ont été appliquées dans une multitude 

t de surfaces, des liquides et des aérosols 

et Czernichowski [167]. Elle 

est considérée comme une source pratique de production de plasma non thermique notamment 

est une décharge électrique dans une haute intensité de courant électrique 

Dans le réacteur Glidarc, 

les flux de gaz entre les électrodes doivent être très élevés afin de maintenir les 

Le flux de gaz, qui est placé tout au long de 

it bouger doucement l’arc jusqu'à la pointe de ces dernières de telle 

sorte que la longueur de l’arc augmente et la température et l’énergie diminuent jusqu'à la 

 

Glidarc [170]. 
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Une solution aqueuse peut être exposée à ce type de plasma et les réactions chimiques 

auront lieu à l’interface liquide/gaz

solution, la nature et le débi

d’alimentation jouent un rôle important dans la dégradation des composés organiques ainsi 

que dans la variation du pH, de la conductivité et du potentiel électrique de la solution

Les espèces chimiques présentes dans le plasma sont gouvernées par la nature du gaz 

utilisé, la nature de la solution ainsi que les paramètres de la décharge

gaz utilisé est l’air, le N2 et l’O

d’oxydes d’azote comme le NO qui est capable de réagir à la surface du liquide avec les 

molécules organiques [171]. 

IV-3-5-2- Propriétés chimiques des espèces présent

Récemment, des propriétés chimiques remarquables ont été 

l'application de la technique de décharge d'air humide au traitement de la matière condensée

Des propriétés acides et oxydantes ont été observées et mesurées dans le soluté 

Ces propriétés sont directement liées à la co

mentionné dans le paragraphe précédent, dans le cas d

dérivent d’O2, N2 et H2O (Figure IV

oxydantes de la décharge sont principal

radicaux NO•••• sont à l'origine de la formation des espèces à caractère acide tels HNO

HNO3:   

H2O  +  e

N2  +  e

N••••  +  O

                                   NO  

NO2  

HNO

Cependant, le potentiel standard moyennement élevé des couples HNO

/HNO2 (1,00 et 1,04 V/ENH, respectivement) explique le caractère oxydant de l'ion nitrate

Le radical ••••OH étant l'oxydant le plus fort (E°

réactions d'oxydation ou bien lui

H2O2 (E
°
(H2O2/H2O) = 1,68 V/ENH):

Une solution aqueuse peut être exposée à ce type de plasma et les réactions chimiques 

auront lieu à l’interface liquide/gaz. Plusieurs paramètres comme la composition de la 

solution, la nature et le débit du gaz utilisé, la nature des électrodes et la tension 

d’alimentation jouent un rôle important dans la dégradation des composés organiques ainsi 

que dans la variation du pH, de la conductivité et du potentiel électrique de la solution

ues présentes dans le plasma sont gouvernées par la nature du gaz 

utilisé, la nature de la solution ainsi que les paramètres de la décharge. Par exemple, lo

et l’O2 présents dans le flux du gaz conduisent à la formation

d’oxydes d’azote comme le NO qui est capable de réagir à la surface du liquide avec les 

Propriétés chimiques des espèces présentes dans un plasma d’air humide

Récemment, des propriétés chimiques remarquables ont été mises en évidence lors de 

l'application de la technique de décharge d'air humide au traitement de la matière condensée

Des propriétés acides et oxydantes ont été observées et mesurées dans le soluté 

Ces propriétés sont directement liées à la composition du gaz employé

mentionné dans le paragraphe précédent, dans le cas de l'air humide, les espèces actives 

O (Figure IV-7). La figure ci-dessous montre que les propriétés 

oxydantes de la décharge sont principalement dues aux radicaux hydroxyles alors que les 

sont à l'origine de la formation des espèces à caractère acide tels HNO

O  +  e−  → ••••OH  +  H●  +  e−    

+  e−  →  N•••• +  N••••  +  e−     

+  O2  →  NO   +  O••••     

  +  ••••OH  →  NO2  +  H••••     

  +  HO2
●  →  HNO2  +  O2    

HNO2  +  2 ••••OH  →  HNO3  +  H2O    

Cependant, le potentiel standard moyennement élevé des couples HNO

(1,00 et 1,04 V/ENH, respectivement) explique le caractère oxydant de l'ion nitrate

OH étant l'oxydant le plus fort (E°(••••OH/H2O) = 2,85 V/ENH), il est responsable des 

réactions d'oxydation ou bien lui-même ou bien à travers les molécules mère

= 1,68 V/ENH): 
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Une solution aqueuse peut être exposée à ce type de plasma et les réactions chimiques 

Plusieurs paramètres comme la composition de la 

t du gaz utilisé, la nature des électrodes et la tension 

d’alimentation jouent un rôle important dans la dégradation des composés organiques ainsi 

que dans la variation du pH, de la conductivité et du potentiel électrique de la solution. 

ues présentes dans le plasma sont gouvernées par la nature du gaz 

Par exemple, lorsque le 

présents dans le flux du gaz conduisent à la formation 

d’oxydes d’azote comme le NO qui est capable de réagir à la surface du liquide avec les 

s dans un plasma d’air humide 

mises en évidence lors de 

l'application de la technique de décharge d'air humide au traitement de la matière condensée. 

Des propriétés acides et oxydantes ont été observées et mesurées dans le soluté [172-174]. 

mposition du gaz employé. Comme il a été 

les espèces actives 

dessous montre que les propriétés 

ement dues aux radicaux hydroxyles alors que les 

sont à l'origine de la formation des espèces à caractère acide tels HNO2 et 

 IV-44 

 IV-45 

 IV-46 

  IV-47 

 IV-48 

 IV-49 

Cependant, le potentiel standard moyennement élevé des couples HNO2/NO•••• et NO3
-

(1,00 et 1,04 V/ENH, respectivement) explique le caractère oxydant de l'ion nitrate. 

= 2,85 V/ENH), il est responsable des 

même ou bien à travers les molécules mères dont il dérive 
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H2O2

 
Figure IV-7: Principales espèces moléculaires présentes dans un plasma d'air humide

Par ailleurs, Benstaali et al

plasma d'air humide avec une densité plus importante que celle des radicaux NO

espèces à potentiel élevé telles que HO

au plasma d'air humide (Tableau IV

Tableau IV-7 : Potentiels standard de quelques couples redox présents dans le plasma d’air 

humide [174] : 

Ox + n e
•OH + H

O(gaz) + 2 H

O3 + 2 H+ + 2 e
•OH + e

HO•+ 3 H
H2O2 + 2 H

O3 +6 H+

HO2
• + H

O2 + 4 H+ 

NO2 + H

NO2 + 2 H+ 

NO3
- + 3 H+ + 2 e

NO3
- + 4 H+ + 3 e

 

2    2 ••••OH      

Principales espèces moléculaires présentes dans un plasma d'air humide

al. [173] ont prouvé que le radical hydroxyle est présent dans le 

plasma d'air humide avec une densité plus importante que celle des radicaux NO

espèces à potentiel élevé telles que HO2
••••, H2O2 et O3 confèrent un caractère fortement oxydant 

r humide (Tableau IV-7). 

Potentiels standard de quelques couples redox présents dans le plasma d’air 

Ox + n e-    ↔    Red 

H+ +  e-  ↔  H2O 
2 H+ + 2 e-  ↔  2 H2O 

+ 2 e-  ↔  O2 + H2O 

OH + e-  ↔  OH- 

3 H+ + 3 e-  ↔  2 H2O 
2 H+ + 2 e-  ↔  2 H2O 

+ + 6 e-  ↔  3 H2O 

+ H+ +  e-  ↔  H2O2 
 + 4 e-  ↔  2 H2O(liq) 

+ H+ + e-  ↔  HNO2 

 + 2 e-  ↔  NO + H2O 

+ 2 e-  ↔  HNO2 + H2O 

+ 3 e-  ↔  NO + 2 H2O 
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Principales espèces moléculaires présentes dans un plasma d'air humide [171]. 

ont prouvé que le radical hydroxyle est présent dans le 

plasma d'air humide avec une densité plus importante que celle des radicaux NO••••. D'autres 

confèrent un caractère fortement oxydant 

Potentiels standard de quelques couples redox présents dans le plasma d’air 

E° (V/ENH) 

2,85 
2,42 

2,07 

2,02 
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1,50 
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I- PRODUITS CHIMIQUES  

Les produits chimiques utilisés au cours de cette étude (Tableau I-1) sont de qualité 

analytique. Ils ont été utilisés sans purification préalable.  

Tableau I-1 : Produits chimiques utilisés dans cette étude : 

� Anhydride phtalique: 97%; Fluka 

� 8-Hydroxyquinoline sulfate: 98%; 

Aldrich 

� CuSO4
.5H2O : 99%,   Na2SO4 : 99%; 

Acros 

� Méthanol : 99,9 %; Sigma Aldrich 

� Acide acétique : 99%; Acros 

� H2SO4 : 99 %; Acros 

� FeIII
2(SO4)3.5H2O: 97%, Acros 

� Acide glycolique : 99% ; Acros 

� Acide maléique : ≥99,5 % ; Aldrich 

� Acide malonique : ≥99 % ; Fluka 

� Acide glyoxylique : 98 % ; Fluka  

� Acide malique : 99 % ; Acros 

� Acide oxalique : ≥  99,5 ; Fluka  

� Acide 4-hydroxybenzoïque : 99,5%; 

Acros 

� Acide formique : 99%; Acros 

� Ag2SO4 : Riedel-di-Haen 

� Benzoquinone : 99,5 %; Fluka 

� Hydroquinone : 99 %; Aldrich 

� TiO2: 99% ; Riedel-de Haën 

� HCl : 32%; Riedel-de Haën 

� NaCl: 99,5%; Fluka 

� KNO3:  >99%; Fluka 

� Acétate d’ammonium: 99%; Aldrich 

� Nitrite de sodium: pour analyses ; 

Merck. 

� FeSO4.7H2O: 99,5%; Riedel-de Haën 

� Bicarbonate de sodium: 99,7% ; Fluka 

� Carbonate de sodium: 99,8% ; 

Prolabo 

 

 

 

II- LES DISPOSITIFS EXPÉRIMENTAUX 

II-1 REACTEUR ÉLECTROCHIMIQUE 

 La dégradation de la matière organique par le procédé électro-Fenton a été réalisée dans 

une cellule électrochimique non divisée à deux électrodes de capacité maximale de 0,25 L 

(Figure II-1). L’électrode de travail est constituée de feutre de carbone (Carbone Lorraine 4,5 

× 16 cm), un matériau souple, résistant et facile à manipuler. La contre électrode est une grille 
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de platine (4,5 × 3,1 cm) ou une électrode de diamant dopé au bore (BDD) de surface 25 cm². 

Le courant appliqué entre ces électrodes est assuré par une source d’alimentation stabilisé 

« HAMEG International », model HM8040-3. De l’air comprimé a été barboté au préalable 

dans les solutions à traiter à travers un verre fritté à température ambiante pendant une dizaine 

de minutes avant le début d’électrolyse afin d’assurer la saturation du milieu en oxygène. Une 

concentration de 50 mM de sulfate de sodium (Na2SO4) est ajoutée à la solution comme 

électrolyte support. 

Le sulfate de fer servant de catalyseur à la réaction de Fenton est ajouté au milieu 

réactionnel avant le début d’électrolyse. Le milieu est acidifié avec de l’acide sulfurique à pH 

≈ 3 pour éviter la précipitation des ions ferriques sous formes d’hydroxydes. 

Les solutions sont homogénéisées par un barreau magnétique et les échantillons ont été 

prélevés manuellement par une micropipette à des intervalles de temps réguliers.  

 

Figure II-1 : Réacteur électrochimique 

 

II-2  RÉACTEUR PHOTOCHIMIQUE 

Les études de minéralisation de l’anhydride phtalique, du 8 hydroxyquinoléine ainsi que du 

lixiviat de la décharge de Jebel Chakir ont été  réalisées dans un photoréacteur de 1,4 L 

(Figure II-2) équipé d’une lampe à basse pression de vapeur de mercure, qui fonctionne au 

voisinage de la température ambiante (Heraeus-Noblelight NNI 40/20). La lampe UV est 

protégée de la solution par un tube en quartz placé en position axiale. L’excitation des atomes 
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de mercure permet l’émission des radiations grâce à la décharge électrique entre les 

électrodes. La lampe possède une puissance nominale électrique de 40 W. Un rayonnement 

monochromatique de 253,7 nm est émis avec un flux photonique incident de 1,12 × 10-5 

Einstein s-1. Cette longueur d’onde correspond à la raie de résonance du mercure. Ce 

photoréacteur comporte une double paroi pour la circulation à contre-courant d’eau de 

refroidissement du système. Le mélange de la solution a été assuré par une pompe. 

Le H2O2 et le Fe3+ sont introduits  dans le photo-réacteur 5 min après l’allumage de la 

lampe UV. Le réacteur est recouvert par un film d’aluminium avant la mise sous tension de la 

lampe pour se protéger du rayonnement UV émis d’une part et éviter toute réaction 

impliquant la lumière solaire d’autre part. 

Les prélèvements ont été effectués à des intervalles de temps réguliers. 

 

Figure II-2 : Réacteur photochimique 

II-3-  DISPOSITIF D’UNE DÉCHARGE GLISSANTE (Glidarc ) 

Le dispositif expérimental de la décharge glissante est schématisé dans la figure II-3. 

Le réacteur est constitué d’une cuve de 500 mL pourvue d’une double enveloppe pour la 

circulation  à contre-courant de l’eau de refroidissement. L’alimentation électrique est assurée 

par un transformateur électrique délivrant à la sortie un courant périodique d’environ 100 mA 

sous une tension de 9000 V, la puissance injectée est donc de 900 W. La connexion entre le  
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générateur et les électrodes est assurée par des câbles électriques standards conformes aux 

normes en vigueur. Les jonctions électriques sont soigneusement protégées de tout choc 

électrique. 

Les électrodes sont préparées à partir d’un profil plat d’aluminium en forme de T (figure 

II-4) d’environ 2 mm d’épaisseur et sont disposées verticalement et symétriquement par 

rapport à l’axe du réacteur passant par la buse d’admission de jet cylindrique de diamètre 1 

mm à un écartement minimum (e) de l’ordre de 3,5 mm. 

Le gaz employé est de l’air provenant directement d’un compresseur. L’air passe dans un 

barboteur rempli d’eau, avant de passer à travers un débitmètre à bille monté en série, 

travaillant dans une gamme de 0 à 1000 L h-1. 

 

Figure II-3 : Dispositif expérimental du Glidarc. 

Lorsque le circuit se ferme, il s’établit un arc électrique à l’endroit où la distance inter-

électrodes est la plus courte. Une forme particulière donnée aux électrodes leur confère une 

géométrie divergente et facilite ainsi le déplacement de l’arc sous l’effet du flux du gaz 

plasmagène qui va souffler l’arc ainsi formé et le fait glisser le long des bordures des 

électrodes dans la direction de l’axe du réacteur. Avant la rupture et l’éclatement, un nouvel 

arc se renouvelle et le cycle reprend, il se produit donc un panache de plasma engendré par 

l’arc glissant et le gaz l’entourant (Fig II-4). 
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Figure II-4 : Phases caractéristiques de l’évolution d’une décharge glissante. 

Le volume de l’échantillon traité est de 200 mL. Le débit du gaz est fixé à 650 L h-1 et la 

distance entre les électrodes et l’échantillon est de 2,5 cm.  

III- LES TECHNIQUES ANALYTIQUES 

Différentes techniques d’analyses ont été utilisées pour suivre l’évolution des 

concentrations des composés organiques et minéraux lors des électrolyses. 

III-1 CHROMATOGRAPHIE LIQUIDE A HAUTE PERFORMANCE ( CLHP) 

Parmi les techniques chromatographiques dont la phase mobile est un liquide, la 

chromatographie liquide à haute performance (CLHP) est la plus connue. Son champ 

d’application recouvre une gamme très large de famille de composés organiques incluant les 

composés non analysable avec la chromatographie en phase gazeuse tels que  les composés 

thermosensibles ou de masses moléculaires très grandes comme les protéines ou les enzymes. 

Son succès est dû à la possibilité d’agir de manière très précise sur la sélectivité entre les 

composés par le choix de la colonne et de la composition de l’éluant, c’est-à-dire, en 

exploitant les interactions soluté/phase mobile/phase stationnaire. 

Le principe de la méthode repose sur les équilibres de concentration des composés présents 

entre deux phases non miscibles dont l'une est dite stationnaire, emprisonnée dans une 

colonne et l'autre, dite mobile, qui se déplace au contact de la phase fixe. L'entraînement 

différentiel des composés présents dans la colonne par la phase mobile conduit à leur 

séparation. Selon la polarité du composé et donc son affinité avec la phase stationnaire, il sera 

plus ou moins retenu par celle-ci et sortira plus ou moins vite de la colonne. On peut ainsi, en 
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faisant varier la composition des phases, jouer sur la qualité de la séparation et le temps de 

rétention. 

Les composés organiques ont été dosés par chromatographie liquide à haute performance 

(CLHP) à l’aide d'une chaîne d’analyse Merck Lachrom composée de : 

� Dégazeur (L-7614) ; 

� Pompe d’injection Merck Lachrom L-7100 équipée d’une boucle d’injection de 20 

µL ; 

� Colonne en phase inversée Purospher RP-18, 5 µm ; 4,6 cm × 25 cm, Merck pour la 

détection des composés aromatiques ; 

� Colonne pour la chromatographie à exclusion d’ions (C18 de type Acclain OA, 4 mm × 

250 mm)  pour les acides carboxyliques; 

� Four Merck L-7350 (température constante à 40 °C) ; 

� Détecteur UV-visible Merck L-7455, réglé sur la longueur d’onde d’absorption 

maximale du composé étudié. 

Ce système est relié à une unité d’acquisition et de traitement des données à l’aide du 

logiciel d’analyse EZChrom Elite 3.1. 

III-1-1 Analyses des polluants 

Les échantillons de colorants ont été prélevés au cours des électrolyses et analysés par 

CLHP. La détermination des concentrations est basée sur l’aire des pics chromatographiques à 

l’aide des courbes d’étalonnage externe construites à partir des standards. La linéarité des 

courbes d'étalonnage dans l'intervalle de concentration étudiée était dans tous les cas 

supérieure à 99%. 

Les conditions de détection chromatographique (composition de la phase mobile, temps de 

rétention, longueur d'onde, etc.) des polluants étudiés (anhydride phtalique et 8-

hydroxyquinoline sulfate (8-HQS)) sont regroupées dans le tableau III-1. La détection a été 

faite à la longueur d'onde maximale d'absorption du composé étudié. 

Tableau III-1 : Paramètres d’analyse chromatographique : 

Polluants 

Composition de la phase mobile 

Débit 

(mL min -1) 

Longueur 

d’onde 

(nm) 

Temps de 

rétention 

(min) 
eau 

(%) 

Méthanol 

(%) 

Acide 

acétique 

(%) 

A phtalique 24 75 2 0,8 232 9 

8HQS 89 10 1 0,6 240 20 
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III-1-2 Analyse des intermédiaires aromatiques 

Au cours de la dégradation des différents polluants par le procédé électro-Fenton, on 

remarque l’apparition d’intermédiaires réactionnels résultant de l’addition des radicaux 

hydroxyles sur les noyaux aromatiques des molécules initiales. Ces intermédiaires 

réactionnels peuvent être plus toxiques que la molécule mère ce qui nécessite leur 

identification, leur suivi et leur quantification au cours du traitement. 

L'identification des intermédiaires s’est faite par comparaison des temps de rétention et des 

spectres UV-visible avec ceux des composés standards. Lorsqu’on trouve une concordance 

dans les caractéristiques, un troisième échantillon contenant un mélange de solution et de 

produit de référence est analysé par CLHP. Lorsque l’aire du pic du chromatogramme de 

l’intermédiaire étudié augmente proportionnellement à l’ajout de standard, on peut considérer 

alors que l’intermédiaire et la référence sont identiques. Les concentrations sont calculées à 

partir de courbes de calibration obtenues dans les mêmes conditions que celles des 

échantillons prélevés. 

III-1-3 Analyse des acides carboxyliques 

L’oxydation intensive de l’anhydride phtalique et du 8-hydroxyquinoline sulfate fragilise 

les noyaux aromatiques et conduit à leur rupture. Les composés émanant de la rupture des 

noyaux sont les acides carboxyliques. 

La séparation et analyse des acides carboxyliques provenant de la minéralisation des deux 

polluants est réalisée dans les conditions citées dans le tableau II-3 : 

Tableau III-2 : Paramètres d’analyse chromatographique des acides carboxyliques provenant 

de l’électrolyse de l’anhydride phtalique et du 8-hydroxyquinoline sulfate : 

 Anhydride phtalique 8 HQS 

Colonne 
C18 de type Purospher RP 18, 

5µm  (4,6 ×250 mm) 
Supelcogel H, 
(4,6 ×250 mm) 

Détecteur DAD-UV Visible L-7455 Dionex AD20 

Pompe L-7100 Alltech (Model 426) 

Température 40°C 25 ± 0,2°C 

Débit 0,8 mL min-1 0,8 mL min-1 

Phase mobile 
Méthanol / eau / acide acétique 

74 / 24 / 2 
l’acide ortho-phosphorique 

0,1% 

Pression 201 bars - 

Volume d’injection 20 µL 20 µL 

Longueur d’onde 232 nm 240 nm 
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III-2 CHROMATOGRAPHIE IONIQUE (CI) 

La chromatographie ionique (CI) est une technique qui s’apparente à la CLHP mais qui 

présente cependant suffisamment de particularités. Elle est adaptée à la séparation des ions 

minéraux et de toutes sortes de molécules organiques ioniques ou ionisables. La phase mobile 

est constituée par un milieu aqueux ionique et la phase stationnaire par un solide qui se 

comporte comme un échangeur d’ions. 

La progression et la séparation des composés de l’échantillon reposent sur des phénomènes 

d’échanges ioniques. On distingue deux situations : 

� Si on cherche à séparer des espèces cationiques (type M+), on choisit une colonne appelée 

cationique dont la phase stationnaire comporte des sites aptes à échanger les cations. Une telle 

phase est constituée, par exemple, par un polymère greffé avec des groupements -SO3H (c’est 

par conséquent l’équivalent d’un polyanion). 

� En revanche, si on cherche à séparer des anions (type A−), on choisit une colonne dite 

anionique. Celle-ci est obtenue, par exemple, à partir d’un polymère comportant des 

groupements ammonium). 

Dans cette étude, l’appareil utilisé pour l’analyse des ions minéraux était un système 

Dionex ICS-1000. L’acquisition des données est réalisée grâce au logiciel «Chroméléon». Ce 

système est équipé soit d'une colonne anionique (AS4A-SC) soit d'une colonne cationique 

(CS12A) de 4 mm de diamètre et de 25 cm de longueur couplée à un détecteur 

conductimétrique DS6. Dans le cas du dosage des anions, la phase mobile est constituée d’un 

mélange de 1,8 mmol L-1 carbonate de sodium (Na2CO3) et de 1,7 mmol L-1 bicarbonate de 

sodium (NaHCO3). L’emploi du tampon CO3
2-/HCO3

- permet une détection des pics en un 

temps très court, c'est-à-dire une élution rapide des ions. Une boucle d’injection de 50 mL a 

été utilisée. Le débit de la phase mobile a été fixé à 2 mL min-1. Un courant de suppression 

SRS (suppresseur auto régénérant) de 30 mA a été appliqué pour augmenter la conductivité 

des ions à analyser par rapport à celle de l’éluent utilisé. Son rôle est de supprimer les ions de 

l’éluant, et par conséquent, la conductivité de l’éluant afin que l’ion à analyser soit mieux 

détecté sur le chromatogramme. Dans le cas du dosage des cations, la phase mobile était 

constituée de 9 mmol L-1 d’acide sulfurique, le débit étant fixé à 1 mL min-1 et le courant de 

suppression appliqué est de 53 mA. L’évolution des ions inorganiques libérés au cours de 

l’électrolyse est suivie à partir des courbes d’étalonnage qui ont été réalisées avec les sels 

suivants: nitrate de potassium pour le dosage des nitrates, sulfate de sodium pour les ions 

sulfates et oxalate d’ammonium pour les ions ammonium. 
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III-3 DEMANDE CHIMIQUE EN OXYGÈNE (DCO) 

La Demande Chimique en Oxygène est définie comme étant la quantité d’oxygène 

consommée par les matières oxydables dissoutes. Ces dernières sont oxydées par le 

bichromate de potassium en milieu acide fort (H2SO4) et au reflux pendant 2 heures. 

3 C + 2 Cr2O7
2-  + 16 H+     →    3 CO2  + 4 Cr 3+  + 8 H2O     III-1 

La préparation des échantillons a été réalisée suivant la méthode décrite par Knechtel 

[175]. Les tubes fermés hermétiquement sont ensuite mis dans un bain sec (réacteur DCO –

HANNA modèle C 9800) à 150°C pendant 2 heures.   

La mesure de la DCO est effectuée par un photomètre : C 214 Multiparameter Bench 

Photometer de la marque HANNA. 

III-4 ANALYSE DU CARBONE ORGANIQUE TOTAL (COT) 

A cause de sa grande diversité, le carbone organique est susceptible d’être oxydé par les 

procédés chimiques ou biologiques. Le dosage du COT se révèle être très adapté dans le cas 

où une partie de ce carbone échappe à ses mesures chimiques ou biologiques. La valeur du 

COT détermine complètement les composés difficilement oxydables chimiquement et non 

biodégradables qui sont d’une grande importance pour l’évaluation de la pollution de l’eau et 

des effluents. Pour déterminer la teneur en carbone total, les molécules organiques doivent 

être converties en une forme moléculaire susceptible d’être mesurée quantitativement. Cette 

forme moléculaire est le dioxyde de carbone (CO2). La conversion nécessite des oxydants 

chimiques ou de l’énergie thermique (T = 680 °C en présence d’un catalyseur en platine) et de 

l’oxygène pur pour convertir le carbone organique en carbone minéral (CO2).  

Durant ce travail, les teneurs en COT ont été mesurées grâce à un analyseur Shimadzu 

Vcsh équipé d’un injecteur manuel par la méthode carbone total (TC). Les échantillons 

acidifiés à 1% par de l’acide chlorhydrique  sont soumis préalablement à un barbotage d’azote 

exempt de dioxyde de carbone et ce afin d’éliminer toute trace de CO2 de la solution. Une 

cinquantaine de microlitres est ensuite prélevée automatiquement pour être analysée. Chaque 

mesure est effectuée 3 fois par l’appareil et le résultat retenu est la moyenne des deux 

meilleures valeurs (les plus proches) obtenues. Les analyses ont été effectuées par étalonnage 

externe. Les calibrations ont été effectuées par des solutions standards d’hydrogénophtalate de 

potassium. 
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III-5 MESURE DE LA TOXICITÉ 

La toxicité potentielle des différents polluants étudiés et celle de leurs intermédiaires 

formés au cours du traitement électro-Fenton ont été déterminées à l’aide du luminomètre 

BERTHOLD AutoLumat Plus LB 953, selon la méthode Microtox® suivant le procédé 

international (OIN 11348-3). Ce test est basé sur la mesure de la bioluminescence des 

bactéries marines Vibrio fischeri (LUMIStox LCK 487, fournies par Hach Lange France SAS) 

exposées aux échantillons. Deux valeurs de l’inhibition de la luminescence en (%) ont été 

calculées après un temps d’exposition de 5 et 15 minutes aux échantillons à 15 °C. Le 

pourcentage d’inhibition de la bioluminescence des bactéries est calculé à partir de la relation 

suivante: 

( ) 100%
0

0

×
−

=
I

R

I
I

Inhibition
                III-2

 

Où I0 représente la bioluminescence initiale des bactéries (sans échantillon), I représente la 

bioluminescence des bactéries après un temps t d’incubation dans le système après exposition 

aux échantillons et 
)(

min)(

bactérieRLU

tRLUblanc
R =  

Le protocole et les étapes de mesure de la luminescence sont détaillés dans l’annexe 3. 
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I- CARACTÉRISATION DU LIXIVIAT DE LA DÉCHARGE CONTR OLÉE DE 

JEBEL CHAKIR 

I-1- CARACTÉRISATION PHYSICO-CHIMIQUES DU LIXIVIAT DE LA 

DÉCHARGE DE JEBEL CHAKIR 

La quantité de Lixiviat nécessaire à ce travail a été prélevée à partir d’un bassin de 

stockage des Lixiviats intermédiaires. Cet échantillon a été transporté directement au 

laboratoire où il a été conservé à 4 °C. 

Le tableau ci-dessous présente quelques caractéristiques du lixiviat de la décharge de Jebel 

Chakir. 

 
Tableau I-1 : Les principales caractéristiques physico-chimiques des lixiviats de Jebel 

Chakir : 

Paramétres Valeur 

Température  29,8°C 

DCO0  (mg L-1) 10200 

COT (mg L-1) 4940 

pH  8,15 

Conductivité (mS cm-1) 39,7 à 23°C 

[Fe] complexés (mmol L-1) 0,135 

 

Le lixiviat prélevé est un mélange liquide brunâtre ayant un pH alcalin, il possède une 

valeur très importante de la demande chimique en oxygène (DCO) témoignant de la forte 

présence de la matière organique dans cette matrice.  

La valeur de la DCO est beaucoup plus importante que la valeur standard exigée par les 

normes Tunisiennes NT 106.002 (annexe 3) relatives aux rejets publics et qui est de l’ordre de 

1000 mg L-1 d’où la nécessité de traiter ce rejet avant son renvoi au réseau de l’ONAS.  

La conductivité du lixiviat est aussi élevée à cause de la présence des ions inorganiques 

tels que les sulfates et les chlorures. 

Il est aussi à signaler que ces lixiviats contiennent une quantité assez importante de fer qui 

peut jouer le rôle de catalyseur lors du traitement par les procédés Fenton. 
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I-2- IDENTIFICATION DE LA MATIÈRE ORGANIQUE PRÈSENT E DANS LE 

LIXIVIAT DE JEBEL CHAKIR 

La Matière Organique (MO) constitue une matrice particulièrement délicate à étudier mais 

surtout à identifier. Les procédures de caractérisation par fractionnement chimique (selon la 

polarité) et physique (selon la taille) présentent des limites liées à la complexité de la matrice. 

Toutefois, une caractérisation précise est nécessaire pour essayer de comprendre l’origine de 

la matière organique, les mécanismes de sa genèse ainsi que les méthodes de traitement 

convenables.  

Ainsi, dans l’objectif d’accéder à la composition de la matière organique du lixiviat, nous 

avons choisi d’utiliser une technique apportant directement une identification de niveau 

structural : la chromatographie en phase gazeuse couplée à un spectromètre de masse 

(CG/SM). 

D’une manière générale, la plupart des techniques de caractérisation demande des 

opérations préalables avant l’analyse de la matière organique. Elles requièrent souvent de 

travailler sur des échantillons suffisamment concentrés et purifiés. L’extraction trouve alors 

un intérêt indéniable pour ces travaux à caractère plus fondamental nécessitant un contrôle 

rigoureux des conditions expérimentales. L’extraction, qui  sous-entend la séparation de la 

phase organique de la phase aqueuse contenant les espèces minérales s’avère même 

indispensable à de nombreux outils de caractérisation pour limiter les interférences lors de 

l’étude structurale des matières organiques. 

La séparation de la fraction organique du lixiviat de Jebel Chakir a été réalisée par des 

extractions liquide-liquide successives en utilisant 30 mL de dichlorométhane suivie d’un 

séchage avec le Na2SO4 anhydre et un passage sur une colonne de gel de silice.  

I-2-1- Conditions chromatographiques d’analyse 

L’identification des contaminants organiques par GC/MS a été réalisée dans les conditions 

suivantes : 

Tableau I-2 : Conditions chromatographiques utilisées en GC/MS : 

Appareil Agilent serie 6890 

Détection Détecteur à impact électronique Agilent 5973 

Colonne HP19091L-133T (30m × 250µm × 0,5 µm) 

Phase stationnaire 50% phényl-méthyl-siloxane 

Pression 0,92 bar 
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Débit 

Vélocité moyenne 

Volume d’injection 

Température d’injection

 

Le programme de température était le suivant

 

                  

L’analyse qualitative par chromatographie gazeuse du lixiviat brut donne le chromatogramme 

présenté dans la figure I-1 : 

Figure I-1 : Chromatogramme par GC/MS de l’extrait par le dichlorométhane du lixiviat brut

60°C 

1,5 mL min-1 

45 cm sec-1 

1 µL 

Température d’injection 250°C 

Le programme de température était le suivant : 

 

L’analyse qualitative par chromatographie gazeuse du lixiviat brut donne le chromatogramme 

Chromatogramme par GC/MS de l’extrait par le dichlorométhane du lixiviat brut

5°C

300°C 
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L’analyse qualitative par chromatographie gazeuse du lixiviat brut donne le chromatogramme 

 

Chromatogramme par GC/MS de l’extrait par le dichlorométhane du lixiviat brut 
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L’identification de la matière organique est réalisée en comparant les spectres de masse des 

produits présents dans la matrice avec ceux des standards qui sont enregistrés dans la 

bibliothèque de l’appareil.  

Le tableau suivant présente la liste des composés organiques présents dans le lixiviat de la 

décharge de Jebel Chakir. 

Tableau I-3 : Liste des produits présents dans les lixiviats de la décharge de Jebel Chakir : 

Identification  
Formule 

chimique 

Masse 

molaire 

(g mol-1) 

Temps de 

rétention 

Qualité 

du pic 

1,2-diphenyl cyclobutane C16H16 208,13 29,53 80 

1,1'-(1,2cyclobutanediyl) 

bis-trans-benzène 
C16H16 208,13 30,68 91 

1,2-benzenedicarboxylic acid, bis(2-
methoxyethyl)ester 

= DMEP 

C14H18O6 282,11 32,64 93 

butylphtalate DBP C16H22O4 278,15 34,85 96 

1,3,3-trimethyl-1-phthalanol  C11H14O2 178,10 35,29 59 

1-(1,1-dimethylethyl)-4-ethenyl 

benzene 
C12H16 160,13 35,86 60 

4 phenylcyclohexane C12H14 158,11 36,71 58 

octadecamethyl cyclononsiloxane C18H54O9Si9 666,17 36,89 27 

Propenedinitrile,(phenylmethylene) C10H6N2 154,05 37,40 72 

1H-purin-6-amine,[2-fluorophenyl] C12H10FN5 243,09 37,84-44,89 59 

isoquinoline C9H7N 129,06 38,15 80 

quinoline ethiodide C11H12IN 285,00 38,55-40,42 64 

propanedinitrile,(2-methylphenyl) C10H8N2 156,07 38,72 59 

1,2-dihydro-1-methyl2,3,1-

benzodiazaborine 
C8H9BN2 144,09 39,99 49 

1,2-dimethyl-3-butenyl benzene C12H16 160,13 41,97 58 

alpha-bromo-p-xylène C8H9Br 183,99 42,58 40 

benzeneacetonitrile,alpha-methylene C9H7N 129,06 42,87 43 

DEHP C24H38 390,28 44,04 91 

ethyl2-fluoro-5-phenyl-4-pentenoate C13H15FO2 222,11 44,24 44 
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bis(2-ethylhexyl)sebacate C26H50O4 426,37 46,24 91 

cyclododecasiloxane C24H72O12Si12 888,23 52,51 80 

 

Ce tableau ne présente qu’une partie de la matière organique présente dans le lixiviat de 

Jebel Chakir. On peut groupés les polluants iddentifiés en plusieurs familles. 

Les composés aromatiques :  tels que le 1,2-diphenyl cyclobutane ; le 1,1' 

(1,2cyclobutanediyl) bis-trans-benzène ; le 1-(1,1-dimethylethyl)-4-ethenyl benzène ; le 1,2-

dimethyl-3-butenyl benzène et le 4 phenylcyclohexane.  

Les phtalates : comme le DMEP, le DEHP, le DBP et le1,3,3-trimethyl-1-phthalanol. Ils sont 

principalement utilisés comme plastifiants pour rendre le PVC souple et flexible [176]. Les 

phtalates sont présents aussi dans de nombreux produits de consommation courante  tels que 

les emballages alimentaires, les revêtements de sol, le matériel médical… Ils sont peu liés à 

leur matrice donc ils migrent rapidement d’où leur présence à des concentrations assez 

importantes dans les lixiviats (supérieur à 460 µg L-1) [177-182]. 

Autre plastifiants :  le bis(2-ethylhexyl)sebacate. 

Les siloxanes : Le cyclododecasiloxane et l’octadecamethyl cyclononsiloxane. Les siloxanes 

peuvent être trouvés dans les cosmétiques, les déodorants, les enduits hydrophobes pour pare-

brise et dans certains savons. Ils ont été identifiés dans les lixiviats de décharge [183]. 

Les composés bromés :  tels que le 1,2-dihydro-1-methyl2,3,1-benzodiazaborine et le alpha-

bromo-p-xylène. Ce sont des produits utilisés généralement comme retardateur de flamme. 

Les quinoléines : telles que l’isoquinoléine et la quinoléine ethiodide. La quinoléine et ses 

dérivés azotés polycycliques sont extraits du goudron de houille, du schiste bitumeux ou du 

pétrole. Ils sont utilisés comme solvants dans l’industrie des colorants et des peintures comme 

ils sont présents dans les produits pharmacologiques et antiseptiques. A cause de leur grande 

solubilité et leur faible biodégradabilité, les quinoléines sont classées parmi les polluants les 

plus présents dans les eaux souterraines et le sol [184]. Les quinoléines ont été aussi 

identifiées dans 9 échantillons de lixiviats prélevés de différentes décharges au Japon [185].  

� Pour la suite du travail, nous avons choisi deux molécules modèles appartenant chacune à 

une des familles de polluants organiques présents dans le lixiviat de Jebel Chakir. 
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L’anhydride phtalique a été choisi comme molécule modèle de la famille des phtalates vu 

qu’il constitue le composé principal pour la fabrication de ces derniers.

 De la famille des quinoléines

utilisé comme fongicide et bactéricide. Ces deux molécules vont être traitées par la suite par 

les différents procédés d’oxydation avancée.

Le tableau I-4 présente la formule chimique ainsi que les propriétés physico

deux molécules étudiées. 

Tableau I-4 : Propriétés physico

 

Formule semi-développée

Formule brute 

Masse molaire 

Etat physique 

Température d’ébullition

Solubilité dans l’eau (g L-1) à 20°C

 

 

L’anhydride phtalique a été choisi comme molécule modèle de la famille des phtalates vu 

qu’il constitue le composé principal pour la fabrication de ces derniers. 

De la famille des quinoléines nous avons choisi le 8-hydroxyquinoléine sulfate qui est 

utilisé comme fongicide et bactéricide. Ces deux molécules vont être traitées par la suite par 

les différents procédés d’oxydation avancée. 

4 présente la formule chimique ainsi que les propriétés physico

Propriétés physico-chimiques des deux polluants étudiés : 

Anhydride phtalique 
8-hydroxyquinoléine 

développée 

 

C8H4O3 C

148,11 

Cristaux blancs brillants Poudre cristalline jaune

Température d’ébullition 284°C 

) à 20°C 6,2 

O

O

O
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L’anhydride phtalique a été choisi comme molécule modèle de la famille des phtalates vu 

hydroxyquinoléine sulfate qui est 

utilisé comme fongicide et bactéricide. Ces deux molécules vont être traitées par la suite par 

4 présente la formule chimique ainsi que les propriétés physico-chimiques des 

hydroxyquinoléine 

sulfate 

 

C18H16N2O6S 

388,44 

Poudre cristalline jaune 

- 

100 
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                 TRAITEMENT DES PHTHALATES PAR 

LES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE 
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I- INTRODUCTION 

Les phtalates représentent un groupe de composés organiques employés couramment 

comme plastifiants pour améliorer la flexibilité et la longévité des plastiques à base de 

polychlorure de vinyle (PVC) (la proportion des phtalates peut atteindre jusqu’à 50% dans 

certains produits, notamment dans les sacs en plastique). Puisqu'ils ne sont pas chimiquement 

liés au polymère, les phtalates peuvent s’échapper des produits pendant l'utilisation ou après 

disposition. En outre, plusieurs usines produisent de grandes quantités d'eau usagée contenant 

des concentrations élevées de phtalates.  

Les phtalates sont considérés comme les polluants les plus redoutés à cause de leur effet de 

perturbateurs endocriniens. Six phtalates ont été reconnus comme des polluants prioritaires 

par l’Agence de Protection de l’Environnement aux états unis (USEPA), à savoir, le di-methyl 

phthalate (DMP), le di-éthyl phthalate (DEP), le di-n-butyl phthalate (DnBP), le benzyl butyl 

phthalate (BBP), le DEHP et le di-octyl phthalate (DOP). A cause de la forte abondance 

d’objets contenant des phtalates dans les déchets solides municipaux, une concentration très 

élevée de ces derniers a été trouvée dans les lixiviats (supérieure à 460 µg L-1 dans certains 

lixiviats) [177]. 

Par conséquent, en raison de leur importante production et consommation ainsi que leur 

haute toxicité, il s’avère nécessaire de développer des méthodes de traitement économiques et 

écologiques capables d’éliminer ces polluants. 

Les traitements les plus utilisées pour l’élimination des phtalates sont les traitements 

biologiques qui sont basés sur l’utilisation des microorganismes sous des conditions aérobies 

[186] ou anaérobies [187]. Cependant, des études ont montrés que les phtalates à longue 

chaine carbonée sont faiblement dégradés [188] et peuvent être considérés comme 

récalcitrants aux traitements biologiques [189]. 

D’autre part, plusieurs études ont montrés que les procédés d’oxydation avancée (POA) 

représentent une alternative économique et écologique très efficace pour l’élimination de la 

majorité des polluants organiques persistants (POPs) [190-193]. 

Dans ce travail, nous allons nous intéresser au traitement de l’anhydride phtalique 

(molécule modèle appartenant à la famille des phtalates) par différents procédés d’oxydation 

avancée. 
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II- TRAITEMENT DE L’ANHYDRIDE PHTALIQUE PAR PLASMA D’AI R 

HUMIDE 

II-1 INTRODUCTION  

Dans cette partie nous allons étudier l’oxydation de l’anhydride phtalique par plasma d’air 

humide. Ce procédé combine 

oxydant, il permet de dégrader efficacement les polluants organiques biorécalcitants.

En premier lieu, certaines propriétés du plasma non thermique seront étudiées avant la 

détermination  des conditions expérimentales de dégradation, à savoir

concentration du catalyseur. Par ailleurs, l'évolution du carbone organique total sera suivie en 

fonction du temps de traitement.

II-2- MISE EN ÉVIDENCE DES PROPRIÉTÉS DU PLASMA 

II-2-1- Suivi du pH et de la conductivité 

Un volume de 0,2 L d'une solution de soude 10

décharge d'arc glissant avec un débit d'air Q = 650 L h

surface du liquide et le plasma. A des intervalles de temps réguliers, des prélèvement

effectués à partir de la solution traitée sont analysés afin de suivre l'évolution du pH. Les 

résultats obtenus sont résumés sur la figure II

Figure II-1: Évolution du pH d’une solution de soude 10

plasma d'air humide

La figure II-1 montre que le pH de la solution ne change pas pendant les 15 premières 

minutes et qu’au bout de vingt minutes d’exposition au plasma d’air humide, le 
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Dans cette partie nous allons étudier l’oxydation de l’anhydride phtalique par plasma d’air 

 plusieurs types de POA simultanément et grâce à s

oxydant, il permet de dégrader efficacement les polluants organiques biorécalcitants.

En premier lieu, certaines propriétés du plasma non thermique seront étudiées avant la 

détermination  des conditions expérimentales de dégradation, à savoir

concentration du catalyseur. Par ailleurs, l'évolution du carbone organique total sera suivie en 

fonction du temps de traitement. 

MISE EN ÉVIDENCE DES PROPRIÉTÉS DU PLASMA  

Suivi du pH et de la conductivité  

L d'une solution de soude 10-2 M est soumis à l'effluvage électrique de la 

décharge d'arc glissant avec un débit d'air Q = 650 L h-1
 et à une distance de 2,5 cm entre la 

surface du liquide et le plasma. A des intervalles de temps réguliers, des prélèvement

effectués à partir de la solution traitée sont analysés afin de suivre l'évolution du pH. Les 

résultats obtenus sont résumés sur la figure II-1. 

Évolution du pH d’une solution de soude 10-2 M au cours du traitement par 

plasma d'air humide : V = 0,2 L ; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm.

1 montre que le pH de la solution ne change pas pendant les 15 premières 

minutes et qu’au bout de vingt minutes d’exposition au plasma d’air humide, le 

10 20 30 40

temps (min) 
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TRAITEMENT DE L’ANHYDRIDE PHTALIQUE PAR PLASMA D’AI R 

Dans cette partie nous allons étudier l’oxydation de l’anhydride phtalique par plasma d’air 

plusieurs types de POA simultanément et grâce à son caractère 

oxydant, il permet de dégrader efficacement les polluants organiques biorécalcitants. 

En premier lieu, certaines propriétés du plasma non thermique seront étudiées avant la 

détermination  des conditions expérimentales de dégradation, à savoir, la nature et la 

concentration du catalyseur. Par ailleurs, l'évolution du carbone organique total sera suivie en 

M est soumis à l'effluvage électrique de la 

et à une distance de 2,5 cm entre la 

surface du liquide et le plasma. A des intervalles de temps réguliers, des prélèvements 

effectués à partir de la solution traitée sont analysés afin de suivre l'évolution du pH. Les 

 

M au cours du traitement par 

; d = 2,5 cm. 

1 montre que le pH de la solution ne change pas pendant les 15 premières 

minutes et qu’au bout de vingt minutes d’exposition au plasma d’air humide, le pH décroit de 

50
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12 à 4. Ceci peut être expliqué par le pouvoir tampon du couple HNO2/NO2
- (pKa = 3,3) 

[194].  

 D’autre part, la diminution du pH peut être expliquée par l’augmentation de la quantité de 

NO au cours du temps ; un composé précurseur de la formation de NO2, N2O4, N2O5, HNO2  

et HNO3  qui sont responsables du pouvoir acide du plasma [195]. Ces espèces sont formées 

dans la phase gazeuse et à l'interface du plasma/liquide [195]. D'autre part, les espèces NO2, 

N2O4 et N2O5 sont hydratées dans le milieu aqueux pour générer les acides HNO2 et HNO3 

[196]. 

D’autres travaux ont étudié la variation du pH d’une même solution exposée à différents 

gaz plasmogènes et ont montré qu’avec l’oxygène, l’air ou l’argon, on a toujours la même 

valeur du pH final [197].  

La diminution de la valeur du pH est accompagnée par une augmentation de la 

conductivité de la solution. En effet, après 50 minutes d’exposition, la conductivité passe de 0 

à 2500 µS cm-1. Ceci peut être expliqué par la formation des ions hydronium H3O
+ provenant 

de l’ensemble des bombardements électriques et ioniques durant le traitement (réaction II-1 et 

II-2) [198]. 

H2O  +  e-  →  H2O
+  +  2e-         II-1 

2 H2O
+  →  ●OH  +  H3O

+               II-2 

La réaction II-1 peut avoir lieu directement dans la phase aqueuse ou gazeuse, elle est très 

rapide et est directement suivie par la formation de l’ion hydronium  et du radical hydroxyle.  

II-2-2- Suivi des ions nitrites et nitrates 

L’étude de l’évolution des ions nitrates et nitrites a été réalisée dans des travaux antérieurs 

(figure II-2) : 
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Figure II-2  : Évolution de la concentration des ions NO3
- et NO2

- formés lors du 

traitement de l’eau distillée par plasma d’air humide en fonction du temps de 

traitement. (♦) NO3
-, (■) NO2

- ; V = 200 mL; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm [199]. 

Où Q représente le débit d’air injecté 

Cette figure montre que la formation des ions nitrites et nitrates commence dès la première 

minute d’exposition. La concentration des ions nitrites atteint son maximum au bout de 10 

minutes puis commence à diminuer progressivement. Par contre, la concentration des ions 

nitrates ne cesse pas d’augmenter et après 40 minutes d’exposition elle dépasse celle des 

nitrites. Ceci peut être expliqué par le fait que les NO2
- s’oxydent au fur et à mesure pour 

donner les NO3
- [194,198]. 

� Pour conclure, on peut dire que le procédé « Glidarc » présente un milieu très chargé en 

espèces oxydantes à caractère acide, d’où son intérêt pour le traitement des effluents chargés 

en POPs.   

II-3-  ÉTUDE DE LA DÉGRADATION DE L’ANHYDRIDE PHTAL IQUE  

Durant plusieurs années, le procédé de plasma d’air humide a prouvé son efficacité pour le 

traitement des rejets contenant plusieurs types de polluants organiques [200-203]. 

Récemment, de nombreux études ont essayé d’améliorer l’efficacité de ce procédé et de 

profiter au maximum des espèces réactives formées en le combinant avec d’autres procédés 

d’oxydation avancée tels que le procédé Fenton [201,204], la photocatalyse hétérogène à 

travers l’ajout de TiO2 [205,206] ou même la combinaison des trois procédés [207]. 
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Dans notre étude, nous avons essayé d’étudier l’élimination de l’anhydride phtalique par 

ces différents procédés en optimisant les conditions opératoires, soit la nature et la 

concentration du catalyseur employé. 

II-3-1- Étude de la dégradation de l’anhydride phtalique par Glidarc/procédé 

Fenton  

Afin d’augmenter l’efficacité du procédé Glidarc et exploiter la quantité excessive de 

peroxyde d’hydrogène formé dans la phase liquide, il s’avère intéressant d’ajouter une 

quantité bien déterminée de fer. En effet, l’introduction d’ions ferreux ou ferriques au sein de 

la solution permet de réagir avec le peroxyde d’hydrogène et de produire une quantité 

supplémentaire de radical hydroxyle, un oxydant non sélectif et très puissant, selon la réaction 

de Fenton (réaction II-3) [208-210].  

H2O2  +  Fe2+  →  Fe3+  +  OH−  +  ●OH       II-3 

II-3-1-1- Effet de la concentration de Fe2+  

Une solution d'anhydride phtalique 0,05 mM a été soumise à la décharge électrique 

glissante sous un débit d'air fixé à 650 L h-1
 et à une distance entre la surface de la solution et 

l'arc glissant de 2,5 cm. Pour assurer le bon fonctionnement du procédé Fenton, le pH de la 

solution initiale est ajusté à 3 avec de l'acide sulfurique. La concentration des ions ferreux 

ajoutés varie de 0,1 à 1 mM et l'évolution de la quantité d’anhydride phtalique au cours du 

temps d'exposition à l'arc glissant est suivie par HPLC. 

Les résultats obtenus sont résumés sur la figure II-3. 
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Figure II-3 : Influence de la concentration des ions Fe

aqueuse d'anhydride phtalique par plasma d'air humide

V = 0,2 L

Il en ressort de ces résulta

de l’anhydride phtalique par plasma d’air humide. L’ajout de 0,2 mM Fe

un taux de traitement de 56% après 120 min de traitement comparé à 28% sans ajout de 

catalyseur. En effet, la quantité d’ion ferreux ajoutée permet d’augmenter la production des 

radicaux hydroxyles selon la réaction de Fenton (réaction II

Les ions ferriques produits par la réaction de Fenton réagissent à leur tour avec le 

peroxyde d’hydrogène pour régénérer le Fe

Fe3+ + H

D’autre part, la figure II-

dépend aussi de la quantité initiale de Fe

concentration du catalyseur de 0,1 à 0,5 m

70% après 120 min de traitement

sur la dégradation du polluant et la cinétique de la réaction redevient lente. Ceci peut être 

expliqué par l’augmentation du taux des réactions parasites qui consomment 

hydroxyles telle que la réaction (II

Fe2+ + ●OH → Fe3+
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Influence de la concentration des ions Fe2+ sur la dégradation d'une solution 

aqueuse d'anhydride phtalique par plasma d'air humide :

V = 0,2 L; C0 = 0,05 mM; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm. 

résultats que l’ajout d’ions ferreux améliore l’efficacité du traitement 

par plasma d’air humide. L’ajout de 0,2 mM Fe2+

un taux de traitement de 56% après 120 min de traitement comparé à 28% sans ajout de 

catalyseur. En effet, la quantité d’ion ferreux ajoutée permet d’augmenter la production des 

ydroxyles selon la réaction de Fenton (réaction II-3).  

Les ions ferriques produits par la réaction de Fenton réagissent à leur tour avec le 

peroxyde d’hydrogène pour régénérer le Fe2+  (réaction II-4): 

H2O2 → Fe2+ + HO2
● + H+   

-3  montre que le taux d’élimination de l’anhydride phtalique 

dépend aussi de la quantité initiale de Fe2+ ajoutée. En effet, l’augmentation de la 

concentration du catalyseur de 0,1 à 0,5 mM  fait passer le rendement d’élimination de 46 à 

rès 120 min de traitement. Toutefois, l'ajout excessif du catalyseur agit négativement 

sur la dégradation du polluant et la cinétique de la réaction redevient lente. Ceci peut être 

expliqué par l’augmentation du taux des réactions parasites qui consomment 

hydroxyles telle que la réaction (II-5)  [211,212]: 

3+ + OH-        k = 2.3 × 108  M  s−1   [211

50 100 150
Temps d'électrolyse (min) 

[Fe2+] = 0,1 mM

[Fe2+] = 0,2 mM

[Fe2+] = 0,5 mM

[Fe2+] = 1,0 mM

Sans Fe2+

 80 

 

la dégradation d'une solution 

: 

l’ajout d’ions ferreux améliore l’efficacité du traitement 
2+ permet d’atteindre 

un taux de traitement de 56% après 120 min de traitement comparé à 28% sans ajout de 

catalyseur. En effet, la quantité d’ion ferreux ajoutée permet d’augmenter la production des 

Les ions ferriques produits par la réaction de Fenton réagissent à leur tour avec le 

II-4 

3  montre que le taux d’élimination de l’anhydride phtalique 

ajoutée. En effet, l’augmentation de la 

fait passer le rendement d’élimination de 46 à 

Toutefois, l'ajout excessif du catalyseur agit négativement 

sur la dégradation du polluant et la cinétique de la réaction redevient lente. Ceci peut être 

expliqué par l’augmentation du taux des réactions parasites qui consomment les radicaux 

211]          II-5 
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II-3-1-2- Effet de la concentration de Fe

L’élimination de l’anhydride phtaliq

précédemment . On a fait varier la concentration initiale de Fe

des résultats sont représentés dans la figure II

Figure II-4 : Influence de la concentration des ions Fe

aqueuse d'anhydride phtalique par plasma d'air humide

V = 0,2 L; C

Cette figure montre que l’ajout d’ions ferriques permet d’augmenter l’efficacité du système 

et que l’augmentation de la concentration initiale de ce catalyseur de 0,1 à 0,5 mM

le rendement de transformation 

d’exposition au plasma d’air humide. Toutefois, pour des concentrations très importantes

catalyseur, en l’occurrence 1 m

expliqué par l’apparition de réactions parasites entre le Fe

former le radical hydroperoxyle qui est moins réactif que le radical hydroxyle (réactions II

et II-7) [213] : 

Fe3+  +

                  Fe–OOH

Par conséquent, 0,5 mM est la conce

l’efficacité de ces deux catalyseurs à cette même concentration (figure II
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Effet de la concentration de Fe3+  

L’élimination de l’anhydride phtalique a été conduite dans les mêmes 

. On a fait varier la concentration initiale de Fe3+ de 0,1 à 1 mM

des résultats sont représentés dans la figure II-4 : 

Influence de la concentration des ions Fe3+ sur la dégradation d'une solution 

aqueuse d'anhydride phtalique par plasma d'air humide :

V = 0,2 L; C0 = 0,05 mM; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm. 

figure montre que l’ajout d’ions ferriques permet d’augmenter l’efficacité du système 

de la concentration initiale de ce catalyseur de 0,1 à 0,5 mM

de transformation  de l’anhydride phtalique de 43 à 54% après 180 minutes 

d’exposition au plasma d’air humide. Toutefois, pour des concentrations très importantes

1 mM, la cinétique de dégradation redevient lente. Ceci peut être 

expliqué par l’apparition de réactions parasites entre le Fe3+ et le peroxyde d’hydrogène pour 

former le radical hydroperoxyle qui est moins réactif que le radical hydroxyle (réactions II

+  H2O2  →   Fe–OOH2+  +  H+     

OOH2+ → HO2
●  +  Fe2+          

M est la concentration optimale du catalyseur mais reste à comparer 

l’efficacité de ces deux catalyseurs à cette même concentration (figure II-5). 

50 100 150
temps d'électrolyse (min)

[Fe3+] = 0,1 mM

[Fe3+] = 0,2 mM

[Fe3+] = 0,5 mM

[Fe3+] = 1,0 mM

Sans Fer
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ue a été conduite dans les mêmes conditions citées 

de 0,1 à 1 mM. L’ensemble 

 

sur la dégradation d'une solution 

: 

figure montre que l’ajout d’ions ferriques permet d’augmenter l’efficacité du système 

de la concentration initiale de ce catalyseur de 0,1 à 0,5 mM fait passer 

de l’anhydride phtalique de 43 à 54% après 180 minutes 

d’exposition au plasma d’air humide. Toutefois, pour des concentrations très importantes de 

M, la cinétique de dégradation redevient lente. Ceci peut être 

et le peroxyde d’hydrogène pour 

former le radical hydroperoxyle qui est moins réactif que le radical hydroxyle (réactions II-6 

II-6 

 II-7 

mais reste à comparer 

5).  
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Figure II-5 : Influence de la nature du catalyseur sur la dégradation d'une solution 

d'anhydride phtalique par plasma d'air humide

V = 0,2 L

Cette figure montre qu’à la même concentration, les ions ferreux favorisent une meilleure 

cinétique de dégradation par rapport aux ions ferriques. H

constat par le fait que le Fe3+ d

réagir avec le peroxyde d’hydrogène suivant la réaction de Fenton.

II-3-2- Étude de la disparition de l’anhydride phtalique par 

hétérogene  

La photocatalyse des composés organiques en utilisant les particules de TiO

plusieurs avantages, elle est largement utilisée dans la minéralisation des contamin

présents dans les eaux usées. La combinaison entre le traitement photochimique et la 

photocatalyse améliore d’avantage l’efficacité du traitement 

photodégradation peut avoir lieu suivant plusieurs voies impliquant, par exe

d’électrons de l’état excité de la molécule adsorbée à la surface de la particule de TiO

bande de conduction de ce dernier. TiO

valence et sa bande de conduction. Les énergies 

0,1 V ; ce qui signifie que sa bande interdite est de 3,2 V et qu’il absorbe dans le domaine UV 

(λ < 387 nm). Lorsque la suspension de TiO

interdite du semi-conducteur, c

de valence à la bande de conduction donnant ainsi naissance à une paire électron/trou qui peut 

initier une série de réactions chimiques permettant ainsi de 
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Influence de la nature du catalyseur sur la dégradation d'une solution 

d'anhydride phtalique par plasma d'air humide : 

V = 0,2 L; C0 = 0,05 mM; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm. 

Cette figure montre qu’à la même concentration, les ions ferreux favorisent une meilleure 

cinétique de dégradation par rapport aux ions ferriques. Hao et al. [207

doit se transformer tout d’abord en Fe2+ pour qu’il puisse ensuite 

réagir avec le peroxyde d’hydrogène suivant la réaction de Fenton. 

tude de la disparition de l’anhydride phtalique par Glidarc

La photocatalyse des composés organiques en utilisant les particules de TiO

plusieurs avantages, elle est largement utilisée dans la minéralisation des contamin

présents dans les eaux usées. La combinaison entre le traitement photochimique et la 

photocatalyse améliore d’avantage l’efficacité du traitement [205,213-215

photodégradation peut avoir lieu suivant plusieurs voies impliquant, par exe

d’électrons de l’état excité de la molécule adsorbée à la surface de la particule de TiO

bande de conduction de ce dernier. TiO2 a une énergie d’excitation adéquate entre sa bande de 

valence et sa bande de conduction. Les énergies respectives de ces deux bandes sont 3,1 et 

; ce qui signifie que sa bande interdite est de 3,2 V et qu’il absorbe dans le domaine UV 

nm). Lorsque la suspension de TiO2 est irradiée par une énergie supérieure à la bande 

ducteur, cette dernière se traduit par le passage d’un électron de la bande 

de valence à la bande de conduction donnant ainsi naissance à une paire électron/trou qui peut 

initier une série de réactions chimiques permettant ainsi de dégrader les polluants

50 100 150
temps d'électrolyse (min)

[Fe3+] = 0,5 mM

[Fe2+] = 0,5 mM
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Influence de la nature du catalyseur sur la dégradation d'une solution aqueuse 

Cette figure montre qu’à la même concentration, les ions ferreux favorisent une meilleure 

207] ont expliqué ce 

pour qu’il puisse ensuite 

Glidarc/photocatalyse 

La photocatalyse des composés organiques en utilisant les particules de TiO2 présente 

plusieurs avantages, elle est largement utilisée dans la minéralisation des contaminants 

présents dans les eaux usées. La combinaison entre le traitement photochimique et la 

215]. Le procédé de 

photodégradation peut avoir lieu suivant plusieurs voies impliquant, par exemple, un transfert 

d’électrons de l’état excité de la molécule adsorbée à la surface de la particule de TiO2 à la 

a une énergie d’excitation adéquate entre sa bande de 

respectives de ces deux bandes sont 3,1 et -

; ce qui signifie que sa bande interdite est de 3,2 V et qu’il absorbe dans le domaine UV 

est irradiée par une énergie supérieure à la bande 

ette dernière se traduit par le passage d’un électron de la bande 

de valence à la bande de conduction donnant ainsi naissance à une paire électron/trou qui peut 

dégrader les polluants organiques 



Résultats et Discussion 

 

 

Thèse de doctorat 
 

[216]. L’électron photogénéré 

superoxyde O2
●− et le trou de la bande de valence 

organiques ou les ions hydroxydes 

en radicaux hydroxyles ●OH [

TiO2+hυ → TiO2 (e

O2 + ecb
−  →  O2

●− 

H2O  +  hvb
+  →  ●

●OH  +  RH  →  R

R●  +  O2  →  R′COO

Nous avons étudié la minéralisation de l'anhydride phtalique par plasma d'air humide en 

présence de TiO2. Par ailleurs, une optimisation de la concentration de ce photocatalyseur a 

été étudiée en la faisant varier de 0 à 0,8 g L

figure II-6. 

Figure II-6 : Influence de la quantité ajoutée de TiO

aqueuse d'anhydride phtalique par plasma d'air humide

V = 0,2 L; C

La figure II-6 montre que l’efficacité du traitement augmente de 39 à 77% après 180 min 

de traitement lorsque la quantité de TiO

fait que l'augmentation de la concentration du photocatalyseur TiO

glissant augmente la quantité de peroxyde d'hydrogène résiduel, ce qui augmente la quantité 
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. L’électron photogénéré (ecb
−) réagit avec l’O2 adsorbé pour donner 

et le trou de la bande de valence (hvb
+) oxyde directement les molécules 

organiques ou les ions hydroxydes –OH ou la molécule d’eau adsorbée sur la surface le TiO

[217,218] : 

(ecb
− + hvb

+)      
−          

●OH  +  H+       

R● +  H2O        

′COO●  →  R●′  +  CO2     

Nous avons étudié la minéralisation de l'anhydride phtalique par plasma d'air humide en 

. Par ailleurs, une optimisation de la concentration de ce photocatalyseur a 

été étudiée en la faisant varier de 0 à 0,8 g L-1. Les résultats obtenus sont représentés sur la 

Influence de la quantité ajoutée de TiO2 sur la décoloration d'une solution 

aqueuse d'anhydride phtalique par plasma d'air humide :

V = 0,2 L; C0 = 0,05 mM; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm. 

6 montre que l’efficacité du traitement augmente de 39 à 77% après 180 min 

de traitement lorsque la quantité de TiO2 passe de 0 à 0,4 g L-1. Ceci peut être expliqué par le 

fait que l'augmentation de la concentration du photocatalyseur TiO2 dan

glissant augmente la quantité de peroxyde d'hydrogène résiduel, ce qui augmente la quantité 

40 80 120 160

temps d'électrolyse (min)

[TiO2] = 0,2 g L-1
[TiO2] = 0,4 g L-1
[TiO2] = 0,6 g L-1
[TiO2] = 0,8 g L-1
Sans TiO2

 83 

adsorbé pour donner le radical anion 

oxyde directement les molécules 

OH ou la molécule d’eau adsorbée sur la surface le TiO2 

 II-8 

 II-9  

 II-10 

 II-11 

 II-12 

Nous avons étudié la minéralisation de l'anhydride phtalique par plasma d'air humide en 

. Par ailleurs, une optimisation de la concentration de ce photocatalyseur a 

résultats obtenus sont représentés sur la 

 

sur la décoloration d'une solution 

: 

6 montre que l’efficacité du traitement augmente de 39 à 77% après 180 min 

. Ceci peut être expliqué par le 

dans la décharge d'arc 

glissant augmente la quantité de peroxyde d'hydrogène résiduel, ce qui augmente la quantité 

160
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des radicaux hydroxyles formés. En revanche, pour des concentrations de TiO2 supérieures à 

0,4 g L-1, l’efficacité du traitement diminue. Ceci peut être expliqué par le fait qu'une 

concentration élevée de TiO2 augmente le dépôt de particules qui empêcheront la diffusion de 

la lumière dans la solution  d'où la diminution de l'efficacité [216,218]. Khelifa et al. [215] 

ont montré aussi que l’efficacité de la photocatalyse par TiO2 dépend de la forme de ce 

dernier ; ils ont montré que la forme anatase est beaucoup plus efficace que la forme rutile.  

II-4- COMPARAISON DES CATALYSEURS  

La figure II-7 présente une comparaison des effets des différents catalyseurs sur la 

dégradation de l’anhydride phtalique par plasma d’air humide. A partir de cette figure, on 

peut déduire que le catalyseur joue un rôle important dans ce type de traitement, comme on 

peut remarquer que la disparition de ce polluant est plus rapide en combinant le procédé 

Glidarc avec la phtocatalyse qu’en le combinant avec le procédé Fenton. En effet, le taux de 

transformation l’anhydride phtalique est, après trois heures de traitement, de 54% en utilisant 

le Fe2+ comme catalyseur (dans les conditions optimales) et est de 77% en utilisant le TiO2. 

Par conséquent, pour améliorer le rendement d’élimination de l’anhydride phtalique, on a 

combiné les deux procédés (Fenton et photocatalyse hétérogène) avec le système Glidarc.  

Cette figure montre que la combinaison des deux catalyseurs (Fe2+ et TiO2) dans leurs 

concentrations optimales, déterminées dans les paragraphes précédents, améliore légèrement 

l'efficacité du traitement de l'anhydride phtalique par le procédé Glidarc, elle est de l’ordre de 

78 % après 3 heures de traitement. Ce phénomène a été observé aussi par Hao et al. [207], 

Lors de l’étude de la disparition du para-chlorophénol. Ils l’ont expliqué  par le fait que la 

combinaison de ces deux procédés permet de produire d’avantage d’espèces actives dans la 

solution, notamment,  le peroxyde d’hydrogène, qui en présence des ions ferreux, génère 

d'autant plus de radicaux hydroxyles ce qui  améliore l'oxydation du polluant. 
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Figure II-7 : Étude de l’effet de la 

phtalique par plasma d’air humide

V = 0,2 L; C

Une solution d’anhydride phtalique 

présence des deux catalyseurs 

précédemment). Des prélèvements ont été réalisés dans des intervalles 

heures sur une durée de 10 heures afin de suivre l’évolution du carbone organique total au 

cours du traitement. Les résultats de l’abattement du COT en fonction du temps sont illustrés 

sur la figure II-8. 

On peut voir à partir de cette figure que le COT décroit progressivement au cours du temps 

de traitement jusqu'à atteindre un taux d’abattement de 62% après 10 heures d’exposition à 

l’effluvage électrique. D’autre part, la vitesse de la réaction diminue ap

dû au fait que les acides carboxyliques formés lors du traitement sont plus difficiles à oxyder 

que les composés aromatiques 
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[Fe2+] = 0,5 mM

[Fe2+] = 0,5 mM+[TiO2] = 0,4 g L

Étude de l’effet de la nature du catalyseur sur la dégradation de l’anhydride 

phtalique par plasma d’air humide : 

V = 0,2 L; C0 = 0,05 mM; Q = 650 L h-1; d = 2,5 cm. 

Une solution d’anhydride phtalique 0,05 mM a été traité par plasma d’air humide en 

présence des deux catalyseurs Fe2+ et TiO2 (dans les conditions optimales déterminées 

précédemment). Des prélèvements ont été réalisés dans des intervalles de temps 

heures sur une durée de 10 heures afin de suivre l’évolution du carbone organique total au 

ment. Les résultats de l’abattement du COT en fonction du temps sont illustrés 

On peut voir à partir de cette figure que le COT décroit progressivement au cours du temps 

de traitement jusqu'à atteindre un taux d’abattement de 62% après 10 heures d’exposition à 

l’effluvage électrique. D’autre part, la vitesse de la réaction diminue après 6 heures. Ceci est  

dû au fait que les acides carboxyliques formés lors du traitement sont plus difficiles à oxyder 

que les composés aromatiques [219]. 
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Sans catalyseur [Fe3+] = 0,5 mM

[Fe2+] = 0,5 mM [TiO2] = 0,4 g L-1
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 85 

 

nature du catalyseur sur la dégradation de l’anhydride 

a été traité par plasma d’air humide en 

(dans les conditions optimales déterminées 

de temps réguliers de 2 

heures sur une durée de 10 heures afin de suivre l’évolution du carbone organique total au 

ment. Les résultats de l’abattement du COT en fonction du temps sont illustrés 

On peut voir à partir de cette figure que le COT décroit progressivement au cours du temps 

de traitement jusqu'à atteindre un taux d’abattement de 62% après 10 heures d’exposition à 

rès 6 heures. Ceci est  

dû au fait que les acides carboxyliques formés lors du traitement sont plus difficiles à oxyder 

150



Résultats et Discussion 

 

 

Thèse de doctorat  86 

 

 

Figure II-8 : Évolution du taux d’abattement du COT au cours du traitement par plasma d'air 

humide combiné avec le procédé Fenton et la photocatalyse hétérogène avec TiO2 : V = 0,2 

L ; C0 = 0,05 mM ; [Fe2+] = 0,5 mM ; [TiO2] = 0,4 g L-1 ; Q = 650 L h-1 ;  

d = 2,5 cm. 

II-5- CONCLUSION 

Le procédé Glidarc, est une source de production du plasma non thermique qui génère des 

espèces très réactives comme les ●OH, HO2
●, H2O2, O● et O3. Ces espèces présentent un 

pouvoir oxydant très important et sont capables d’attaquer les polluants organiques 

persistants. Le procédé Glidarc présente aussi un caractère acide dû à la présence des acides 

nitreux et nitrique en solution. Ces propriétés acide et oxydante ont été exploitées pour la 

dégradation  de l’anhydride phtalique. 

Afin d’améliorer l'efficacité de dégradation de l’anhydride phtalique, le système Glidarc a 

été combiné avec le procédé Fenton et la photocatalyse hétérogène avec TiO2. Ainsi, une 

optimisation de la concentration et de la nature du catalyseur (Fe2+, Fe3+ et TiO2) a été 

effectuée. Les résultats obtenus ont montré que le fer ferreux donne une dégradation plus 

efficace de l’anhydride phtalique comparée à l'utilisation du fer ferrique (74% avec le Fe2+ et 

seulement 54% avec le Fe3+ après 3 heures de traitement). 

D'autre part, la teneur du dioxyde de titane ajouté a été optimisée. Une teneur massique de 

0,4 g L-1 de TiO2 par litre de solution traitée s'est révélée très efficace pour la dégradation de 

l'anhydride phtalique. En effet, un taux de dégradation  de 77 % est obtenu après 3 h 

d'exposition à l'effluvage de l'arc électrique. Ainsi, l’oxydation de l’anhydride phtalique a été 

étudiée en présence des deux catalyseurs (Fe2+ et TiO2). La combinaison de ces deux procédés 

avec le plasma non thermique améliore d’avantage la dégradation du polluant étudié. Dans les 
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conditions opératoires optimales ainsi définies, l'évolution de l'abattement du carbone 

organique a été suivie en fonction du temps de traitement. Après 10 h de traitement, 62% du 

COT initial ont été minéralisés. 

Les résultats obtenus montrent que le plasma non thermique permet d’éliminer l’anhydride 

phtalique. Toutefois, une minéralisation totale nécessite un temps de traitement beaucoup plus 

important. Par conséquent, nous avons essayé d'étudier la dégradation et la minéralisation de 

ce polluant, par le procédé électro-Fenton. 

III- ÉLIMINATION DE L’ANHYDRIDE PHTALIQUE PAR LE PR OCÉDÉ 

ÉLECTRO-FENTON 

III-1- INTRODUCTION 

L'électrochimie offre un moyen formidable pour effectuer la réaction de Fenton de manière 

efficace, économique et écologique. Il s’agit d’effectuer la production du réactif de Fenton 

(H2O2 et Fe2+) en solution par électrochimie, qui conduit ensuite à la formation des radicaux 

hydroxyles ; c’est le procédé électro-Fenton.   

L'un des avantages majeurs de ce procédé est d'assurer une production in situ et contrôlée 

de radicaux hydroxyles sans introduction d'oxydant, ni de grandes quantités de catalyseur 

dans le milieu de telle sorte que l'effluent puisse être directement rejeté dans l'environnement 

après traitement. 

Dans cette partie, nous avons étudié la dégradation de l’anhydride phtalique et la 

minéralisation de sa solution aqueuse par le procédé électro-Fenton. Ce travail comporte : 

� Une étude de l’effet des paramètres expérimentaux sur la cinétique de dégradation de 

l’anhydride phtalique par les radicaux hydroxyles ; 

� Une détermination de la constante de vitesse apparente et absolue de la réaction ; 

� Une identification des intermédiaires aromatiques et carboxyliques générés lors de 

l’oxydation de l’anhydride phtalique  et une proposition du mécanisme de minéralisation; 

� Une étude de la minéralisation de la solution de l’anhydride phtalique dans les conditions 

optimales à travers une comparaison entre les anodes utilisées.  

III-2- ÉTUDE DES PARAMÈTRES EXPÉRIMENTAUX 

Le procédé électro-Fenton qui est simple dans son principe fait, malgré tout, intervenir un 

certain nombre de paramètres expérimentaux dont l’optimisation régit l’efficacité de la 

dégradation. Parmi ces paramètres on trouve le type d’électrode utilisée, les facteurs 

électrochimiques (courant ou potentiel appliqué), les facteurs cinétiques (nature et 
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concentration du catalyseur, concentration initiale des polluant

le pH du milieu. 

Des études antérieures ont montré que le procédé électro

des conditions opératoires bien définies à savoir

3, l’utilisation du [Na2SO4] = 50 mM 

fixer le pH de la solution [220

III-2-1- Étude de la nature et la concentration du catalyseur 

Un traitement électrochimique est réalisé sur des solutions synthétiques d’anhydri

phtalique 0,2 mM en milieu acide de pH = 3 à une densité de courant égale à 0,

pendant 30 minutes afin d’étudier l’effet de la nature du catalyseur sur le processus de 

dégradation. Cette étude a été réalisée en présence de trois différents cat

fer, le cuivre et l’argent de concentrations initiales fixées à 0,2 mM.

La figure III-1 regroupe l’ensemble des résultats trouvés

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III-1 : Évolution de la concentration de l’anhydride phtalique en fonction du 

d’électrolyse et de la nature du catalyseur

0,2 mM ; C

A partir de cette figure, on peut voir que la dégradation de l’anhydride phtalique par 

procédé électro-Fenton est plus efficace en utilisant le fer ferrique comme catalyseur, par 

contre, elle est plus lente en présence du cuivre et de l’argent en tant que catalyseur. 
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Des études antérieures ont montré que le procédé électro-Fenton se révèle plus efficace à 

des conditions opératoires bien définies à savoir : un milieu acide avec un pH au voisinage de 

] = 50 mM comme électrolyte support et de l’acide sulfurique pour 

220-223].  

Étude de la nature et la concentration du catalyseur  

Un traitement électrochimique est réalisé sur des solutions synthétiques d’anhydri

phtalique 0,2 mM en milieu acide de pH = 3 à une densité de courant égale à 0,

pendant 30 minutes afin d’étudier l’effet de la nature du catalyseur sur le processus de 

dégradation. Cette étude a été réalisée en présence de trois différents catalyseurs

de concentrations initiales fixées à 0,2 mM. 

regroupe l’ensemble des résultats trouvés : 

Évolution de la concentration de l’anhydride phtalique en fonction du 

d’électrolyse et de la nature du catalyseur : [Na2SO4] = 50 mM ; [Fe2+]0 = [Cu

; C0 = 0,2 mM ; V = 230 mL ; j = 0,96 mA cm-2

A partir de cette figure, on peut voir que la dégradation de l’anhydride phtalique par 

Fenton est plus efficace en utilisant le fer ferrique comme catalyseur, par 

contre, elle est plus lente en présence du cuivre et de l’argent en tant que catalyseur. 

Concernant l’utilisation de Cu2+, un dépôt du métal a été observé causant une dimin
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concentration du catalyseur et par conséquent, une diminution de la production des radicaux 

hydroxyles selon la réaction III-1 : 

Mn+  +  H2O2  →  M(n+1)+  +  OH−  +  ●OH    III-1 

Ce dépôt cathodique de cuivre peut être justifié à travers les valeurs des potentiels 

standards de réduction du Cu2+ : E°(Cu
2+

/Cu(s)) = 0,34 V/ENH et E°(Cu
+
/Cu(s)) = 0,52 V/ENH qui 

favorisent leur réduction d’où l’apparition de dépôt sur la cathode en feutre de carbone. Par 

contre, le potentiel de réduction des ions ferreux et ferriques est beaucoup plus important 

(E°(Fe
2+

/Fe(s)) = -0,44 V/ENH et E°(Fe
3+ 

/Fe(s)) = -0,04 V/ENH) [224-226]. Concernant l’argent, mis 

à part qu’il n’accélère pas la dégradation de l’anhydride phtalique par le procédé électro-

Fenton, c’est un élément cher et toxique et son utilisation est incompatible avec le 

développement d’une nouvelle technique de dépollution [227]. 

Ces résultats mettent en évidence le fait que l’utilisation du fer représente une condition 

très importante pour la dégradation de l’anhydride phtalique par procédé électro-Fenton. Ceci 

est en bon accord avec des travaux antécédents [228-229]. En outre, Bandara et al. [230] ont 

suggéré que c'était par les énergies d’hydratation, la taille des rayons de solvatation, les 

facteurs de transfert électronique et la stéréo-isomérie des catalyseurs que se jouait le contrôle 

de la catalyse. 

La quantité des radicaux hydroxyles produite par procédé électro-Fenton et par conséquent, 

l’efficacité du système dépend non seulement de la nature du catalyseur utilisé mais aussi de 

sa concentration. Pour cela, des solutions d’anhydride phtalique ont été électrolysées en 

milieu acide (pH = 3) en présence de sel de fer ferrique de concentration s’échelonnant de 

0,05 à 1 mM et ce afin de déterminer la concentration du catalyseur la plus  adaptée à la 

dégradation de l’anhydride phtalique.  

L’évolution de la concentration d’anhydride phtalique est suivie par CLHP à λ = 232 nm et 

est reportée sur la figure III-2 : 
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Figure III-2 : Effet de la concentration du catalyseur (Fe

l’anhydride phtalique en fonction du temps d’électrolyse

[Na2SO4] = 50 mM; C

Cette figure montre que la cinétique d

fortement de la concentration initiale des ions ferriques. Plus la concentration est faible, plus 

la dégradation est rapide. Le procédé électro

concentration de Fe3+ égale à 0,2 mM. Des observations similaires ont été déjà reportées par 

quelques publications [211,222

phtalique en présence d’une concentration importante du catalyseur peut s’expliquer par 

l’augmentation de la vitesse des réactions parasites qui consomment les radicaux hydroxyles

d’une part (réaction III-2) [212
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Effet de la concentration du catalyseur (Fe3+) sur la cinétique de dégradation de 

l’anhydride phtalique en fonction du temps d’électrolyse

] = 50 mM; C 0 = 0,2 mM; V = 230 mL; j = 0,96 mA cm

Cette figure montre que la cinétique de disparition de l’anhydride phtalique dépend 

fortement de la concentration initiale des ions ferriques. Plus la concentration est faible, plus 

la dégradation est rapide. Le procédé électro-Fenton paraît être le plus efficace à une 

ale à 0,2 mM. Des observations similaires ont été déjà reportées par 

222,231,232]. L’inhibition de la dégradation de l’anhydride 

phtalique en présence d’une concentration importante du catalyseur peut s’expliquer par 

on de la vitesse des réactions parasites qui consomment les radicaux hydroxyles

212] et qui inhibent la réaction de Fenton par consommation de ses 

réactifs d’une autre (réactions  III-3 et III-4) [213]: 

OH  →  Fe3+  +  OH-                  

2O2  ↔  Fe–OOH2+  +  H+      

2+  →  HO2
●  +  Fe2+      

Ainsi, la concentration initiale de Fe3+ est un paramètre très influent sur le procédé électro

Fenton. Dans tout ce qui suit, la concentration du catalyseur Fe3+ est fixée à 0,2 mM.

Étude de l’effet de la densité du courant 

Une fois la concentration du catalyseur est fixée, il convient ensuite de déterminer la 

densité du courant la plus adaptée à l’élimination de l’anhydride phtalique par procédé 

Fenton. Pour cela, différentes solutions à concentrations égales de ce polluant (0,2 
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mM) ont été électrolysées à différentes densités de courant allant de 0,

résultats obtenus sont représentés sur la figu

Figure III-3 : Effet de la densité de courant sur l

phtalique en fonction du temps d’électrolyse
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mM) ont été électrolysées à différentes densités de courant allant de 0,48 à 4

résultats obtenus sont représentés sur la figure III-3 : 

Effet de la densité de courant sur l’évolution de la concentration de l’anhydride 

phtalique en fonction du temps d’électrolyse : [Na2SO4] = 50 mM; C

[Fe3+] = 0,2 mM; V = 230 mL. 

Analyse cinétique de la réaction de dégradation de l’anhydride phtalique par les 

radicaux hydroxyles pour les densités de courant 0,48 (▲), 0,96 (■) et (♦

] = 50 mM; C 0 = 0,2 mM; [Fe3+] = 0,2 mM; V = 230 mL.

Les constantes cinétiques apparentes sont calculées par régression linéaires du modèle 

premier ordre avec des coefficients de corrélation supérieurs à 0,99. Ces 
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constantes sont de 0,11 ; 0,24 et 0,52 min-1 pour les densités de courant respectives 0,48 ; 0,96 

et 2,88 mA cm-2. 

A partir de la figure III-3, on remarque une diminution exponentielle de la concentration de 

l’anhydride phtalique au cours du temps et ce pour toutes les densités de courant appliquées. 

On constate aussi que lorsque la densité de courant passe de 0,48 à 2,88 mA cm-2, la cinétique 

de dégradation du polluant est améliorée. Ceci est dù à la production plus importante du 

réactif de Fenton (H2O2 et Fe2+) (réactions III-5 et III-6)), dès lors, une production plus 

importante des radicaux hydroxyles (réaction III-7) : 

O2 + 2 H+ + 2 e- → H2O2      III-5 

Fe3+ + e- → Fe2+       III-6 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + ●OH   III-7 

D’autre part, pour la densité de courant j = 4,80 mA cm-2 la cinétique de dégradation de 

l’anhydride phtalique redevient lente. En effet, la surabandance du courant favorise la 

formation de H2 à la cathode (réaction III-8) réduisant ainsi l’efficacité du système. 

2H+ +  2e-  →  H2(g)   III-8 

Des observations similaires ont été reportées dans d’autres études [211,233]. 

En conclusion de cette partie, l'efficacité du procédé électro-Fenton peut être améliorée en 

augmentant la densité de courant, mais la valeur doit être limitée à 2,88 mA cm-2 afin de 

réduire au minimum les pertes énergétiques. 

III-2-3- Étude de l’oxydation de l’anhydride phtali que 

Dans les mêmes conditions opératoires définies précédemment (C = 0,2 mM, j = 2,88 mA 

cm-2, [Fe3+] = 0,2 mM), nous avons étudié l'action oxydante des radicaux hydroxyles sur 

l’anhydride phtalique. L'analyse CLHP (dans les conditions chromatographiques exposées 

dans le chapitre II) de la solution traitée a permis de suivre la cinétique de disparition de ce 

polluant. Le chromatogramme de l'anhydride phtalique est représenté sur la figure III-5.  

Comme le montre cette figure, le pic de notre polluant (tR = 9,2 min) diminue 

progressivement au cours de l'électrolyse puis disparaît totalement après 15 min de traitement. 

Cette dégradation est accompagnée par l'apparition d'autres produits intermédiaires que nous 

avons identifiés qualitativement et quantitativement. 
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Figure III-5 : Chromatogrammes représentant 

l’anhydride phtalique dans la solution au cours de l’électrolyse

0,2 mM ; pH= 3

La courbe cinétique de l’élimination de l’anhydride 

(figure III-6) montre que la concentration initiale du polluant diminue de manière 

exponentielle au cours de l’électrolyse impliquant une cinétique de pseudo

Figure III-6 : Évolution de la concentration

par procédé électro-Fenton, dans les conditions optimales

[Fe3+] = 0,2 mM ; pH= 3
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III-3- DÉTERMINATION DES CONSTANTES DE VITESSE APPA RENTE ET 

ABSOLUE  

Les radicaux hydroxyles sont des réactifs non sélectifs avec une réactivité extrêmement 

élevée pour les composés organiques. Ils sont non accumulatifs dans le milieu puisqu’ils ont 

une très courte durée de vie (de l’ordre de quelques nanosecondes [234]). Ainsi, l’état quasi-

stationnaire peut être appliqué à la concentration des radicaux hydroxyles et la réaction 

d'oxydation des composés organiques par les ●OH peut être assimilée à une cinétique de 

pseudo-premier ordre. 

Polluant + ●OH →  Produits      III-9 

d’où l’équation cinétique suivante : 

[ ]polluantkpolluantOHk
dt

polluantd
V apppolluantabs ==−= • ][][

][
)(

  III-10
 

Avec: ][)( OHkk polluantabsapp
•=  

L’intégration de l’équation III-10 donne: 

[ ]
[ ] tk
polluant

polluant
Ln app

t

=






 0

                   III-11
 

Le traçage de la courbe
[ ]
[ ] 









tpolluant

polluant
Ln 0 en fonction du temps d’électrolyse permet de 

déterminer la constante de vitesse apparente de la réaction d’oxydation de l’anhydride 

phtalique par les radicaux hydroxyles qui n’est que la pente de cette courbe (voir figure III-4). 

L’obtention d’une droite nous permet de confirmer que la cinétique de la réaction est bien de 

pseudo-premier ordre. Dans ce cas, le temps de demi-réaction est une constante, il ne dépend 

pas de la concentration initiale du polluant( )
k

t
2ln

2/1 =
. Pour k = 0,52 min-1, t1/2 = 1,13 

min.
 

La constante cinétique absolue de réaction des radicaux hydroxyles sur l’anhydride 

phtalique est déterminée par cinétique compétitive avec l’acide 4-hydroxybenzoïque (AHB) 

dont la constante de vitesse absolue avec les radicaux hydroxyles est bien connue, kabs = 1,63 

109 M-1 s-1[235]. 

On suppose que les radicaux hydroxyles ne réagissent qu’avec le polluant en question et le 

compétiteur. Cette hypothèse est d’autant plus vraie qu’on mesure la cinétique pour le début 

de la réaction. La constante cinétique absolue est ainsi déduite à partir de la relation : 
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[
[

[
[AHB

AHB
Ln

polluant

polluant
Ln











Ainsi, Le traçage de la courbe 

linéaire de pente
)(

)(

AHBabs

plolluanttabs

k

k

( )polluantabsk . 

Un mélange équimolaire (0,2 mM) d’anhydride phtalique et d’acide 4

électrolysé par procédé électro

CLHP à λ = 232 nm.  

Les résultats obtenus sont représentés sur la figure (III

Figure III-7: Détermination de la constant absolue de l’oxydation de l’anhydride phtalique 

par les •OH : [Na2SO4] = 50 mM

Le calcul donne une valeur de la constante cinétique absolue de la réaction des radicaux 

hydroxyles sur l’anhydride phtalique de 

On n’a pas trouvé dans la littérature de valeurs de la constante cinétique absolue de 

l’hydroxylation de l’anhydride phtalique pour faire la comparaison. Par contre, cette valeur se 

0
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)

]
]

]
]
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0

0

AHBabs

plolluanttabs

t

t

k

k

AHB

AHB

polluant

polluant

=











    

Ainsi, Le traçage de la courbe 
[ ]
[ ] 









tpolluant

polluant
Ln 0 en fonction 

[ ]
[ ]





tAHB

AHB
Ln 0

où ( )AHBabsk est bien connue. Par conséquent, on détermine

Un mélange équimolaire (0,2 mM) d’anhydride phtalique et d’acide 4-hydroxbenzoïque est 

électrolysé par procédé électro-Fenton et l'évolution de leurs concentrations e

Les résultats obtenus sont représentés sur la figure (III-7) : 

Détermination de la constant absolue de l’oxydation de l’anhydride phtalique 

] = 50 mM ; [Fe3+] = 0,2mM; pH= 3; C0 = 0,2 mM; [AHB] = 0,2mM; 

V = 230 mL ; j = 2,88  mA cm-2. 

Le calcul donne une valeur de la constante cinétique absolue de la réaction des radicaux 

hydroxyles sur l’anhydride phtalique de 0,91 109 M-1 s-1. 

On n’a pas trouvé dans la littérature de valeurs de la constante cinétique absolue de 

l’hydroxylation de l’anhydride phtalique pour faire la comparaison. Par contre, cette valeur se 

y = 0,562x
R² = 0,996

2

Ln ([AHB] 0/[AHB] t)
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




t
0 donne une droite 

est bien connue. Par conséquent, on détermine

hydroxbenzoïque est 

Fenton et l'évolution de leurs concentrations est mesurée par 

 

Détermination de la constant absolue de l’oxydation de l’anhydride phtalique 

= 0,2 mM; [AHB] = 0,2mM;  

Le calcul donne une valeur de la constante cinétique absolue de la réaction des radicaux 

On n’a pas trouvé dans la littérature de valeurs de la constante cinétique absolue de 

l’hydroxylation de l’anhydride phtalique pour faire la comparaison. Par contre, cette valeur se 

4



Résultats et Discussion 

 

 

Thèse de doctorat  96 

 

situe dans les ordres de grandeur des constantes cinétiques obtenues pour les réactions entre 

les composés aromatiques et les radicaux hydroxyles [222,235,236]. 

III-4- IDENTIFICATION DES INTERMÉDIAIRES AROMATIQUE S 

La présence d’un noyau aromatique dans la structure de l’anhydride phtalique favorise 

l’addition des radicaux hydroxyles sur cette molécule lors du traitement par procédé électro-

Fenton. La dégradation des composés organiques toxiques par les procédés d’oxydation 

avancée peuvent engendrer des intermédiaires réactionnels pouvant être plus toxiques que la 

molécule mère. Ces métabolites peuvent à leur tour contribuer à la pollution des eaux et poser 

des problèmes environnementaux s’ils ne sont pas minéralisés. Par conséquent, il s’avère 

nécessaire de les identifier et les quantifier ce qui nous permettra de mieux comprendre les 

voies de dégradation de la molécule mère et ainsi de pouvoir proposer un mécanisme 

réactionnel de minéralisation par les radicaux hydroxyles. 

L’analyse par CLHP d’une solution synthétique d’anhydride phtalique 0,2 mM lors du 

traitement par le procédé électro-Fenton montre l’apparition de nouveaux pics correspondant 

à de nouveaux intermédiaires chimiques formés. Les chromatogrammes de la figure III-5 

mettent en évidence la disparition du pic de l’anhydride phtalique et la naissance de nouveaux 

pics correspondant à des métabolites aromatiques qui se forment et disparaissent également au 

cours du temps. Le procédé de dégradation a été réalisé dans des conditions défavorables à la 

minéralisation (j = 0,57 mA cm-2 et [Fe3+] = 0,4 mM) afin de favoriser l’accumulation des 

intermédiaires réactionnels et pouvoir suivre l’évolution de leurs concentrations en fonction 

du temps  et donc faciliter l’étude cinétique. L’identification de ces métabolites est réalisée 

par CLHP par comparaison avec les temps de rétention tR des composés chimiques standards 

ainsi que les spectres UV/Vis et a été vérifiée par l’ajout interne des standards dans les 

solutions traitées. 

Les intermédiaires aromatiques apparaissent à des temps de rétention tR de 3,89; 4,34 ; 

5,28; 8,18 ; 8,82  et 10,25 min. L’évolution (apparition et disparition) de ces intermédiaires 

aromatiques au cours de l’électrolyse par procédé électro-Fenton est représentée sur la figure 

III-8 : 
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Figure III-8 :  Évolution de la concentration des intermédiaires aromatiques d’anhydride 

phtalique lors de l’oxydation par procédé électro

 V = 230 ml

Nous avons ainsi identifié les composés A et C qui

l’ hydroquinone et  au 1,2,4,trihydroxybezène

composés B et D. D’autre part, les intermédiaires correspondant aux t

sont présents sous forme de trace

moyens de laboratoire.  

Le tableau III-1 présente la structure moléculaire des interm

Tableau III-1 : Structures moléculaires des produits aromatiques générés lors de 

de l'anhydride phtalique par procédé électro

Intermédiaires 

hydroquinone 

1,2,4,trihydroxybenzène 

 

0,E+00

1,E+06

2,E+06

0

A
ire

 (
U

A
)

Évolution de la concentration des intermédiaires aromatiques d’anhydride 

phtalique lors de l’oxydation par procédé électro-Fenton : C0 = 0,2 mM ; j = 0,46 mA cm

V = 230 ml ; [Fe3+] = 0,4 mM ; pH = 3. 

Nous avons ainsi identifié les composés A et C qui correspondent respectivement à 

1,2,4,trihydroxybezène. Par contre, nous n’avons pas pu identifier les 

composés B et D. D’autre part, les intermédiaires correspondant aux tR= 8,18 et 10,25 min 

sont présents sous forme de trace ce qui rend leur identification très difficiles avec nos 

1 présente la structure moléculaire des intermédiaires détectés et identifiés.

Structures moléculaires des produits aromatiques générés lors de 

de l'anhydride phtalique par procédé électro-Fenton :  

Structure chimique tR (min) 
OH

OH  

5,28 

 

8,82 

20 40 60 80
temps d'électrolyse (min)

A (3,89 min)

B (4,34 min)

C (5,28 min)

D (8,82 min)
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leur identification très difficiles avec nos 
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La figure III-8 montre que la disparition de l’anhydride 

formation d’intermédiaires dès les premières min

sous-produits de dégradation atteignent un maximum puis disparaissent e

beaucoup plus de temps pour s’oxyder par rapport à la molécule initiale.

Les réactions initiales les plus probables sont celles de l’addition électrophile des radicaux 

hydroxyles sur le noyau aromatique donnant lieu à l’apparition de déri

polyhydroxylés, en l’occurrence, l’hydroquinone et le 1,2,3

éventuellement le benzoquinone.

menées  sur la dégradation des polluants aromatiques par les procédés d’oxydation avancée 

électrochimique  [238-240].  

La faible accumulation de l’hydroquinone dans le milieu peut être expliquée par sa 

transformation en benzoquinone d’une part (réaction III

[211,226,241]. En effet, en comparant les constantes cinétiques absolues de dégradation des 

deux composés par les radicaux hydroxyles (k

1.0 × 1010  M−1 s−1 [243]), on voit que l

benzoquinone. 

                        
 

L’hydroxylation successive des composés aromatiques aboutit à la rupture et à l’ouverture 

des cycles aromatiques pour donner des composés aliphatiques 

nous  identifierons plus tard. 

III-5- ÉTUDE DE LA CINÉTIQUE DE MINÉRALISATION

La minéralisation de l’anhydride phtalique est la partie ultime de l’électrolyse c'est

la dégradation du composé de départ et de ses intermédiai

jusqu'à la formation de l’eau et du dioxyde de carbone selon la réaction ci

C8H4O3 + 30 ●OH 

Cette étude est réalisée en suivant l’évolution du carbone organique total (COT) en 

fonction du temps d’électrolyse. 

8 montre que la disparition de l’anhydride phtalique est accompagnée par

dès les premières minutes d’électrolyse. On peut voir aussi que ces 

produits de dégradation atteignent un maximum puis disparaissent e

beaucoup plus de temps pour s’oxyder par rapport à la molécule initiale. 

Les réactions initiales les plus probables sont celles de l’addition électrophile des radicaux 

hydroxyles sur le noyau aromatique donnant lieu à l’apparition de déri

polyhydroxylés, en l’occurrence, l’hydroquinone et le 1,2,3-trihydroxybenzène et 

éventuellement le benzoquinone. Ces intermédiaires sont  en accord  avec

sur la dégradation des polluants aromatiques par les procédés d’oxydation avancée 

La faible accumulation de l’hydroquinone dans le milieu peut être expliquée par sa 

transformation en benzoquinone d’une part (réaction III -12) et sa minéralisation d’une autre 

en comparant les constantes cinétiques absolues de dégradation des 

deux composés par les radicaux hydroxyles (kabs(BQ) = 1.2 × 109  M−1 s−1

), on voit que l’hydroquinone a plus tendance à être détruit que le 

   

L’hydroxylation successive des composés aromatiques aboutit à la rupture et à l’ouverture 

des cycles aromatiques pour donner des composés aliphatiques (acides carboxyliques) que 

ÉTUDE DE LA CINÉTIQUE DE MINÉRALISATION  

La minéralisation de l’anhydride phtalique est la partie ultime de l’électrolyse c'est

la dégradation du composé de départ et de ses intermédiaires aromatiques et aliphatiques 

jusqu'à la formation de l’eau et du dioxyde de carbone selon la réaction ci-dessous

OH → 8 CO2 + 17 H2O       

Cette étude est réalisée en suivant l’évolution du carbone organique total (COT) en 

du temps d’électrolyse.  

 98 

phtalique est accompagnée par la 

d’électrolyse. On peut voir aussi que ces 

produits de dégradation atteignent un maximum puis disparaissent et qu’ils prennent 

Les réactions initiales les plus probables sont celles de l’addition électrophile des radicaux 

hydroxyles sur le noyau aromatique donnant lieu à l’apparition de dérivés benzéniques 

trihydroxybenzène et 

avec  plusieurs études 

sur la dégradation des polluants aromatiques par les procédés d’oxydation avancée 

La faible accumulation de l’hydroquinone dans le milieu peut être expliquée par sa 

sa minéralisation d’une autre 

en comparant les constantes cinétiques absolues de dégradation des 
−1 [67] et kabs(HQ) = 

’hydroquinone a plus tendance à être détruit que le 

 III-12 

L’hydroxylation successive des composés aromatiques aboutit à la rupture et à l’ouverture 

(acides carboxyliques) que 

La minéralisation de l’anhydride phtalique est la partie ultime de l’électrolyse c'est-à-dire 

res aromatiques et aliphatiques 

dessous : 

 III-13 

Cette étude est réalisée en suivant l’évolution du carbone organique total (COT) en 
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Les expériences ont été réalisées à température ambiante sous les conditions optimales 

déterminées précédemment ([Na2SO4] = 50 mM, [Fe3+]= 0,2 mM, pH= 3, V = 230 mL, j = 

2,88 mA m-2). 

L’évolution du COT durant la minéralisation de l’anhydride phtalique 0,2 mM (29.6 mg L-

1) est représentée sur la figure III-9 : 

 

Figure III-9 : Évolution du COT lors du traitement d’une solution aqueuse de l’anhydride 

phtalique (C0 = 0,2mM) par le procédé électro-Fenton : [Na2SO4] = 50 mM ; [Fe3+]= 0,2 

mM ; pH= 3 ; V = 230 mL ; j = 2,88 mA cm-2. 

On remarque à partir de cette courbe que le COT de la solution est éliminée rapidement au 

début de l’électrolyse. En effet, on a atteint un taux d’abattement de 85% après seulement de 

deux heures de traitement. Par la suite, la cinétique de minéralisation devient très lente et le 

taux d’abattement ne change que trop lentement jusqu'à atteindre une valeur de 97% après 

huit heures de traitement. Ceci est dù à la formation de composés difficilement oxydables tels 

que les acides carboxyliques à courtes chaines carbonées [219].  

III-5-1- Cinétique de minéralisation de l’anhydride phtalique sur une électrode de 

BDD 

Dans cette partie, nous avons essayé d'étudier la cinétique de disparition de l'anhydride 

phtalique sur une électrode de BDD. La figure III-10 représente la cinétique de disparition de 

l'anhydride phtalique avec une électrode de Pt et BDD comme anode. 

0

5

10

15

20

0 2 4 6 8

C
O

T
 (

 m
g 

C
 L

-1
)

Temps d'électrolyse ( h )



Résultats et Discussion 

 

 

Thèse de doctorat 
 

Figure III-10 : Évolution du COT lors du traitement de l’anhydride phtalique par le procédé 

électro-Fenton en utilisant des anodes de Pt et de BDD

mM ; pH= 3 ; C

A partir de cette figure, on remarque que la minéralisation de l’anhydride phtalique est plus 

efficace en utilisant l’électrode BDD (boron doped diamond, «

comme anode. En effet la minéralisation totale de l’anhydride phtalique 0,2 mM est obtenue 

après seulement 6 heures d’électrolyse. Il a été démontré qu’a de fortes densités de courant, le 

radical hydroxyle BDD(●OH) est produit en quantité plus importante possède un pouvoir 

oxydant plus important (car il est physisorbé et donc plus mobil

sur le Pt, Pt(●OH), qui est chimisorbé. Par conséquent BDD(

efficacement les composés aromatiques et aliphatiques comme les acides carboxyliques 

Egalement, grâce à l’important pouvoir oxydant de l’anode de BDD, les ions sulfates 

présents dans la solution et provenant du catalyseur ou de l’acide sulfurique 

le pH donnent d’autres espèces oxydantes comme le S

HSO4
- selon les réactions III-14 et III

2 SO4
2- → S2O8

2-  

2 HSO4
-  → S2O8

2-

De la sorte, l’eau s’oxyde pour donner des molécules d’ozone

oxydant relativement faible par rapport à 

3 H2O  → O3(g)  + 6H
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Évolution du COT lors du traitement de l’anhydride phtalique par le procédé 

n en utilisant des anodes de Pt et de BDD : [Na2SO4] = 50 mM

; C0 = 0,2 mM ; V = 230 mL ; j = 2,88 mA cm

A partir de cette figure, on remarque que la minéralisation de l’anhydride phtalique est plus 

l’électrode BDD (boron doped diamond, « diamant dopé au bore

comme anode. En effet la minéralisation totale de l’anhydride phtalique 0,2 mM est obtenue 

après seulement 6 heures d’électrolyse. Il a été démontré qu’a de fortes densités de courant, le 

OH) est produit en quantité plus importante possède un pouvoir 

oxydant plus important (car il est physisorbé et donc plus mobile) par rapport à celui produit 

OH), qui est chimisorbé. Par conséquent BDD(●OH) peut minéralise

efficacement les composés aromatiques et aliphatiques comme les acides carboxyliques 

Egalement, grâce à l’important pouvoir oxydant de l’anode de BDD, les ions sulfates 

présents dans la solution et provenant du catalyseur ou de l’acide sulfurique 

le pH donnent d’autres espèces oxydantes comme le S2O8
2- et ce par oxydation du SO

14 et III-15  [245]: 

  +  2  e-         

-  +  2  H+  +  2  e-      

De la sorte, l’eau s’oxyde pour donner des molécules d’ozone  [244,246

oxydant relativement faible par rapport à ●OH : 

(g)  + 6H+  + 6 e-        

2 4 6temps d'électrolyse ( h )

EF-Pt

EF-BDD

 100 

 

Évolution du COT lors du traitement de l’anhydride phtalique par le procédé 

] = 50 mM ; [Fe3+]= 0,2 

mA cm-2. 

A partir de cette figure, on remarque que la minéralisation de l’anhydride phtalique est plus 

amant dopé au bore ») 

comme anode. En effet la minéralisation totale de l’anhydride phtalique 0,2 mM est obtenue 

après seulement 6 heures d’électrolyse. Il a été démontré qu’a de fortes densités de courant, le 

OH) est produit en quantité plus importante possède un pouvoir 

) par rapport à celui produit 

OH) peut minéraliser 

efficacement les composés aromatiques et aliphatiques comme les acides carboxyliques [244]. 

Egalement, grâce à l’important pouvoir oxydant de l’anode de BDD, les ions sulfates 

présents dans la solution et provenant du catalyseur ou de l’acide sulfurique utilisé pour fixer 

et ce par oxydation du SO4
2- et du 

 III-14 

 III-15 

246] qui constitue un 

 III-16 
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III-5-2- Identification et suivi des acides carboxyliques 

L’oxydation successive des molécules aromatiques fragilise le noyau par addition de 

groupements hydroxyles et leur oxydation en forme quinone conduit ensuite à leur rupture 

oxydative. Les composés émanant de la fragmentation du noyau sont des hydrocarbures 

saturés et insaturés C1-C6 porteurs de groupements fonctionnels carboxyle, aldéhyde, cétone 

ou alcool. Le milieu étant fortement oxydant, les groupes fonctionnels alcools sont oxydés en 

aldéhydes,  eux-mêmes convertis en acides carboxyliques. Étant donné la multiplicité des 

structures envisageables, seules les acides carboxyliques ont été suivis dans cette étude. Par 

conséquent, nous avons essayé d’identifier qualitativement et quantitativement les acides 

carboxyliques qui se forment lors de la minéralisation de l’anhydride phtalique. Ainsi, les 

solutions traitées à j = 0,57 mA cm-2 avec l'anode Pt ont été analysées par la chromatographie 

d'exclusion ionique en utilisant une colonne Acclaim OA (5 µm, 4 mm × 250 mm), dans les 

conditions d’élution données dans la partie II du manuscrit, avec une détection à λ = 210 nm 

La concentration des acides carboxyliques a été ensuite déterminée grâce à des courbes 

d’étalonnage préparées à partir de produits standards. L’identification a été vérifiée par l’ajout 

interne des standards (composés authentiques) dans les solutions traitées. 

Les acides carboxyliques détectés lors de la minéralisation de l’anhydride phtaliques sont 

représentés dans le tableau III-2 : 

Tableau III-2 : Acides acétiques détectés lors de la minéralisation de l’anhydride phtalique : 

Acides Formules développées 

Succinique OH

O

O

HO

 

Oxalique 

O

O OH

HO

 

Formique 

O

OHH  

Glycolique 
OH

O

HO
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Acétique 

Malonique

Pyruvique 

 

Seuls les acides formique, acétique, 

quantifiés alors que les acides malonique et succinique ont été seuleme

trace  mais l’évolution de leur concentration n’a pas été suivie. 

L’évolution des acides carboxyliques

phtalique est représentée sur la figure III

Figure III-11 : Évolution des acides carboxyliques au cours de l’électrolyse d’une solution 

aqueuse d’anhydride phtalique par procédé électro

 [Fe3+]= 0,2 mM ; pH= 3

L’analyse des courbes montre

� Les acides formique, pyruvique et oxalique se forment dès le début de l’électrolyse, ils 

atteignent leur maximum d’accumulation 

d’autres acides de chaines carbonées plus courtes sauf pour le cas de l’acide oxalique qui, 

malgré le pouvoir oxydant très important
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Seuls les acides formique, acétique, oxalique, pyruvique et glycolique ont été identifiés et 

quantifiés alors que les acides malonique et succinique ont été seulement identifiés à l’état de 

mais l’évolution de leur concentration n’a pas été suivie.  

L’évolution des acides carboxyliques identifiés lors de la minéralisation de l’anhydride 

phtalique est représentée sur la figure III-11 : 

Évolution des acides carboxyliques au cours de l’électrolyse d’une solution 

aqueuse d’anhydride phtalique par procédé électro-Fenton : [Na2SO4

; pH= 3 ; C0 = 0,2mM ; V = 230 mL ; j = 0,57 mA cm

L’analyse des courbes montre que: 

Les acides formique, pyruvique et oxalique se forment dès le début de l’électrolyse, ils 

atteignent leur maximum d’accumulation puis disparaissent du milieu en se transformant en 

d’autres acides de chaines carbonées plus courtes sauf pour le cas de l’acide oxalique qui, 

pouvoir oxydant très important du milieu, reste présent avec une faible 
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concentration. En effet, il a été démontré que cet acide forme avec le Fe3+ des complexes qui 

présentent une grande résistance face à l'oxydation par les radicaux hydroxyles [247-249]. Par 

ailleurs, Guinea et al. [249] ont précisé que ces complexes présentent une plus grande stabilité 

vis-à-vis des radicaux hydroxyles avec une électrode de Pt qu'avec une électrode de BDD. 

Dans notre cas, presque la totalité de cet acide est transformé en CO2, à cause de la faible 

concentration de Fe3+. 

� L’acide glycolique est l’acide le plus abondant dans le milieu réactionnel, il apparaît dès 

les premières minutes d’électrolyse puis atteint un maximum de concentration au bout de 50 

minutes. Ceci peut être expliqué par le fait que cet acide résulte directement de l’ouverture 

des noyaux aromatique de l’hydroquinone et du 1,2,4- trihydroxybenène. Par la suite, l’acide 

glycolique commence à disparaître progressivement pour se transformer en acide oxalique 

[241,250]. 

� L’acide acétique ne commence à se former qu’après une heure d’électrolyse. Sa 

concentration ne cesse d’augmenter jusqu'à atteindre un maximum au bout de 4 heures. Après 

8 heures d’électrolyse, l’acide acétique est toujours présent dans le milieu réactionnel avec 

une concentration plus au moins importante. Vautier et al. [251] ont déjà montré que la 

dégradation de l'acide acétique nécessite un temps de minéralisation assez important. 

� L’acide formique apparaît dès les premières minutes d’électrolyse, il atteint un maximum 

au bout de 80 minutes, par la suite, sa concentration commence à diminuer rapidement jusqu'à 

passer à l’état de trace dans le milieu réactionnel. 

III-5-3- Mécanisme de Minéralisation de l’anhydride phtalique 

L’anhydride phtalique est considéré comme un élément peu stable, il s’hydrolyse 

lentement en présence d’humidité pour donner l’acide phtalique [252]. Ceci veut dire que ces 

deux composés coexistent initialement dans la solution. L’attaque des noyaux benzéniques de 

l’anhydride et de l’acide phtalique par les radicaux hydroxyles donne l’hydroquinone qui 

s’oxyde ensuite en  benzoquinone et un dérivé polyhydroxylé, en l’occurrence, le 1,2,4-

trihydroxybénzène [253,241]. L’hydroxylation successive de ces intermédiaires aromatiques 

conduit à l’ouverture de leurs cycles benzéniques donnant ainsi un mélange d’acides, 

notamment, l’acide pyruvique, malonique, glycolique, acétique et succinique. L’acide 

acétique provient aussi de l’oxydation de l’acide pyruvique. Ces acides subissent une 

décarboxylation pour donner l’acide oxalique et formique.  

Un mécanisme de minéralisation de l’acide acétique sous l’action de ●OH/O2 [254] est donné 

comme suit :  
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CH3-COOH  + ●OH  → . ●CH2-COOH  +  H2O    III-17 

●CH2-COOH  +  O2  →  (O2
●)CH2-COOH     III-18 

2 (O2
●)CH2-COOH  ↔  tetroxyde →  2 HCHO + 2 CO2  + H2O2  III-19 

HCHO + ●OH  →  HC ●O  +  H2O      III-20 

HC●O  +  H2O  →  HC● (OH)2      III-21 

HC●(OH)2  +  O2  →  HC(O2
●)(OH)2     III-22 

HC(O2
●)(OH)2  →  HCOOH  + HO2

●     III-23 

Sous l’action de.OH/O2, l’acide oxalique et formique s’oxydent pour donner du CO2 et du 

H2O comme suit [254,255]: 

HCOOH  +  ●OH  →  ●COOH  +  H2O      III-24 

●COOH  +  O2  →  (O2
●)COOH                III-25      

(O2
●)COOH  →  CO2  + HO2

●                  III-26 

Il est à noter aussi que l’acide oxalique peut se trouver sous  forme de complexe Fe-

oxalate. L’oxydation de ce genre de comple xe par les radicaux hydroxyles peut se faire de la 

manière suivante [241]: 

(Fe(C2O4)n)
(2−2n) +3 ●OH → 2CO2 + (n−1) (C2O4)

2− + Fe3+ + 3OH−   III-27 

Le tableau III-3 répertorie la liste des acides formés en deuxième phase de minéralisation à 

partir de précurseurs d’acides. 

Tableau III-3 :  Les acides formés en deuxième phase de minéralisation à partir de 

précurseurs d’acides : 

Précurseur d’acides Acides identifiés Références 

Succinique Malonique, oxalique [226,253,254] 

Malonique  Oxalique  [226] 

Pyruvique Acétique, oxalique [254] 

Glycolique  Oxalique  [241,250] 

Acétique  Oxalique, formique [211] 

Oxalique  - [255-257] 

Formique  - [255-257] 
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Tous ces résultats nous ont permis de proposer une voie de minéralisation de l’anhydride 

phtalique par procédé électro-Fenton : 

 

Figure III-12 : Proposition d’une voie de minéralisation plausible de l’anhydride phtalique 

par les radicaux hydroxyles générés par procédé électro-Fenton. 

III-6- CONCLUSION 

Les résultats obtenus au cours de cette étude ont montré que le procédé électro-Fenton est 

capable de dégrader efficacement l’anhydride phtalique. L’oxydation complète de ce polluant 

est atteinte au bout de 15 min d'électrolyse. Par ailleurs, le procédé électro-Fenton a permis la 

détermination de la constante de vitesse absolue de la réaction des radicaux hydroxyles sur 
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l’anhydride phtalique (kabs = 0,91 × 109 M-1 s-1) et ce par cinétique compétitive avec un 

composé standard de constante cinétique connue. 

Les résultats de l'étude de la minéralisation de l’anhydride phtalique ont montré que le 

TOC diminue exponentiellement au cours du traitement, la minéralisation étant beaucoup plus 

rapide au début du traitement qu'à la fin. En effet, l'action des radicaux hydroxyles sur les 

cycles aromatiques est plus facile que sur les produits aliphatiques qui présentent une bonne 

résistivité vis-à-vis de ces derniers. Ainsi, l'analyse en fin de traitement par chromatographie 

d’exclusion d’ions a montré que les solutions contiennent toujours des acides carboxyliques. 

Le taux de minéralisation obtenu à la fin du traitement de 8 heures d’électrolyse est de 92%.  

Pour améliorer l'efficacité de minéralisation, nous avons essayé de traiter une solution 

d’anhydride phtalique par le procédé électro-Fenton mais en utilisant comme anode, 

l'électrode de BDD. L'utilisation de cette électrode a montré que la cinétique de minéralisation 

est plus rapide et plus efficace que l'anode Pt. 

Par ailleurs, la détermination des intermédiaires réactionnels lors de l’électrolyse de 

l’anhydride phtalique (sous-produits aromatiques et acides carboxyliques) a permis la 

proposition d'un schéma de minéralisation avec les radicaux hydroxyles. 

La totalité des résultats montrent que le procédé électro-Fenton est capable de minéraliser 

les plastifiants appartenant à la famille des phtalates en CO2 et H2O. Les produits résiduels, 

tels que les acides carboxyliques, ne présentent pas de danger pour l’environnement et leur 

dégradation peut être achevée par biodégradation. 

IV- ÉLIMINATION DE L’ANHYDRIDE PHTALIQUE PAR LE PRO CÉDÉ 

PHOTO-FENTON 

IV-1- INTRODUCTION 

Le procédé photo-Fenton est un procédé d’oxydation avancée en phase homogène. Il est 

basé sur la catalyse photochimique de la réaction de Fenton. Le procédé photo-Fenton 

consiste à produire les radicaux hydroxyles par irradiation UV d’une solution contenant le 

polluant organique et ce en présence du réactif de Fenton (H2O2 et Fe2+). L’irradiation UV du 

système Fenton favorise la photorégénération de Fe3+ en Fe2+. 

En outre, à pH = 3, le Fe3+ se trouve en grande partie sous la forme Fe(OH)2+ [258,259]. Ce 

complexe absorbe nettement mieux la lumière UV (290-400 nm) que le Fe3+ ce qui permet 

son excitation photochimique dans ce domaine de longueur d’onde (réaction IV-1): 
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Ainsi, l’irradiation UV du système Fe3+/H2O2/UV permet de générer in situ le Fe2+, qui réagit 

ensuite avec le peroxyde d’hydrogène via la réaction de Fenton pour produire les radicaux 

hydroxyles, régénérant ainsi le  Fe3+ dans le milieu (réaction IV-2) : 

FeIII(OH)2+ + hν  →  Fe2+ + ●OH       IV-1 

 Fe2+ + H2O2  →  FeIII(OH)2+ + ●OH   IV-2 

 

En outre, l’irradiation UV de la solution peut causer la photodégradation de quelques 

intermédiaires d’oxydation et ainsi améliorer l’efficacité de minéralisation par rupture du 

complexe qui se forme entre les acides carboxyliques et le Fe3+ et qui est récalcitrant aux 

procédés d’oxydation avancée. C’est le cas de la photodécarboxylation du complexe Fe(III) 

carboxylate suivant la réaction IV-3. Cette réaction permet de régénérer le Fe2+ qui va 

catalyser la réaction de Fenton. 

[Fe(III)(RCOO)]2+ +  hν  →  Fe(II)  +  RCOO●     IV-3 

Par exemple, l’acide oxalique forme avec le fer des complexes comme Fe(C2O4)
+, 

Fe(C2O4)2
– et Fe(C2O4)3

3–. Ces complexes absorbent les photons dans la zone 250–580 nm, 

leur photodécarboxylation suit la réaction IV-4  [260]: 

2 Fe(C2O4)n
(3-2n)  +  hν  →   2  Fe2+  +  (2n-1) C2O4

2–  +  2 CO2  IV-4 

Par ailleurs, la photolyse du peroxyde d'hydrogène aboutit à la génération des radicaux 

hydroxyles [261]: 

H2O2 + hv → 2 ●OH       IV-5 

Ainsi, les radicaux hydroxyles peuvent se former par : 

� Photolyse (photoréduction) du Fe3+ ; 

� Réaction de Fenton : réaction entre H2O2 avec les ions Fe2+ formés par photolyse du Fe3+; 

� Photolyse de H2O2. Cette voie joue un rôle mineur en raison d’une part de la très faible 

absorption de H2O2 et d’autre part de l’absorption de la majorité des photons par le fer 

ferrique. 

Dans cette partie, nous avons déterminé l’influence de trois paramètres sur la 

minéralisation de l’anhydride phtalique à savoir : la concentration initiale du Fe3+, le rapport 

R = [H2O2]/[Fe3+] et l’irradiation UV. 

Il est important d'optimiser ces paramètres pour diminuer le coût de traitement et rendre 

plus efficace le procédé (diminuer les quantités de réactifs à ajouter en solution pour un 

meilleur abattement du COT). 
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IV-2- INFLUENCE DU RAPPORT R = [H 2O2]/[Fe3+] 

Une expérience a été réalisée en absence de H2O2 et Fe3+ afin d’évaluer la photolyse 

directe de l’anhydride phtalique. Cette expérience montre que l’irradiation directe a un effet 

négligeable sur la photodégradation du polluant. Ainsi, l'effet  du  rapport R  a été  étudié  lors 

du traitement par procédé photo-Fenton. 

 

Figure IV-1 : Évolution du COT au cours de la minéralisation d'une solution aqueuse 

d'anhydride phtalique (C0 = 0,2 mM)  en  fonction  du temps d'irradiation pour des valeurs du 

Rapport R variable pour [Fe3+] = 0,1 mM. 

La figure IV-1 montre  l'évolution  du COT au cours de  la  minéralisation d'une solution  

aqueuse d'anhydride  phtalique  (C0 = 0,2 mM)  en  fonction  du temps d'irradiation  pour des 

valeurs du  rapport R  allant de  10 à 60  à une concentration fixe  de Fe3+  = 0,1  mM. 

Les résultats obtenus montrent que la cinétique de minéralisation s’améliore lorsque R 

augmente. Le taux de minéralisation de l’anhydride phtalique (en termes d’abattement du 

COT) augmente rapidement lorsque R passe de 10 à 40 (de 77 à 91 %) après une heure de 

traitement. 98% d’abattement du COT est obtenu avec R = 40 après 6 heures d’irradiation 

d’où une élimination presque totale du polluant. Cet important taux de minéralisation est  dû à 

la génération très importante du radical hydroxyle (réaction IV- 1), à la réaction de Fenton 

ainsi qu’à la photodégradation du complexe Fe-carboxylate [260]. Toutefois, l'augmentation 

excessive de la concentration du peroxyde d'hydrogène (R = 60) peut être un facteur limitant 

du procédé photo-Fenton en consommant les radicaux hydroxyles selon les réactions  IV-6 et 

IV-7 [261-263]: 

H2O2 +  ●OH  →  HO2
●  +  H2O       IV-6 
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HO2
● +  ●OH  →  H2O  +  O2        IV-7 

Ces résultats ont également été confirmés  par la détermination  de la  constante de 

vitesse apparente  entre l’anhydride phtalique et les radicaux hydroxyles. En effet, l’évolution 

de la concentration d'anhydride  phtalique  en fonction  du  temps d'irradiation peut être  

décrite par  une cinétique de pseudo-premier  ordre  (en supposant  que la concentration des 

radicaux  hydroxyles est quasi-stationnaire). Les kapp correspondantes sont déterminées par 

régression linéaire d’un modèle cinétique de pseudo-premier ordre [ln (C0/Ct) = f(t)]. 

La figure IV-2 illustre  l'évolution  de kapp  en fonction  de  R  et montre  que cette 

dernière  augmente  progressivement  dans  l'ordre de 10>R>40 puis diminue pour R = 60. 

Par conséquent  R = 40  a été choisi comme  valeur  optimale  pour une concentration  initiale 

en Fe3+ = 0,1  mM  lors de la minéralisation de l’anhydride phtalique par procédé photo-

Fenton. 

 

Figure IV-2 : Évolution  de  la  constante de vitesse apparente  (kapp)  en fonction  de  R  lors 

de l'oxydation  de l'anhydride  phtalique  par procédé photo-Fenton : C0 = 0,2 mM ; [Fe3+] = 

0,1 mM ; pH = 3 ; V = 1,3 L. 

IV-3- INFLUENCE DE LA CONCENTRATION INITIALE DE Fe 3+ 

La concentration initiale de Fe3+ constitue également un facteur très influent dans le 

procédé photo-Fenton. Afin de déterminer l’effet de la concentration initiale du catalyseur sur 

le processus de photodégradation de l’anhydride phtalique, plusieurs expériences ont été 

menées en milieu acide (pH = 3) à température ambiante pour une concentration initiale en 

polluant C0 = 0,2 mM. On a varié la concentration initiale du Fe3+ de 0 à 0,2 mM en gardant 

Roptimal = 40 et on a suivi l’évolution du COT pour chaque cas. 

La figure IV-3 regroupe l’ensemble des résultats trouvés : 
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Figure IV-3 : Effet de la concentration initiale du catalyseur sur l’oxydation de l’anhydride 

phtalique en fonction du temps durant 

C0 = 0,2 mM

A partir de cette figure on peut voir que  le procédé photo

minéralisation totale de l’anhydride phtalique. 
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[264]. Cet excès du catalyseur peut également causer

hydroxyles [265]. 

Fe2+  +  ●OH  →  Fe
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Il est bien connu que les POA génèrent des acides carboxyliques à courte chaine carbonée 

qui sont peu oxydables par les radicaux hydroxyles 

sont présents, la minéralisation de ces acides devient encore plus difficile vu que ces derniers 

forment un complexe stable Fe(III)

0

5

10

15

20

0

C
O

T
 (

m
g 

C
 L

-1
)

Effet de la concentration initiale du catalyseur sur l’oxydation de l’anhydride 
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= 0,2 mM ; R = 40 ; pH = 3 ; V = 1,3 L. 

A partir de cette figure on peut voir que  le procédé photo-Fenton peut conduire à la 

minéralisation totale de l’anhydride phtalique.  

taux d’élimination de l’anhydride phtalique  augmente  avec  l'augmentation

En effet, il  passe  de 21 à 91%  après  1  heure

des ions  ferriques  passe de 0 à 0,1  mM. A ces conditions, la 

minéralisation totale du polluant est obtenue au bout  de 2  heures  de 

grande efficacité du système est dùe à la forte production de ●OH  (réaction

l’augmentation de la concentration de Fe3+ au-dessus de 0,1 

de minéralisation  en raison  de l’augmentation du ta
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Cet excès du catalyseur peut également causer  la recombinaison

→  Fe3+  +  OH-        k = 3 × 108  M-1 s-1  [266]   

EFFET DE L’IRRADIATION UV  

Il est bien connu que les POA génèrent des acides carboxyliques à courte chaine carbonée 

qui sont peu oxydables par les radicaux hydroxyles [267]. Dans le cas où les ions ferriques 

sont présents, la minéralisation de ces acides devient encore plus difficile vu que ces derniers 

forment un complexe stable Fe(III)-carboxylates. En particulier, c’est le cas de l’acide 
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oxalique qui demande un grand temps de traitement. Flox et al. [268] ont montré que 

l’irradiation UV améliore l’efficacité de la minéralisation et ce par la destruction des 

complexes à travers une photoréduction du Fe(III) (réaction IV-4). 

Afin d’évaluer l’effet de l’irradiation UV sur la minéralisation de l’anhydride phtalique, 

nous avons effectué un traitement par procédé Fenton en absence de l’irradiation et on a suivi 

l’évolution de l’acide oxalique qui représente l’acide le plus communément formé par les 

procédés d’oxydation avancée. 

La figure IV-4 présente l’évolution de la concentration de cet acide en fonction du temps de 

traitement.  

 

Figure IV-4 : Évolution de la concentration de l’acide oxalique en fonction du temps lors de 

l’oxydation de l’anhydride phtalique en absence d’irradiation : 

C0 = 0, 2 mM; R = 40; [Fe3+] =0,1 mM;  pH = 3; V = 1,3 L. 

Cette figure montre que l’acide oxalique est très difficilement dégradé en absence de 

lumière UV, il s’accumule dans la solution. En effet, sa concentration atteint 0,23 mM au bout 

de 6 heures de traitement. 

D'autre part, dans les mêmes conditions expérimentales, mais en présence de  

l’irradiation UV (photo-Fenton), la concentration en acide oxalique demeure très pauvre dans 

le milieu puis disparaît totalement après 2 heures de traitement. 

IV-5- MINÉRALISATION DE L’ANHYDRIDE PHTALIQUE DANS LES 

CONDITIONS OPTIMALES 

La minéralisation de l’anhydride phtalique a été menée sous les conditions optimales (C0 = 

0,2 mM, R = 40, [Fe3+] =0,1 mM, pH = 3). 
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La figure IV-5 présente l’évolution du COT  en fonction du temps d’irradiation : 

 

Figure IV-5 : Évolution du COT en fonction du temps lors du traitement d’une solution 

aqueuse d’anhydride phtalique sous les conditions optimales : C0 = 0,2 mM; R = 40;  

[Fe3+] =0,1 mM;  pH = 3; V = 1,3 L. 

A partir de cette figure, on peut voir qu’au début du traitement, le COT diminue de 

manière exponentielle. En effet, les valeurs de l’abattement du COT sont respectivement de 

50, 80 et 92% à 15, 30 et 60 minutes de traitement. La minéralisation quasi-totale (98,7%) de 

l’anhydride phtalique est obtenue après seulement 2 heures. Ceci est dû à la production 

supplémentaire des radicaux hydroxyles ainsi qu’au rôle de la photodécarboxylation qui 

facilite la minéralisation des composés aliphatiques. 

IV-6- CONCLUSION 

Le  procédé photo-Fenton  a été utilisé pour produire des radicaux hydroxyles  afin  

d’oxyder  l'anhydride  phtalique  jusqu'à  sa  minéralisation.  L'étude de l’efficacité du 

rapport R = [H2O2] /[Fe3+]  et  de la concentration du catalyseur a été réalisée. Sous les 

conditions optimales trouvées, un abattement du COT de 98,7% est atteint au bout de 2 heures 

de traitement d’une solution d’anhydride phtalique 0,2 mM. L’effet positif de l’irradiation UV 

a été aussi démontré. 

V- ÉTUDE COMPARATIVE DES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANC ÉE 

Nous avons souhaité conclure ce travail par une comparaison des POA utilisés : Le 

procédé photo-Fenton, EF-BDD et EF-Pt lors de la minéralisation d'une solution d'anhydride 
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phtalique. Ainsi, une solution 0,2 mM 

optimales de chaque procédé. Les résultats obtenus sont résumés sur la figure V

Figure V-1 : Abattement du COT en fonction du temps au cours du traitement d'une solution 

aqueuse d’anhydride phtali

(●) Photo-Fenton:

(□) EF-Pt  et (▲) EF-BDD : 

(♦) Plasma d’air humide:

[TiO2

Il en ressort de cette figure que la minéralisation de la solution aqueuse d'anhydride 

phtalique est presque totale avec les différents POA appliqués sauf par plasma d’air humide.  

Les taux d'abattement du COT après 6 heures de minéralisation sont respectivement de l'ordre 

de 46% (pour le plasma d’air humide), 96% (pour le procédé EF

EF-BDD). En revanche, le procédé photo

minéralisation de l’anhydride phtalique en termes d'abattement du COT atteint presque son 

maximum (98,7%) après seulement 2 heures 

la production très importante des radicaux hydroxyles 

photodécarboxylation des complexes Fe

VI- CONCLUSION 

Dans ce chapitre, nous avons étudié la dégradation et la minéralisation de l’anhydride 

phtalique par les différents procédés d’oxydation avancée. 
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phtalique. Ainsi, une solution 0,2 mM de ce même polluant a été traitée dans les conditions 

optimales de chaque procédé. Les résultats obtenus sont résumés sur la figure V

Abattement du COT en fonction du temps au cours du traitement d'une solution 

aqueuse d’anhydride phtalique de 0,2 mM par les procédés d'oxydation avancée

Fenton: R = 40; [Fe3+] =0,1 mM;  pH = 3; V = 1,3 L.

: [Na2SO4] = 50 mM; [Fe3+] = 0,2 mM; pH= 3; V = 230 mL; j 

2,88 mA cm-2. 

humide: V = 0,2 L; C0 = 0,05 mM; [Fe2+] = 0,5 mM, 

2] = 0,4 g L-1; Q = 650 L h-1, d = 2,5 cm. 

Il en ressort de cette figure que la minéralisation de la solution aqueuse d'anhydride 

phtalique est presque totale avec les différents POA appliqués sauf par plasma d’air humide.  

es taux d'abattement du COT après 6 heures de minéralisation sont respectivement de l'ordre 

de 46% (pour le plasma d’air humide), 96% (pour le procédé EF-Pt) et 97% (pour le procédé  

BDD). En revanche, le procédé photo-Fenton s'est avéré le plus rapide. 

minéralisation de l’anhydride phtalique en termes d'abattement du COT atteint presque son 

maximum (98,7%) après seulement 2 heures d'irradiation. Ce phénomène peut s'expliquer par 

la production très importante des radicaux hydroxyles  par rapport aux autres procédés et la 

photodécarboxylation des complexes Fe-carboxylates. 

nous avons étudié la dégradation et la minéralisation de l’anhydride 

phtalique par les différents procédés d’oxydation avancée.  

2 4
temps  de traitement (h)

Plasma d'air humide

EF-Pt

EF-BDD

Photo-Fenton
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de ce même polluant a été traitée dans les conditions 

optimales de chaque procédé. Les résultats obtenus sont résumés sur la figure V-1.  

 

Abattement du COT en fonction du temps au cours du traitement d'une solution 

que de 0,2 mM par les procédés d'oxydation avancée : 

] =0,1 mM;  pH = 3; V = 1,3 L. 

] = 0,2 mM; pH= 3; V = 230 mL; j = 

] = 0,5 mM,  

Il en ressort de cette figure que la minéralisation de la solution aqueuse d'anhydride 

phtalique est presque totale avec les différents POA appliqués sauf par plasma d’air humide.  

es taux d'abattement du COT après 6 heures de minéralisation sont respectivement de l'ordre 

Pt) et 97% (pour le procédé  

 En effet, le taux de 

minéralisation de l’anhydride phtalique en termes d'abattement du COT atteint presque son 

Ce phénomène peut s'expliquer par 

par rapport aux autres procédés et la 

nous avons étudié la dégradation et la minéralisation de l’anhydride 
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Pour le procédé Glidarc, nous avons mis en évidence le caractère acide et oxydant du 

plasma. Ces caractéristiques ont été exploitées lors du traitement de l’anhydride phtalique. 

Afin d’améliorer l'efficacité de dégradation de l'anhydride phtalique, le système Glidarc a été 

combiné avec le procédé Fenton et la photocatalyse hétérogène avec TiO2. Ainsi, une 

optimisation de la concentration et de la nature du catalyseur (Fe2+, Fe3+ et TiO2) a été 

effectuée. La combinaison des trois procédés a considérablement amélioré l’oxydation du 

polluant. En effet, le taux d’élimination obtenu est de 77% après 3 heures d’exposition à 

l’effluvage électrique. Dans les conditions opératoires optimales ainsi définies, l'évolution de 

l'abattement du carbone organique a été suivie en fonction du temps de traitement. Après 10 h 

de traitement, 61% du COT initial ont été minéralisés. 

Concernant le procédé électro-Fenton, une optimisation des paramètres expérimentaux a 

été réalisée lors de la dégradation de l’anhydride phtalique. Les résultats obtenus montrent 

qu’une efficacité maximale est obtenue en utilisant le Fe3+ à 0,2 mM comme catalyseur et en 

appliquant une densité de courant j = 2,4 mA cm-2. Sous ces conditions, on a déterminé la 

constante cinétique absolue de la réaction des radicaux hydroxyles sur l’anhydride phtalique, 

kabs = 0,91 109 M-1 s-1.  

Par ailleurs, une étude de minéralisation a été réalisée. Une disparition presque totale 

(97%) du polluant en question et de ses intermédiaires est obtenue après 8 heures de 

traitement. Ce rendement a été amélioré en utilisant une anode de BDD. D’autre part, une 

identification des acides carboxylique a été réalisée. Ce résultat nous a permis de proposer un 

mécanisme de minéralisation de l’anhydride phtalique par les radicaux hydroxyles. 

Dans le cas du procédé photo-Fenton, une optimisation de la concentration et catalyseur et 

du rapport R a été réalisée. Les résultats obtenus ont montré qu'un rapport de 40 entre le 

peroxyde d’hydrogène et le fer permet d'atteindre un abattement du COT de l'ordre de 91 % 

au bout d’une heure de traitement. L’effet positif de l’irradiation UV a été aussi démontré. 
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I- INTRODUCTION 

Les composés azotés hétérocycliques (CAH) proviennent de la gazéification du charbon, 

des activités de raffinage de pétrole, du traitement du bois et des déchets de goudron de 

houille [269]. Ce groupe de composés est considéré comme toxique, mutagénique et 

cancérigène [269,270]. Les CAH ont tendance à s’accumuler dans les organismes aquatiques 

même à faible concentration. Aussi, la présence des hétérocycles les rend plus solubles que 

leurs analogues homocycliques. 

Un de ces hétérocycles azotés est le 8-hydroxyquinoleine et ses dérivés, ils ont un large 

domaine d’utilisation. En effet, ils sont utilisés comme agents chélateur pour la séparation et 

l’identification des ions métalliques, comme antimicrobiens dans le domaine de la médecine, 

comme fongicides et insecticides, ils sont aussi utilisés comme produits stabilisants dans les 

shampoings, les produits cosmétiques et le tabac et comme intermédiaires dans la synthèse 

des colorants [271,272]. Par conséquent, la forte utilisation du 8-HQS et ses dérivés doit 

s’accompagner par la recherche de méthodes économiques et écologiques d’élimination de 

ces produits à cause du danger qu’ils présentent sur l’écosystème aquatique et la santé 

humaine. 

La dégradation de ce genre de substances toxiques est faible en utilisant les procédés 

classiques de boue activée. Plusieurs travaux ont été menés sur la dégradation des quinoléines 

en utilisant des micro-organismes très puissants [273-274]. 

Les procédés d’oxydation avancée sont connus par leur grande efficacité à dégrader les 

polluants organiques toxiques et dangereux. Plusieurs études ont été menées sur la 

dégradation des quinoléines et leurs dérivés par les POA, à savoir, le procédé d’oxydation par 

voie humide [270], la photo-oxydation catalytique [275], le procédé photo-Fenton [276] et 

l’ozonation [277]. Toutefois, le nombre de travaux portant sur l’élimination des quinoléines 

des solutions aqueuses restent très limité. 

Dans ce travail,  nous avons essayé d’appliquer les procédés d’oxydation avancée au 

traitement d’une solution aqueuse de 8-hydroxyquinoléine sulfate. 

II- ÉTUDE DE LA DÉGRADATION DU 8-HYDROXYQUINOLEINE SULFATE 

PAR LES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE 

Dans cette partie, nous allons étudier la dégradation du 8-HQS par les procédés 

électrochimiques d’oxydation avancée à savoir, le procédé électro-Fenton en utilisant 

différentes anodes et l’oxydation anodique. 
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II-1- DÉGRADATION DU 8

PROCÉDÉ ÉLECTRO

II-1-1- Étude des paramètres 

Dans cette partie, nous avons étudié l’influence de quatre paramètres à savoir : l'intensité 

du courant, la concentration du catalyseur et du polluant ainsi que le temps d’électrolyse sur la 

dégradation du 8-HQS par le procédé électro

catalyseur, un travail classique a été mené en variant à chaque fois la concentration de ce 

dernier. Par contre, pour les autres paramètres, nous avons adopté la méthodologie de 

recherche expérimentale moyennant le plan

II-1-1-1- Effet de la concentration initiale du catalyseur

Un traitement électrochimique est réalisé par électrolyse de solutions aqueuses de 8

0,2 mM en milieu acide  de pH = 3 à une densité de courant constante égale à 0,8 mA cm

pendant 60 minutes afin d’étudier l’effet de la concentration initiale du catalyseur sur le 

processus de dégradation. Cette étude a été réalisée pour des concentrations de Fe

s’échelonnent entre 0,1 et 1 mM.

La figure II-1 regroupe les différents ré

Figure II-1 : Effet de la concentration du catalyseur, [Fe

du 8-HQS en fonction du temps d’électrolyse

[Na2SO4] = 50 mM; C

Cette figure montre que la ciné

concentration initiale du catalyseur. En effet, plus la concentration 
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DÉGRADATION DU 8 -HYDROXYQUINOLÉINE SULFATE 

PROCÉDÉ ÉLECTRO-FENTON 

Étude des paramètres expérimentaux 

Dans cette partie, nous avons étudié l’influence de quatre paramètres à savoir : l'intensité 

du courant, la concentration du catalyseur et du polluant ainsi que le temps d’électrolyse sur la 

HQS par le procédé électro-Fenton. Pour l’étude de la concentration du 

un travail classique a été mené en variant à chaque fois la concentration de ce 

dernier. Par contre, pour les autres paramètres, nous avons adopté la méthodologie de 

recherche expérimentale moyennant le plan factoriel. 

Effet de la concentration initiale du catalyseur 

Un traitement électrochimique est réalisé par électrolyse de solutions aqueuses de 8

0,2 mM en milieu acide  de pH = 3 à une densité de courant constante égale à 0,8 mA cm

pendant 60 minutes afin d’étudier l’effet de la concentration initiale du catalyseur sur le 

processus de dégradation. Cette étude a été réalisée pour des concentrations de Fe

s’échelonnent entre 0,1 et 1 mM. 

regroupe les différents résultats trouvés : 

Effet de la concentration du catalyseur, [Fe3+]0, sur la cinétique de dégradation 

HQS en fonction du temps d’électrolyse :  

] = 50 mM; C 0 = 0,2 mM; V = 230 mL; j = 0,96 mA cm

Cette figure montre que la cinétique de dégradation du 8-HQS dépend fortement de la 

concentration initiale du catalyseur. En effet, plus la concentration de Fe

20 40
Temps d'électrolyse (min)

[Fe3+] = 1 mM

[Fe3+] = 0,3 mM

[Fe3+] = 0,2 mM

[Fe3+] = 0,1 mM
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SULFATE PAR LE 

Dans cette partie, nous avons étudié l’influence de quatre paramètres à savoir : l'intensité 

du courant, la concentration du catalyseur et du polluant ainsi que le temps d’électrolyse sur la 

Pour l’étude de la concentration du 

un travail classique a été mené en variant à chaque fois la concentration de ce 

dernier. Par contre, pour les autres paramètres, nous avons adopté la méthodologie de 

Un traitement électrochimique est réalisé par électrolyse de solutions aqueuses de 8-HQS à 

0,2 mM en milieu acide  de pH = 3 à une densité de courant constante égale à 0,8 mA cm-2 

pendant 60 minutes afin d’étudier l’effet de la concentration initiale du catalyseur sur le 

processus de dégradation. Cette étude a été réalisée pour des concentrations de Fe3+ qui 

 

, sur la cinétique de dégradation 

0,96 mA cm-2. 

HQS dépend fortement de la 

Fe3+ augmente, plus 

60

[Fe3+] = 1 mM

[Fe3+] = 0,3 mM

[Fe3+] = 0,2 mM

[Fe3+] = 0,1 mM
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l’efficacité du traitement diminue. Le procédé électro-Fenton atteint son plafond d’efficacité à 

une concentration du catalyseur égale à 0,2 mM. Des observations similaires ont été déjà 

reportées par d’autres publications [211,222]. L’inhibition de la dégradation de l’anhydride 

phtalique en présence d’une concentration importante de catalyseur peut s’expliquer par 

l’augmentation de la vitesse des réactions parasites qui consomment les radicaux hydroxyles 

d’une part et qui inhibent la réaction de Fenton en consommant ses réactifs d’une autre : 

Fe2+  +  ●OH  →  Fe3+  +  OH-      II-1 

Fe3+  +  H2O2  ↔  Fe–OOH2+  +  H+     II-2  

Fe–OOH2+  →  HO2
●  +  Fe2+      II-3 

Les réactions II-1 et II-3 étant beaucoup plus faibles, la régénération des ions ferreux est 

très lente. D’autre part la concentration 0,1 mM reste insuffisante pour la minéralisation car 

une partie du Fe3+ va être complexée par les acides carboxyliques et en particulier l’acide 

oxalique produit en fin de minéralisation. 

II-1-1-2- Influence d’autres facteurs expérimentaux sur la disparition du 8-HQS  

Nous avons étudié, dans cette partie, l’influence de trois facteurs à savoir : le temps 

d’électrolyse (U1), l’intensité du courant (U2) et la concentration du 8-HQS (U3) sur la 

cinétique de disparition. Pour cela, nous avons eu recours au plan factoriel complet ; ce 

dernier étudie toutes les combinaisons des différents facteurs. Ils sont notés 2k (2k essais) avec 

k est le nombre de facteurs fixé à deux niveaux minimum (-1) et maximum (+1). Ces plans 

permettent de calculer l’effet moyen, les effets principaux des facteurs et leurs interactions 2 à 

2, 3 à 3, etc., jusqu’à l’interaction générale entre k facteurs. 

Pour traduire la variation des réponses expérimentales étudiées dans un plan factoriel 2k
 

(pour 3 variables), nous utilisons le modèle mathématique suivant [278]: 

Y = b0 + b1X1 + b2X2 + b3X3 + b12X1X2 + b13X1X3 + b23X2X3 +b123 X1X2X3   II-4 

Avec: 

Y : réponse expérimentale;  

X i : variables codées (-1 ou +1) ; 

 bi : estimation de l’effet principal du facteur i pour la réponse Y; 

 bij : estimation de l’effet d’interaction entre le facteur i et le facteur j pour la réponse Y. 
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Les niveaux expérimentaux choisis pour les trois facteurs étudiés sont présentés dans le 

tableau II-1. 

Tableau II-1 : Domaine expérimental pour l’étude de la disparition du 8-HQS : 

 

Variables 

 

Facteurs 

 

Unité 

Niveaux 

-1 +1 

X1 

X2 

X3 

U1 : temps  

U2 : Intensité  

U3 : [8-HQS] 

min 

mA 

mM 

20 

50 

0,2 

60 

100 

0,5 

 

La réponse étudiée est la constante cinétique apparente (kapp) de la réaction d'oxydation du 

8-HQS par les radicaux hydroxyles. Elle est calculée en adoptant l'hypothèse que la cinétique 

de réaction des radicaux hydroxyles est de pseudo premier ordre. 

Le plan d’expérience et les résultats expérimentaux sont représentés dans le tableau II-2. 

Tableau II-2 : Plan d’expérience : 

Expérience 

N° 

Matrice d’expérience Plan d’expérience Réponse Y 

kapp (min-1) X1 X2 X3 U1 U2 U3 

1 -1 -1 -1 20 50 0,2 0,172 

2 1 -1 -1 60 50 0,2 0,180 

3 -1 1 -1 20 100 0,2 0,248 

4 1 1 -1 60 100 0,2 0,253 

5 -1 -1 1 20 50 0,5 0,066 

6 1 -1 1 60 50 0,5 0,073 

7 -1 1 1 20 100 0,5 0,162 

8 1 1 1 60 100 0,5 0,170 

 

D’après les résultats obtenus, l’équation du modèle est déterminée à l’aide du logiciel 

NEMROD [279] : 

Y = 0,165 + 0,004 X1 + 0,043 X2 – 0,048 X3 - 0,0003 X1X2 + 0,0003 X1X3 

+ 0,006 X2X3 –  0,0005 X1X2X3 

La figure II-2 montre les effets et les interactions des différents facteurs étudiés. 
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Figure II-2 : Analyse graphique de l’effet de : temps d’électrolyse, intensité du courant et 

concentration du substrat. 

L’analyse graphique de cette figure montre que : 

� La concentration du 8-HQS est la plus influente sur la vitesse de disparition, son effet est 

négatif, lorsque la concentration du 8-HQS  diminue, la vitesse de disparition augmente. 

� L’intensité du courant d’électrolyse est le deuxième facteur le plus influent sur la vitesse de 

disparition du 8-HQS. Son effet est positif. Ainsi, l’augmentation de l’intensité accélère la 

vitesse de la réaction d'oxydation. 

� Le temps d’électrolyse présente un effet négligeable sur la vitesse de la réaction. 

� Il existe une certaine interaction X2X3 entre la concentration et l’intensité du courant 

(0,006). Ainsi, l'effet de l'intensité du courant (X2) dépend de la concentration choisie du 

substrat (X3) dans le domaine expérimental et vice versa. Cette interaction a un effet positif 

sur la réponse étudiée kapp. 

Pour connaître la contribution de chaque effet ainsi que leurs interactions sur la réponse, 

nous avons eu recours à l’analyse de Pareto [280]. En effet, Pareto se calcule comme suit: 

100
2

2

×=
∑ i

i
i b

b
P

      II-6
 

L’analyse graphique de Pareto est représentée sur la figure II-3 : 
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Figure II

D’après l’analyse graphique de Pareto, nous constatons que la concentration a une 

influence de 54,8% sur la vitesse de disparition et que l’intensité

La concentration, l’intensité et l’interaction entre la concentration et l’intensité présentent  

99,6% et le temps d’électrolyse et les autres interactions ne présentent que 0,4%. 

A partir de ces résultats nous avons conclu qu’

la plus faible (0,2 mM) et l’intensité la plus élevée (100 mA soit une densité de courant de 0,8 

mA cm-2) dans le domaine expérimental choisi afin d’augmenter la vitesse de disparition du 

8-HQS. Ces résultats sont en accord avec d’autres travaux qui s’intéressent à la dégradation 

des polluants organiques persistants par le procédé électro

dégradation du polluant organique est d'autant plus efficace et rapide que la concentration est 

faible et l'intensité du courant est élevée 

II-1-2- Étude de la cinétique de disparition du 8

Les conditions optimales déterminées précédemm

HQS. L’évolution de la concentration de ce polluant au cours du temps est suivie par HPLC 

(figure II-5). 

Concentration (mM)  b3

Intensité (mA)    b2

Intensité - Concentration   b23

temps - Intensité -Concentration   b123

Figure II -3 : Analyse graphique de Pareto 

D’après l’analyse graphique de Pareto, nous constatons que la concentration a une 

influence de 54,8% sur la vitesse de disparition et que l’intensité a une influence de 43,96%. 

La concentration, l’intensité et l’interaction entre la concentration et l’intensité présentent  

99,6% et le temps d’électrolyse et les autres interactions ne présentent que 0,4%. 

A partir de ces résultats nous avons conclu qu’il vaut mieux travailler avec la concentration 

la plus faible (0,2 mM) et l’intensité la plus élevée (100 mA soit une densité de courant de 0,8 

) dans le domaine expérimental choisi afin d’augmenter la vitesse de disparition du 

HQS. Ces résultats sont en accord avec d’autres travaux qui s’intéressent à la dégradation 

des polluants organiques persistants par le procédé électro-Fenton où ils dédui

dégradation du polluant organique est d'autant plus efficace et rapide que la concentration est 

faible et l'intensité du courant est élevée [223]. 

Étude de la cinétique de disparition du 8-HQS sur une électrode de Pt

optimales déterminées précédemment ont été appliquées à l’oxydation du 8

HQS. L’évolution de la concentration de ce polluant au cours du temps est suivie par HPLC 

Concentration (mM)  b3

Intensité (mA)    b2

Concentration   b23

Temps (min)   b1

Concentration   b123

0,86

0,38

0,006
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D’après l’analyse graphique de Pareto, nous constatons que la concentration a une 

a une influence de 43,96%. 

La concentration, l’intensité et l’interaction entre la concentration et l’intensité présentent  

99,6% et le temps d’électrolyse et les autres interactions ne présentent que 0,4%.  

il vaut mieux travailler avec la concentration 

la plus faible (0,2 mM) et l’intensité la plus élevée (100 mA soit une densité de courant de 0,8 

) dans le domaine expérimental choisi afin d’augmenter la vitesse de disparition du 

HQS. Ces résultats sont en accord avec d’autres travaux qui s’intéressent à la dégradation 

Fenton où ils déduisent que la 

dégradation du polluant organique est d'autant plus efficace et rapide que la concentration est 

HQS sur une électrode de Pt 

ont été appliquées à l’oxydation du 8-

HQS. L’évolution de la concentration de ce polluant au cours du temps est suivie par HPLC 

54,8

43,96
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Figure II-5 : Évolution de la concentration du 8-HQS en fonction du temps d’électrolyse lors 

d’un traitement par procédé électro-Fenton en utilisant une anode de Pt : [Na2SO4] = 50mM ; 

[Fe3+] = 0,2 mM ; pH= 3; C0 = 0,2 mM; V = 230 mL; j = 0,96 mA cm-2. 

Cette figure montre que l’oxydation du 8-HQS par les radicaux hydroxyles générés 

électrochimiquement suit une cinétique de pseudo-premier ordre. 

8-HQS +  ●OH  →  produits        II-7 

En appliquant l'hypothèse de l'état quasi stationnaire pour la concentration du radical 

hydroxyle (espèce extrêmement réactive), la cinétique d'ordre 2 devient une cinétique de 

pseudo premier ordre :  

D’où l’équation cinétique suivante : 

[ ]HQSkHQSOHk
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radicaux hydroxyles. Cette constante de vitesse représente la pente de la courbe (voir figure 

II-4). Ce qui permet de déterminer la valeur de

Le temps de demi-réaction est alors égal à 2,47 min.

La constante cinétique absolue de réaction des radicaux hydroxyles sur le 8

déterminée par cinétique compétitive avec l’acide 4

Le traçage de la courbe 
[
[


Ln

de pente
)(

)8(

AHBabs

HQSabs

k

k − où ( )AHBabsk

Un mélange équimolaire (0,2 mM) de 8

par procédé électro-Fenton et l'évolution des concentrations des deux produits est mesurée par 

CLHP à λ = 240 nm. Les résultats obtenus sont représentés sur la figure II

Figure II-5 : Détermination de la valeur

8-HQS et les radicaux hydroxyles par la cinétique de compétition

  [Na2SO4] = 50mM, [Fe

Le calcul donne une valeur de la constante cinétique absolue de la réaction des radicaux 

hydroxyles sur le 8-HQS de 1,62 10

II-1-2- Étude de la cinétique de disparition du 8

L’étude de la cinétique de 

réalisée en utilisant une électrode de BDD comme anode dans les conditions optimales 

([Na2SO4] = 50 mM, [Fe3+] = 0,2 mM, pH= 3, C

0

2
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radicaux hydroxyles. Cette constante de vitesse représente la pente de la courbe (voir figure 

Ce qui permet de déterminer la valeur de :
 kapp = 0,28 min-1.

 

réaction est alors égal à 2,47 min.
 

La constante cinétique absolue de réaction des radicaux hydroxyles sur le 8

déterminée par cinétique compétitive avec l’acide 4-hydroxybenzoïque (AHB).
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Ln 0 donne une droite linéaire 

) est bien connue. Par conséquent, on détermine

mélange équimolaire (0,2 mM) de 8-HQS et d’acide 4-hydroxbenzoïque est électrolysé 

Fenton et l'évolution des concentrations des deux produits est mesurée par 

ésultats obtenus sont représentés sur la figure II-

Détermination de la valeur de la constante cinétique absolue de la réaction entre 

HQS et les radicaux hydroxyles par la cinétique de compétition

[Fe3+] = 0,2 mM; pH= 3; C0 = 0,2mM; [AHB] = 0,2 mM; 

V = 230 mL; j = 0,96 mA cm-2.  

donne une valeur de la constante cinétique absolue de la réaction des radicaux 

1,62 109 M-1 s-1. 

Étude de la cinétique de disparition du 8-HQS sur une électrode de BDD

L’étude de la cinétique de dégradation du 8-HQS par procédé électro

réalisée en utilisant une électrode de BDD comme anode dans les conditions optimales 

] = 0,2 mM, pH= 3, C0 = 0,2 mM, V = 230 mL, j = 0,96

y = 0,996x
R² = 0,997

2 4Ln ([AHB] 0/[AHB] t)
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radicaux hydroxyles. Cette constante de vitesse représente la pente de la courbe (voir figure 

La constante cinétique absolue de réaction des radicaux hydroxyles sur le 8-HQS est 

xybenzoïque (AHB). 

donne une droite linéaire 

est bien connue. Par conséquent, on détermine( )polluantabsk . 

hydroxbenzoïque est électrolysé 

Fenton et l'évolution des concentrations des deux produits est mesurée par 

5 : 

 

de la constante cinétique absolue de la réaction entre 

HQS et les radicaux hydroxyles par la cinétique de compétition 

= 0,2mM; [AHB] = 0,2 mM;  

donne une valeur de la constante cinétique absolue de la réaction des radicaux 

HQS sur une électrode de BDD 

HQS par procédé électro-Fenton a été aussi 

réalisée en utilisant une électrode de BDD comme anode dans les conditions optimales 

= 0,2 mM, V = 230 mL, j = 0,96 mA cm-2).  
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La figure II-6 présente l'ensemble des résultats trouvés, comparés à ce

anode en Pt.  

Figure II-6 : Évolution de la concentration du 8

d’un traitement par procédé électro

anode : [Na2SO4] = 50mM

Cette figure montre que l'utilisation d'une anode de BDD lors du traitement d'une solution 

de 8-HQS par le procédé électro

En effet, les radicaux hydroxyles sont formés aussi bien dans le milieu par la réaction de 

Fenton qu'à la surface de l'anode ayant une haute surtension d'oxygène. Ce résultat est en 

accord avec les résultats trouvés pou

II-2- ÉTUDE DE L’ELIMINATION DU 8

PAR OXYDATION ANODIQUE

II-2-1- Principe de l’oxydation anodique

L’oxydation anodique est le procédé le plus classique parmi les procédés d’oxydation 

avancée où la solution est décontaminée lors de l’électrolyse par réaction directe entre les 

polluants et les radicaux hydroxyles formés à la surface de l’anode à partir de l’oxydation de 

l’eau en milieu acide (réaction II

10 (réaction II-11) [280,281]. 
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l'ensemble des résultats trouvés, comparés à ceux obtenu

Évolution de la concentration du 8-HQS en fonction du temps d’électrolyse lors 

d’un traitement par procédé électro-Fenton en utilisant une électrode de Pt et 

] = 50mM ; [Fe3+] = 0,2 mM ; pH= 3 ; C0 = 0,2mM ; V = 230 mL

j = 0,96 mA cm-2 

Cette figure montre que l'utilisation d'une anode de BDD lors du traitement d'une solution 

HQS par le procédé électro-Fenton accélère significativement la vitesse de dégradation. 

En effet, les radicaux hydroxyles sont formés aussi bien dans le milieu par la réaction de 

Fenton qu'à la surface de l'anode ayant une haute surtension d'oxygène. Ce résultat est en 

accord avec les résultats trouvés pour l’anhydride phtalique.  

ÉTUDE DE L’ELIMINATION DU 8 -HYDROXYQUINOLÉINE SULFATE 

PAR OXYDATION ANODIQUE  

Principe de l’oxydation anodique 

L’oxydation anodique est le procédé le plus classique parmi les procédés d’oxydation 

n est décontaminée lors de l’électrolyse par réaction directe entre les 

polluants et les radicaux hydroxyles formés à la surface de l’anode à partir de l’oxydation de 

l’eau en milieu acide (réaction II-10) ou de l’oxydation de OH- en milieu basique avec pH

 

→  ●OHads   +  H+   +  e-                      

→  ●OHads  +  e-      

5 10 15

Temps  d'électrolyse (min)

EF-Pt

EF-BDD
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ux obtenus avec une 

 

HQS en fonction du temps d’électrolyse lors 

Fenton en utilisant une électrode de Pt et de BDD comme 

; V = 230 mL ;  

Cette figure montre que l'utilisation d'une anode de BDD lors du traitement d'une solution 

ativement la vitesse de dégradation. 

En effet, les radicaux hydroxyles sont formés aussi bien dans le milieu par la réaction de 

Fenton qu'à la surface de l'anode ayant une haute surtension d'oxygène. Ce résultat est en 

HYDROXYQUINOLÉINE SULFATE 

L’oxydation anodique est le procédé le plus classique parmi les procédés d’oxydation 

n est décontaminée lors de l’électrolyse par réaction directe entre les 

polluants et les radicaux hydroxyles formés à la surface de l’anode à partir de l’oxydation de 

en milieu basique avec pH ≥ 

 II-10 

II-11 
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Cependant, la majorité des composés aromatiques, en milieu acide, traités par oxydation 

anodique avec des anodes conventionnelles comme Pt, PbO2, PbO2 dopé, SnO2 dopé et IrO2, 

sont faiblement dépollués à cause de l’apparition d’intermédiaires carboxyliques difficilement 

oxydables[280-282]. Récemment, l’utilisation d’une anode sous forme d’une couche mince de 

diamant dopé au bore (BDD) montre que cette électrode possède une surtension d’oxygène 

plus importante que les précédentes ce qui donne une concentration plus importante en 

radicaux hydroxyles d’où une minéralisation plus rapide et même totale des polluants [283]. 

A titre d'exemple, le tableau III-1 résume la surtension de dégagement d'oxygène pour 

quelques matériaux d'électrode. 

Tableau II-4 : Surtension de dégagement d'oxygène de quelques matériaux d'anode à 1 A m-2 

en milieu acide [199] : 

Matériau d’anode Pt PbO2 SnO2 BDD 

Surtension (V) 0,27 0,5 0,67 1,27 

 

La comparaison des surtensions de dégagement d'oxygène montre que les oxydes de 

métaux et le BDD possèdent des fenêtres électrochimiques bien plus importantes que celles 

du Pt. Ceci entraîne, sous polarisation positive dans la région de l'oxydation de l'eau, la 

possibilité de production d'espèces très oxydantes et faiblement adsorbées, et donc 

particulièrement actives pour l'oxydation. Il en résulte globalement une activité 

électrocatalytique remarquable vis-à-vis des composés organiques. 

II-2-2- Dégradation du 8-hydroxyquinoléine sulfate par oxydation anodique 

Nous avons étudié la dégradation d’une solution aqueuse de 8-HQS par oxydation 

anodique sous les conditions expérimentales déterminées précédemment en absence de 

catalyseur ([Na2SO4] = 50 mM, pH= 3, C0 = 0,2 mM, V = 230 mL, j = 0,96 mA cm-2). La 

figure II-7 présente l’évolution de la concentration du 8-HQS au cours de l’électrolyse avec et 

sans barbotage : 
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Figure II-7 : Évolution de la concentration du 8

anodique avec et sans barbotage

A partir de cette figure, on peut voir qu’en présence de barbotage de l’air comprimé, la 

cinétique de dégradation du 8

effet, le barbotage augment le transfert du 8

contrôlé par le transfert de masse 

II-3- COMPARAISON DES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE LORS D E 

LA DÉGRADATION DU 

Dans cette partie, nous avons essayé de comparer les différents procédés d’oxydation 

avancée appliqués pour la dégradation du 8

de la concentration du polluant en question en fonct

différents procédés d’oxydation avancée.

0

0,1

0,2

0

C
on

ce
nt

ra
tio

n 
(m

M
)

Évolution de la concentration du 8-HQS au cours de l’électroly

anodique avec et sans barbotage : [Na2SO4] = 50 mM ; pH= 3 ; C0 = 0,2 mM

j = 0,96 mA cm-2. 

A partir de cette figure, on peut voir qu’en présence de barbotage de l’air comprimé, la 

cinétique de dégradation du 8-HQS par oxydation anodique est légèrement plus rapide. En 

le barbotage augment le transfert du 8-HQS vers l’anode, ce qui montre un processus 

par le transfert de masse [284]. 

COMPARAISON DES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE LORS D E 

LA DÉGRADATION DU 8-HYDROXYQUINOLÉINE SULFATE

Dans cette partie, nous avons essayé de comparer les différents procédés d’oxydation 

avancée appliqués pour la dégradation du 8-HQS 0,2 mM. La figure II-8 présente l’évolution 

de la concentration du polluant en question en fonction du temps de traitement pour les 

différents procédés d’oxydation avancée. 

10 20

Temps  d'électrolyse (min)

Sans barbotage

Avec barbotage
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HQS au cours de l’électrolyse par oxydation 

= 0,2 mM ; V = 230 mL ;  

A partir de cette figure, on peut voir qu’en présence de barbotage de l’air comprimé, la 

tion anodique est légèrement plus rapide. En 

HQS vers l’anode, ce qui montre un processus 

COMPARAISON DES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE LORS D E 

HYDROXYQUINOLÉINE SULFATE  

Dans cette partie, nous avons essayé de comparer les différents procédés d’oxydation 

8 présente l’évolution 

ion du temps de traitement pour les 
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Figure II-8 : Évolution de la concentration du 8

par les différents procédés d’oxydation avancée

Figure II-9 : Évolution de Ln (C0/C) en fonction du temps d’électrolyse

procédés d’oxydation avancée

Il en ressort à partir de ces deux figures que le procédé électro

électrode de BDD est le procédé le plus efficace. Ceci est dû à la production des radicaux 

hydroxyles aussi bien par la réaction de Fenton en milieu homogène que par oxydation de 

l’eau sur la surface de l’anode de BDD qui est une électrode à haute surtension d’oxygène.

Pour le procédé OA-BDD, les radicaux hydroxyles ne sont formés qu'à la surface de l'anode. 

Ce résultat est en accord avec d’autres travaux 
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Évolution de la concentration du 8-HQS en fonction du temps lors du traitement 

par les différents procédés d’oxydation avancée : [Na2SO4] = 50 mM ; pH= 3

 V = 230 mL ; j = 0,96 mA cm-2. 

Évolution de Ln (C0/C) en fonction du temps d’électrolyse  

procédés d’oxydation avancée : [Na2SO4] = 50mM ; pH= 3 ; C0 = 0,2mM

 j = 0,96 mA cm-2. 

partir de ces deux figures que le procédé électro-Fenton en utilisant une 

électrode de BDD est le procédé le plus efficace. Ceci est dû à la production des radicaux 

hydroxyles aussi bien par la réaction de Fenton en milieu homogène que par oxydation de 

au sur la surface de l’anode de BDD qui est une électrode à haute surtension d’oxygène.

BDD, les radicaux hydroxyles ne sont formés qu'à la surface de l'anode. 

Ce résultat est en accord avec d’autres travaux [285]. 
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HQS en fonction du temps lors du traitement 

; pH= 3 ; C0 = 0,2mM ; 

 

 pour les différents 

= 0,2mM ; V = 230 mL ; 

Fenton en utilisant une 

électrode de BDD est le procédé le plus efficace. Ceci est dû à la production des radicaux 

hydroxyles aussi bien par la réaction de Fenton en milieu homogène que par oxydation de 

au sur la surface de l’anode de BDD qui est une électrode à haute surtension d’oxygène. 

BDD, les radicaux hydroxyles ne sont formés qu'à la surface de l'anode. 

30

Sans barbotage

40



Résultats et Discussion 

 

 

Thèse de doctorat  128 

 

III- ÉTUDE DE LA MINÉRALISATION DU 8-HYDROXYQUINOLÉ INE 

SULFATE PAR LES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE 

III-1- INTRODUCTION 

Le principal objectif des POA, rappelons-le, est la minéralisation des polluants organiques. 

Nous avons démontré dans la partie précédente que l’efficacité de la dégradation des polluants 

organiques par le procédé électro-Fenton pouvait être optimisée par ajustement des 

paramètres expérimentaux. 

De la même manière, on peut accroître le taux de minéralisation des solutions étudiées en 

jouant sur les paramètres opératoires.  

Dans cette partie, nous allons étudier la vitesse de minéralisation et le taux de réduction du 

COT des solutions traitées afin d’optimiser  les paramètres expérimentaux pour les différents 

POA appliqués.  

� Rappelons que selon le paragraphe précédent, la concentration optimale du 8-HQS était 

fixée à 0,2 mM. 

III-2- ÉTUDE DE LA MINÉRALISATION DU 8-HYDROXYQUINO LÉINE 

SULFATE PAR PROCÉDÉ ÉLECTRO-FENTON 

III-2-1- Optimisation de la minéralisation  

Dans cette partie, nous avons étudié l’influence de trois paramètres à savoir : l'intensité du 

courant (U1), la concentration du catalyseur (U2) et le temps d’électrolyse (U3) sur le taux 

d’abattement du COT au cours de l'électrolyse du 8-HQS par le procédé électro-Fenton. Nous 

avons adopté la méthodologie de recherche expérimentale selon l’approche de Doehlert [286] 

(Annexe 4). 

Cette méthode permet : 

� L’utilisation d’un modèle polynomial d’ordre 2; 

� La transformation aisée dans l’espace des variables en gardant la majeure partie des essais 

déjà réalisés; 

�  L’ajout de variables complémentaires tout en conservant encore les essais déjà effectués. 

En effet, les matrices d’expériences de Doehlert sont des mailles élémentaires d’un réseau de 

points distribués uniformément dans l’espace des variables codées. Ces matrices permettent 

d’estimer les coefficients d’un modèle mathématique polynomial du second degré dont 

l’intérêt essentiel est de pouvoir prédire en tout point du domaine expérimental les valeurs de 

la réponse. 
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Les niveaux expérimentaux choisis pour les trois facteurs étudiés sont présentés dans le 

tableau III-1. 

Tableau III-1 : Domaine expérimental de minéralisation du 8-HQS : 

variables Facteurs Ui Unité 

Domaine de variation 

Limite 

inférieure 

Limite 

supérieure 

X1 U1 : Intensité mA 100 500 

X2 U2 : [Fe3+] mM 0,05 0,5 

X3 U3 : Temps h 2 8 

 

Pour cette étude, le polynôme retenu sera d’ordre 2 (coefficient bii), avec une interaction 

entre les variables (coefficient bij, avec i ≠ j). 

Le modèle utilisé pour relier la réponse expérimentale aux facteurs étudiés est le suivant : 

Y = b0 + b1X1 + b2X2 + b3X3 + b11X1
2 + b22X2

2 + b33X3
2 + b12X1X2  

+ b13X1X3 + b23X2X3            III-1 

Avec: 

Y : réponse expérimentale ; 

bi : estimation de l’effet principal du facteur i pour la réponse Y ; 

bii : estimation de l’effet du second ordre du facteur i pour la réponse Y ; 

bij : estimation de l’effet d’interaction entre le facteur i et le facteur j pour la réponse Y. 

Le calcul des coefficients du modèle se fait par la méthode des moindres carrées selon la 

formule : 

B = (XT X)-1 XT R        III-2 

Avec : 

B : vecteur d’estimation des coefficients ; 

X : matrice du modèle ; 

XT : matrice transposée de la matrice du modèle A ; 

R : vecteur des résultats expérimentaux. 

La transformation d’une variable réelle Uij en une variable codée Xij est obtenue par la 

relation ci-dessous [287] : 

α








∆
−

=
i

ii

U

UU
X 0,

i
      III-3
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Avec : 

2
max,min, ii

i,0

UU
U

+
= : Valeur au centre du domaine expérimental ; 

2
min,, imAXi

i

UU
U

−
=∆ : pas de variation avec Ui,max et Ui,min les variables naturelles 

maximales et minimales, respectivement ; 

α : variable codée maximale pour chaque facteur Xi. 

Le nombre d’expériences pour une matrice de Doehlert et pour un nombre de facteurs k est 

donné par : N = k2 + k + 1. Ainsi, la matrice de Doehlert pour 3 facteurs est formée de 13 

expériences qui sont reportées dans le tableau III-2. 

Tableau III-2 : Plan d’expérience et réponse expérimentales : 

Expérience 

N° 

Matrice d’expérience Plan d’expérimentation Résultats 

Y(%)  X1 X2 X3 U1 U2 U3 

1 1,000 0,000 0,000 500 0,275 5 41,6 

2 -1,000 0,000 0,000 100 0,275 5 36,5 

3 0,500 0,866 0,000 400 0,470 5 47,4 

4 -0,500 -0,866 0,000 200 0,080 5 60,5 

5 0,500 -0,866 0,000 400 0,080 5 28,4 

6 -0,500 0,866 0,000 200 0,470 5 65,2 

7 0,500 0,287 0,816 400 0,340 8 74,4 

8 -0,500 -0,287 -0,816 200 0,210 2 18,8 

9 0,500 -0,287 -0,816 400 0,210 2 15,7 

10 0,000 0,577 -0,816 300 0,405 2 54,6 

11 0,500 0,287 0,816 200 0,340 8 87,0 

12 0,000 -0,577 0,816 300 0,145 8 63,7 

13 0,000 0,000 0,000 300 0,275 5 48,4 

 

D’après les résultats trouvés, l’équation du modèle pour le taux d’abattement du COT est 

calculée en utilisant le logiciel NEMROD : 

Y = 49,2 - 0,39 X1 + 10,6 X2 + 29,8 X3 - 10,15 X1
2 - 4,72 X2

2  

+ 5,97 X3
2 - 2,71 X1X2 + 9,41 X1X3 - 30,11 X2X3           III-4 
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Pour déterminer les conditions optimales de la minéralisation, nous avons tracé l’évolution 

du taux d’abattement du COT en fonction de la concentration du catalyseur, de l’intensité du 

courant et du temps d’électrolyse (Figures III-1, III-2, III-3). 

 

  

 

Figure III-1 : (a) Courbe isoréponse du taux d’abattement du COT dans le plan ([Fe3+], t). (b) 

Variation du taux d’abattement du COT en fonction de la concentration de Fe3+ et du temps 

d’électrolyse. 

 

  

 

Figure III-2 : (a) Courbe isoréponse du taux d’abattement du COT dans le plan ([Fe3+], I). (b) 

Variation du taux d’abattement du COT en fonction de la concentration du Fe3+ et De 

l’intensité du courant. 
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Figure III-3 : (a) Courbe isoréponse du taux d’abattement du COT 

Variation du taux d’abattement du COT en fonction du temps d’électrolyse et de l’intensité du 

A partir des figures ci-dessus, nous constatons que

� L’augmentation du temps d’électrolyse favorise l’augmentation du taux d’ab

COT. Plus le temps d’électrolyse est long, plus la minéralisation est meilleure. Donc, nous 

avons fixé le temps au maximum du domaine expérimental choisi.

� Le taux d’abattement du COT atteint son maximum pour une concentration en catalyseur 

au centre du domaine. En effet, pour des concentrations supérieures à 0,35 mM l’efficacité du 

système diminue à cause de l’augmentation des vitesses des réactions parasites qui 

consomment les radicaux hydroxyles

consommant ses réactifs d’une autre (réactions II

� Le taux d’abattement de la minéralisation s’améliore en augmentant l’intensité du 

courant, il est maximal dans le domaine 

400 mA. Ceci peut être expliqué par la réduction cathodique du peroxyde d'hydrogène à des 

intensités élevées, selon la réaction suivante:

H2O2 + 2 H+ +  2 e

Compte tenu des résultats obtenus et afin de déterminer les conditions opé

une solution de 8-HQS 0,2 mM a été électrolysée par le procédé électro

intensité de courant imposé de 300 mA (

d'obtenir une minéralisation presque totale, l'abattement du COT étant de 95%.

III-2-2- Identification et suivi des acides carboxyliques

Dans cette étude, nous avons essayé d'identifier qualitativement et quantitativement les 

acides carboxyliques qui se forment au cours de minéralisation du 8
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Variation du taux d’abattement du COT en fonction du temps d’électrolyse et de l’intensité du 

courant. 

dessus, nous constatons que : 

L’augmentation du temps d’électrolyse favorise l’augmentation du taux d’ab

COT. Plus le temps d’électrolyse est long, plus la minéralisation est meilleure. Donc, nous 

avons fixé le temps au maximum du domaine expérimental choisi. 

Le taux d’abattement du COT atteint son maximum pour une concentration en catalyseur 

entre du domaine. En effet, pour des concentrations supérieures à 0,35 mM l’efficacité du 

système diminue à cause de l’augmentation des vitesses des réactions parasites qui 

consomment les radicaux hydroxyles  d’une part [212] et qui inhibe la réaction de F

consommant ses réactifs d’une autre (réactions II-1, II-3 et II-3) [213]. 

Le taux d’abattement de la minéralisation s’améliore en augmentant l’intensité du 

courant, il est maximal dans le domaine de 200 à 400 mA, mais son effet s’atténue au

400 mA. Ceci peut être expliqué par la réduction cathodique du peroxyde d'hydrogène à des 

intensités élevées, selon la réaction suivante: 

+  2 e-   →  2  H2O     III

Compte tenu des résultats obtenus et afin de déterminer les conditions opé

HQS 0,2 mM a été électrolysée par le procédé électro

intensité de courant imposé de 300 mA (j = 2,88 mA cm-2) pendant 8 heures

d'obtenir une minéralisation presque totale, l'abattement du COT étant de 95%.

Identification et suivi des acides carboxyliques 

Dans cette étude, nous avons essayé d'identifier qualitativement et quantitativement les 

carboxyliques qui se forment au cours de minéralisation du 8-HQS. Ainsi, une solution 

 132 

 

dans le plan (t, I). (b) 

Variation du taux d’abattement du COT en fonction du temps d’électrolyse et de l’intensité du 

L’augmentation du temps d’électrolyse favorise l’augmentation du taux d’abattement du 

COT. Plus le temps d’électrolyse est long, plus la minéralisation est meilleure. Donc, nous 

Le taux d’abattement du COT atteint son maximum pour une concentration en catalyseur 

entre du domaine. En effet, pour des concentrations supérieures à 0,35 mM l’efficacité du 

système diminue à cause de l’augmentation des vitesses des réactions parasites qui 

et qui inhibe la réaction de Fenton en 

Le taux d’abattement de la minéralisation s’améliore en augmentant l’intensité du 

200 à 400 mA, mais son effet s’atténue au-delà de 

400 mA. Ceci peut être expliqué par la réduction cathodique du peroxyde d'hydrogène à des 

III -5 

Compte tenu des résultats obtenus et afin de déterminer les conditions opératoires optimales, 

HQS 0,2 mM a été électrolysée par le procédé électro-Fenton avec une 

8 heures ce qui a permis 

d'obtenir une minéralisation presque totale, l'abattement du COT étant de 95%. 

Dans cette étude, nous avons essayé d'identifier qualitativement et quantitativement les 

HQS. Ainsi, une solution 
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traitée dans les conditions optimales de minéralisation a été analysée par CLHP en utilisant 

une colonne échangeuse d'ions dans les conditions d'élution données dans la partie II et 

détectée à une longueur d'onde de 210 nm. Les concentrations ont été déterminées grâce à des 

courbes d'étalonnage préparées à partir de produits standards. 

L'évolution des acides carboxyliques identifiés lors de la minéralisation d’une solution de 

8-HQS 0,2 mM est représentée sur la figure III-4.  

 

Figure III-4 : Évolution des acides carboxyliques au cours de l’électrolyse d’une solution du 

8-HQS à 0,2 mM par procédé électro-Fenton : [Na2SO4] = 50 mM ; pH= 3 ; [Fe3+] = 0,2 mM ; 

j = 2,88 mA cm-2. 

L'analyse de ces courbes montre que : 

� Seuls les acides maléique, acétique, oxalique, malique et glyoxylique ont été identifiés et 

quantifiés alors que les acides malonique et succinique ont été identifiés mais pas quantifiés 

puisqu’ils existent sous forme de traces dans la solution. 

� La concentration de l’acide oxalique diminue lentement au cours du traitement. En effet, il 

a été démontré que cet acide forme avec le Fe3+
 des complexes stables qui présentent une 

grande résistance face à l’oxydation par les radicaux hydroxyles [254]. Par ailleurs, Brillas et 
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al. [288] ont précisé que ces complexes présentent une plus grande stabilité vis-à-vis des 

radicaux hydroxyles avec une électrode de Pt qu’avec une électrode de BDD. 

� Les acides malique et maléique disparaissent totalement au bout de 6 heures de traitement 

pour se transformer en d’autres acides de chaines carbonées plus courtes. 

� Les courbes correspondantes à l’évolution de l’acide glyoxylique et acétique montrent que 

ces derniers disparaissent au profit de la formation d’acide oxalique. Vel Leitner et doré [289] 

ont montré que l’acide oxalique représente le produit principal provenant de la dégradation de 

l’acide glyoxylique. 

� L’acide maléique disparait au bout de 6 heures de traitement indiquant la rapidité de 

l’oxydation de ce dernier en acide oxalique [290]. 

III-2-3- Étude de la toxicité d’une solution de 8-HQS lors de traitement 

La dégradation des composés organiques toxiques par des procédés d'oxydation peut 

engendrer des intermédiaires réactionnels pouvant être plus toxiques que la molécule initiale. 

Par conséquent, nous avons essayé dans cette partie de déterminer et de suivre la toxicité 

potentielle du 8-HQS et de ses intermédiaires générés au cours de l'électrolyse par le procédé 

électro-Fenton.  

Une solution de 8-HQS 0,2 mM a été électrolysée par procédé électro-Fenton avec une 

densité de courant imposée de 2,88 mA cm-2. Les échantillons ont été prélevés à des temps de 

traitement réguliers et les mesures de toxicité de ces échantillons ont été effectuées par le test 

Microtox®, après exposition des échantillons aux bactéries marines luminescentes Vibrio 

fischeri pendant 5 et 15 min, afin de mesurer l’inhibition de leur bioluminescence. Les 

résultats de l’inhibition de la luminescence (qui est une mesure de toxicité), obtenus suivant 

les relations citées dans la partie II, sont représentés sur la figure III-5. 
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Figure III-5 : Évolution de l'inhibition de la luminescence des bactéries V. fischeri lors de la 

minéralisation d’une solution du 8

 C0 = 0,2

Comme le montre cette figure, les courbes 

fonction du temps d’électrolyse à 5 et 15 minutes présentent des allures similaires, l’inhibition 

étant légèrement plus élevée pour le temps d’exposition de 15 mi

courbes on peut voir que le maximum d’inhibition de la luminescence est atteint après 20 

minutes de traitement indiquant une toxicité maximale de l’ordre de 99 %. 

montre le phénomène d'apparition d’intermédiaires réactionnels qui sont plus toxiques que la 

molécule initiale [291]. En fin de traitement, le taux d'inhibition ne

qui met en évidence l'efficacité du

organiques toxiques jusqu'à leur

III-2-4- Étude de la minéralisation du 8

de BDD 

L'étude de la cinétique de la dégradation du 8

Fenton en utilisant l’électrode BDD comme anode, dans les 

III- 6  présente l'allure de la courbe obtenue comparée avec celle obtenue avec une anode en 

Pt. 
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olution de l'inhibition de la luminescence des bactéries V. fischeri lors de la 

minéralisation d’une solution du 8-HQS : [Na2SO4] = 50 mM ; pH= 3 ; [Fe

= 0,2 mM ; V = 230 mL ; j = 2,88 mA cm-2. 

Comme le montre cette figure, les courbes représentant le pourcentage d’inhibition en 

fonction du temps d’électrolyse à 5 et 15 minutes présentent des allures similaires, l’inhibition 

étant légèrement plus élevée pour le temps d’exposition de 15 min. À partir de ces deux 

e maximum d’inhibition de la luminescence est atteint après 20 

minutes de traitement indiquant une toxicité maximale de l’ordre de 99 %. 

montre le phénomène d'apparition d’intermédiaires réactionnels qui sont plus toxiques que la 

En fin de traitement, le taux d'inhibition ne dépasse pas les 10% ce 

qui met en évidence l'efficacité du procédé électro-Fenton quant à la dégradation des produits 

organiques toxiques jusqu'à leur stade final de minéralisation en CO2, H2O et i

Étude de la minéralisation du 8-hydroxyquinoléine sulfate sur une électrode 

L'étude de la cinétique de la dégradation du 8-HQS a été aussi réalisée par 

utilisant l’électrode BDD comme anode, dans les conditions optimales. La figure 

6  présente l'allure de la courbe obtenue comparée avec celle obtenue avec une anode en 

50 100 150 200 250
temps d'électrolyse (min)

5 min
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olution de l'inhibition de la luminescence des bactéries V. fischeri lors de la 

[Fe3+] = 0,2 mM ; 

représentant le pourcentage d’inhibition en 

fonction du temps d’électrolyse à 5 et 15 minutes présentent des allures similaires, l’inhibition 

n. À partir de ces deux 

e maximum d’inhibition de la luminescence est atteint après 20 

minutes de traitement indiquant une toxicité maximale de l’ordre de 99 %. Ce taux élevé 

montre le phénomène d'apparition d’intermédiaires réactionnels qui sont plus toxiques que la 

dépasse pas les 10% ce 

Fenton quant à la dégradation des produits 

O et ions minéraux. 

hydroxyquinoléine sulfate sur une électrode 

HQS a été aussi réalisée par procédé électro-

conditions optimales. La figure 

6  présente l'allure de la courbe obtenue comparée avec celle obtenue avec une anode en 

300
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Figure III-6 : Abattement du COT en fonction du temps de traitement lors du traitement par 

le procédé électro-Fenton d'une sol

[Na2SO4] = 50 mM; pH= 3; C

Cette figure montre que la minéralisation du 8

BDD par rapport à une électrode de Pt. Ceci est dû à la production des radicaux hydroxyles 

aussi bien à partir de la réaction de Fenton que par oxydation de l’eau à la su

(réaction II-10). Ce résultat est en accord avec celui trouvé pour l’anhydride phtalique et pour 

d’autres molécules [292].  

III-3- ÉTUDE DE LA MINÉRALISATION DU 8

SULFATE PAR PROCÉDÉ PHOTO

III-3-1- Introduction  

Les quinoléines représentent une famille de composés hétérocycliques azotés. Ils sont 

faiblement dégradés par les procédés classiques. Récemment, plusieurs chercheurs se sont 

intéressés à la photo-dégradation de ces polluants par les procédés d’oxydation a

que les procédés photochimiques en utilisant O

utilisant le TiO2 ou même la photolyse de H

ou les rayons solaires [294].  

Dans notre étude, nous allons app

quinoléines et plus particulièrement le 8

hydroxyles par irradiation UV/Vis d’une solution contenant des polluants organiques en
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Abattement du COT en fonction du temps de traitement lors du traitement par 

Fenton d'une solution de 8-HQS avec une anode de Pt et de BDD

] = 50 mM; pH= 3; C0 = 0,2mM; V = 230 mL; j = 2,88 mA cm

Cette figure montre que la minéralisation du 8-HQS est plus efficace sur une anode de 

BDD par rapport à une électrode de Pt. Ceci est dû à la production des radicaux hydroxyles 

aussi bien à partir de la réaction de Fenton que par oxydation de l’eau à la su

10). Ce résultat est en accord avec celui trouvé pour l’anhydride phtalique et pour 

ÉTUDE DE LA MINÉRALISATION DU 8 -HYDROXYQUINOLÉINE 

SULFATE PAR PROCÉDÉ PHOTO-FENTON 

Les quinoléines représentent une famille de composés hétérocycliques azotés. Ils sont 

faiblement dégradés par les procédés classiques. Récemment, plusieurs chercheurs se sont 

dégradation de ces polluants par les procédés d’oxydation a

que les procédés photochimiques en utilisant O3/UV [293], la photocatalyse hétérogène en 

ou même la photolyse de H2O2 (UV/H2O2) en utilisant une lampe de mercure 

Dans notre étude, nous allons appliquer le procédé photo-Fenton au traitement des 

quinoléines et plus particulièrement le 8-HQS. Ce procédé consiste à produire des radicaux 

hydroxyles par irradiation UV/Vis d’une solution contenant des polluants organiques en

2 4 6

temps d'électrolyse (h)

EF-BDD

EF-Pt
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Abattement du COT en fonction du temps de traitement lors du traitement par 

HQS avec une anode de Pt et de BDD :  

mA cm-2. 

HQS est plus efficace sur une anode de 

BDD par rapport à une électrode de Pt. Ceci est dû à la production des radicaux hydroxyles 

aussi bien à partir de la réaction de Fenton que par oxydation de l’eau à la surface de l’anode 

10). Ce résultat est en accord avec celui trouvé pour l’anhydride phtalique et pour 

HYDROXYQUINOLÉINE 

Les quinoléines représentent une famille de composés hétérocycliques azotés. Ils sont 

faiblement dégradés par les procédés classiques. Récemment, plusieurs chercheurs se sont 

dégradation de ces polluants par les procédés d’oxydation avancée tels 

, la photocatalyse hétérogène en 

) en utilisant une lampe de mercure 

Fenton au traitement des 

Ce procédé consiste à produire des radicaux 

hydroxyles par irradiation UV/Vis d’une solution contenant des polluants organiques en 

8
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présence du réactif de Fenton

hydroxyles en comparaison avec les systèmes Fe

favorise une minéralisation plus rapide d’une grande variété de polluants organiques.

Fe(OH)

Les concentrations du catalyseur (Fe

importants qui contrôlent l’efficacité du procédé photo

d’étudier ces deux facteurs afin d’atteindre une minéralisation o

III-3-2- Influence de la concentration du fer

Plusieurs expériences ont été menées sur des solutions de 1,3 L de 8

d’étudier l’effet de la concentration du fer sur le processus de minéralisation. La figures II

présente l’évolution du COT en fonction du temps pour différents rapport R = [H

avec [H2O2] = 2,5 mM : 

Figure III-7 : Évolution du COT en fonction du temps de traitement pour différentes valeurs 

du rapport R lors du traitement du 8

A partir de cette figure on peut voir que l’efficacité du traitement augmente lorsque R 

passe de 0,5 à 40 après seulement deux heures, le taux d’abattement en terme de COT passe 

de 62 à 92%. Ceci est dû à la production plus importante des radicaux hydroxyles (ceux 

formés par la réaction III-6 en plus de ceux formés par la réaction de Fenton)). Dautre part, 

l’augmentation du rapport R au
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présence du réactif de Fenton (réaction III-6). Cette technique produit plus de radicaux 

hydroxyles en comparaison avec les systèmes Fe2+/H2O2 seul ou UV/H2O

favorise une minéralisation plus rapide d’une grande variété de polluants organiques.

Fe(OH)2+  →  Fe2+ + ●OH     

Les concentrations du catalyseur (Fe3+) et H2O2 représentent les paramètres les plus 

importants qui contrôlent l’efficacité du procédé photo-Fenton ; pour cela, il est important 

d’étudier ces deux facteurs afin d’atteindre une minéralisation optimale du 8

Influence de la concentration du fer 

Plusieurs expériences ont été menées sur des solutions de 1,3 L de 8-

d’étudier l’effet de la concentration du fer sur le processus de minéralisation. La figures II

l’évolution du COT en fonction du temps pour différents rapport R = [H

Évolution du COT en fonction du temps de traitement pour différentes valeurs 

du rapport R lors du traitement du 8-HQS par procédé photo-Fenton : C0 = 0,2 mM

L ; [H2O2] = 2,5 mM ; pH = 3. 

A partir de cette figure on peut voir que l’efficacité du traitement augmente lorsque R 

passe de 0,5 à 40 après seulement deux heures, le taux d’abattement en terme de COT passe 

ci est dû à la production plus importante des radicaux hydroxyles (ceux 

6 en plus de ceux formés par la réaction de Fenton)). Dautre part, 

u rapport R au-delà de 40 cause la diminution de l’efficacité du processus

2 4 6
temps de traitement (h)

R = 0,5

R = 1

R = 10

R = 20

R = 40

R = 100

R = 1000
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6). Cette technique produit plus de radicaux 

O2. De ce fait, elle 

favorise une minéralisation plus rapide d’une grande variété de polluants organiques. 

III-6 

représentent les paramètres les plus 

; pour cela, il est important 

ptimale du 8-HQS. 

-HQS 0,2 mM afin 

d’étudier l’effet de la concentration du fer sur le processus de minéralisation. La figures III-7 

l’évolution du COT en fonction du temps pour différents rapport R = [H2O2]/[Fe3+] 

 

Évolution du COT en fonction du temps de traitement pour différentes valeurs 

= 0,2 mM ; V = 1,3 

A partir de cette figure on peut voir que l’efficacité du traitement augmente lorsque R 

passe de 0,5 à 40 après seulement deux heures, le taux d’abattement en terme de COT passe 

ci est dû à la production plus importante des radicaux hydroxyles (ceux 

6 en plus de ceux formés par la réaction de Fenton)). Dautre part, 

la diminution de l’efficacité du processus. 

8

R = 1000
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En effet, l’excès du catalyseur dans le milieu réactionnel entraîne l’apparition de la réaction 

parasite qui consomme une partie de 

Par conséquent, le meilleur traitement est obtenu pour un rendement R = 40

une concentration en fer égale à 6,5 × 10

déterminer l’effet de H2O2 sur la minéralisation du 8

III-3-3- Effet de la concentration de H

Afin de comprendre l’effet de H

Fenton a été appliqué pour différentes concentration en peroxyde d’hydrogène pour une 

concentration en Fe3+ égale à 0,05 mM. La figure III

fonction du temps de traitement pour différentes valeu

[H2O2]  allant de 0,5 à 5 mM : 

Figure III-8 : Évolution du COT en fonction du temps de traitement pour différentes 

valeurs du rapport R lors du traitement du 8

C0 = 0,2 mM

Cette figure montre que l’augmentation de la concentration de peroxyde d’hydrogène 

favorise la décomposition du 8

d’abattement en termes de COT de 97% c'est

polluant. 

Par conséquent, afin d’avoir une minéralisation quasi

0,2 mM en 8-HQS par procédé photo

et [Fe3+] =  0,05 mM. 
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En effet, l’excès du catalyseur dans le milieu réactionnel entraîne l’apparition de la réaction 

parasite qui consomme une partie de ●OH au détriment du traitement (réaction II

Par conséquent, le meilleur traitement est obtenu pour un rendement R = 40

une concentration en fer égale à 6,5 × 10-5 M. Cette concentration sera utilisée pour 

sur la minéralisation du 8-HQS.  

Effet de la concentration de H2O2 

Afin de comprendre l’effet de H2O2 sur la décomposition du 8-HQS, le procédé photo

Fenton a été appliqué pour différentes concentration en peroxyde d’hydrogène pour une 

égale à 0,05 mM. La figure III-8 présente l’évolution du COT en 

fonction du temps de traitement pour différentes valeurs du rapport R allant de 10 à 100 soit, 

:  

Évolution du COT en fonction du temps de traitement pour différentes 

valeurs du rapport R lors du traitement du 8-HQS par procédé photo

= 0,2 mM ; V = 1,3 L ; [Fe3+] = 0,05 mM ; pH = 3. 

Cette figure montre que l’augmentation de la concentration de peroxyde d’hydrogène 

favorise la décomposition du 8-HQS. En effet avec un rapport égal à 100 on atteint un taux 

d’abattement en termes de COT de 97% c'est-à-dire une minéralisation presque totale du 

Par conséquent, afin d’avoir une minéralisation quasi-totale ou totale d’une solution de 

HQS par procédé photo-Fenton (99%), il faut travailler avec [H

2 4 6
temps de traitement (h)

R 10

R 20

R 40

R 100
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En effet, l’excès du catalyseur dans le milieu réactionnel entraîne l’apparition de la réaction 

OH au détriment du traitement (réaction II-1). 

Par conséquent, le meilleur traitement est obtenu pour un rendement R = 40 c’est à dire 

M. Cette concentration sera utilisée pour 

HQS, le procédé photo-

Fenton a été appliqué pour différentes concentration en peroxyde d’hydrogène pour une 

présente l’évolution du COT en 

rs du rapport R allant de 10 à 100 soit, 

 

Évolution du COT en fonction du temps de traitement pour différentes 

HQS par procédé photo-Fenton :  

 

Cette figure montre que l’augmentation de la concentration de peroxyde d’hydrogène 

HQS. En effet avec un rapport égal à 100 on atteint un taux 

une minéralisation presque totale du 

totale ou totale d’une solution de 

Fenton (99%), il faut travailler avec [H2O2] = 5 mM 
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III-3-4- Évolution des ions inorganiques

Dans les procédés d’oxydation chimique des quinoléines, la minéralisation totale conduit à 

la formation de dioxyde de carbone, de l’eau et des ions inorganiques résultant des atomes 

d’azote ou de soufre présents dans la molécule mère 

[295,296] ont montré que les molécules organiques contenant de l’azote sont minéralisées 

respectivement en NH4
+ et NO

solution de 8-HQS à 0,2 mM par procédé photo

ammonium pendant le traitement photo

L’évolution de la concentration du nitrate et d’ammonium est représentée sur la figure III

Figure III-9 : Évolution de la concent

solution de 8-HQS par procédé photo

Comme on peut le voir sur cette figure, les ions nitrates et ammonium commencent à se 

former dès le début de la photolyse. Cependant, la libération des ions nitrates reste toujours 

plus importante que celle de l’ammonium. Ce résultat suggère que la majeure partie de l'azote 

s'est transformée sous forme d'ions ammonium. En effet, NO

0,15 mM au bout de 8 heures de traitement alors que celle de NH

diminution de la concentration des ions NH

NO3
- ou NO2

-
 [297]. Le bilan total d’azote en fin de minéralisation est 

formule suivante  

Bilan total d’azote (mM) = [NO
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Évolution des ions inorganiques 

Dans les procédés d’oxydation chimique des quinoléines, la minéralisation totale conduit à 

la formation de dioxyde de carbone, de l’eau et des ions inorganiques résultant des atomes 

d’azote ou de soufre présents dans la molécule mère [241]. Par ailleurs, des travaux antérieurs 

ont montré que les molécules organiques contenant de l’azote sont minéralisées 

et NO3
-. Ce comportement a été vérifié lors du traitement d’une 

mM par procédé photo-Fenton. Ainsi, la libération des ions nitrate et 

ammonium pendant le traitement photo-Fenton a été suivi par chromatographie ionique.

L’évolution de la concentration du nitrate et d’ammonium est représentée sur la figure III

Évolution de la concentration des ions inorganiques lors du traitement d’une 

HQS par procédé photo-Fenton : C0 = 0,2 mM ; V = 1,3 L ; R = 40

 
Comme on peut le voir sur cette figure, les ions nitrates et ammonium commencent à se 

hotolyse. Cependant, la libération des ions nitrates reste toujours 

plus importante que celle de l’ammonium. Ce résultat suggère que la majeure partie de l'azote 

s'est transformée sous forme d'ions ammonium. En effet, NO3
- atteint une concentration de 

mM au bout de 8 heures de traitement alors que celle de NH4
+ est de 0,03

diminution de la concentration des ions NH4
+

 peut être expliquée par leur oxydation en ions 

. Le bilan total d’azote en fin de minéralisation est calculé à p
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Le bilan total d’azote pour notre cas est égal à 0,15 + 0,03

rendement de 90% par rapport à l’azote total théorique (

attribuée à la libération d'autres molécules azotées telles que NO

détectées dans d'autres études 

III-4- COMPARAISON DES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE LORS D E 

L’ELIMINATION DU 8

Nous avons conclu ce chapitre par une comparaison d

appliqués au traitement du 8-hydroxyquinoliéine sulfate. Pour cela, des solutions de ce 

polluant à 0,2 mM ont été traitées dans les conditions optimales de chaque 

résultats obtenus sont résumés sur la figure III

Figure III-10 : Abattement du COT en fonction du temps lors du traitement d'une solution de 

8-HQS par les procédés d’oxydation avancée
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pour notre cas est égal à 0,15 + 0,03 = 0,18 mM.

% par rapport à l’azote total théorique (0,2 mM). Cette différence peut être 

attribuée à la libération d'autres molécules azotées telles que NO2 ou N2 et/ou NH

détectées dans d'autres études [298]. 
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Nous avons conclu ce chapitre par une comparaison des procédés d’oxydation avancée

hydroxyquinoliéine sulfate. Pour cela, des solutions de ce 

été traitées dans les conditions optimales de chaque 

ont résumés sur la figure III-10 : 

Abattement du COT en fonction du temps lors du traitement d'une solution de 

HQS par les procédés d’oxydation avancée suivants: 

Fenton avec une anode de Pt (■) et de BDD (♦): [Na

 ; C0 = 0,2mM ; V = 230 mL ; j = 2,88 mA cm

Fenton ( ) : C0 = 0,2 mM ; V = 1,3 L ; [Fe3+] = 0,05 mM

Cette figure montre qu’avec le procédé photo-Fenton on atteint la minéralisation qu

totale de notre polluant (97%) au bout de 2 heures ; ceci est dû à l’introduction du fer et du 

peroxyde d’hydrogène au début du traitement ainsi qu’à l’effet de l’irradiation du réactif de 

Fenton. Concernant les procédés électrochimiques, en l’occurrence, le procédé électro
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légèrement plus rapide au début du traitement que le procédé EF-Pt. En effet, le radical 

hydroxyle BDD (●OH) est produit en quantité plus importante par rapport à l’électrode de 

platine Pt(●OH) et peut oxyder en totalité les composés aromatiques et aliphatiques. 

IV- CONCLUSION 

Dans ce chapitre nous avons étudié la dégradation et la minéralisation du 8-HQS par les 

différents procédés d’oxydation avancée.  

Pour le procédé électro-Fenton, on a adopté la méthodologie de recherche expérimentale 

moyennant les plans factoriels et les matrices de Doehlert afin de  déterminer les conditions 

optimales de dégradation et de minéralisation du 8-HQS. C’est une méthode très efficace qui 

permet de réduire le nombre d’expériences et donc le temps. Avec les conditions optimal ainsi 

trouvées, on a pu déterminer la constante absolue de la réaction entre les radicaux hydroxyles 

et le polluant mis en jeu ; kabs = 1,62 x 109 M-1 s-1. D’autre part, nous avons pu déterminer les 

intermédiaires carboxyliques et inorganiques issus de la minéralisation du 8-HQS.  

Le suivi de l’évolution de la toxicité au cours du traitement électro-Fenton du 8-HQS 

montre que la dégradation aboutit à la formation de produits intermédiaires plus toxiques que 

la molécule mère mais qui se dégradent à leur tour jusqu'à minéralisation totale. 

Par ailleurs, une étude de la dégradation et la minéralisation a été réalisée par EF-BDD et 

OA-BDD. Nous avons démontré que le procédé EF-BDD est plus efficace que les autres 

procédés à cause de la production plus importante des radicaux hydroxyles à la surface de 

l’anode. En effet, une disparition totale du 8-HQS est atteinte au bout de 8 min, par contre, la 

minéralisation quasi totale de ce polluant et de ses intermédiaires carboxyliques nécessite 8 de 

traitement heures avec un taux d’abattement de 97%. 

Dans le cas du procédé photo-Fenton, une optimisation des concentrations des réactifs 

ajoutés a été étudiée. Les résultats obtenus ont montré qu'un rapport de 100 entre le peroxyde 

d’hydrogène et le fer  permet d'atteindre un abattement du COT de l'ordre de 99% au bout de 8 

heures de traitement. La concentration des ions inorganiques, en l’occurrence, le nitrate et 

l’ammonium provenant de la dégradation des intermédiaires azotés a été suivie avec succès. 
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I-  INTRODUCTION 

L’installation de décharges sanitaires représente la seule méthode de stockage des déchets 

ménagers solides dans plusieurs pays. Les lixiviats générés à partir de ces décharges 

présentent une grande toxicité aigüe et chronique. Lorsqu’ils ne sont pas traités, ces lixiviats 

peuvent pénétrer dans la nappe phréatique ou être mélangés avec les eaux de surface  et donc 

contribuer  à  la  pollution  du sol, des eaux souterraines  et  des eaux de surface. En outre,  les 

lixiviats  peuvent  causer de  mauvaises odeurs  et des aérosols, bien que  ces  effets ne sont 

que temporaires. 

La composition des  lixiviats  dépend de la composition  des déchets stockés,  des 

propriétés  du sol,  de la pluviométrie  et  de l’âge de  la  décharge [299]. En général, 

les lixiviats «jeunes»  (<1-2 ans) ont une fraction organique importante avec des 

poids moléculaires relativement faibles, comme les acides organiques volatils, ils sont alors 

caractérisés par des DCO, COT, DBO5 élevés et un DBO5/DCO> 0,6 [300]. 

En revanche, suite à  la décomposition anaérobie, les lixiviats intermédaires et matures (5-

10 ans) ont une fraction organique importante de poids moléculaire relativement élevé tels 

que les substances humiques et fulviques qui sont réfractaires et difficilement biodégradables. 

Habituellement, les lixiviats matures ont des DCO, COT, DBO5 plus faibles que les 

précédents et un faible DBO5/DCO. 

Divers procédés biologiques et physico-chimiques ont été appliqués au traitement 

des lixiviats de décharge. Il a été montré que les processus biologiques sont efficaces pour 

traiter les lixiviats  jeunes [301] mais sont relativement inefficaces pour le traitement 

des lixiviats matures à cause de la présence de composés bioréfractaires.  

Les procédés d’oxydation avancée sont connus par leur capacité de dégrader, jusqu’au 

stade de la minéralisation totale, les polluants organiques persistants présents dans les lixiviats 

matures [302,303] et représentent une excellente alternative pour le traitement des eaux usées 

fortement chargées.  

L’efficacité des procédés d’oxydation avancée a été vérifiée dans les chapitres précédents 

au traitement de deux molécules modèles appartenant à la famille des quinoléines et des 

phtalates (qu’on a démontré qu’ils sont présents dans les lixiviats tunisiens). En effet, ces 

deux polluants ont été éliminés avec un rendement supérieur à 95 %. Par conséquent, nous 

avons appliqué ces procédés au traitement du lixiviat tunisien de la décharge de Jebel Chakir. 
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II- TRAITEMENT DU LIXIVIAT PAR PLASMA D’AIR HUMIDE 

Le plasma d’air humide possède un pouvoir oxydant qui est du à la présence des espèces 

oxydantes tel que : •OH, HO2
•, H2O2, O

•et O3. Ce procédé a été appliqué au traitement de 200 

mL de lixiviat de jebel Chakir (DCO0 = 4940 mg L-1) 100 fois dilué.  

L’évolution du taux d’abattement de la DCO en fonction de la quantité de photocatalyseur 

ajoutée est représentée sur la figure II-1: 

 

Figure II-1 : Évolution du taux d’abattement de la DCO en fonction de la quantité de 

photocatalyseur ajoutée lors du traitement de lixiviat de Jebel Chakir : 

V = 200 mL ; [Acide sulfamique] = 2g ; temps d’exposition = 8h ; 

 Q = 650 L h-1 ; d = 2,5 cm. 

Cette figure montre que plus la quantité de TiO2 augmente plus l’efficacité du traitement 

augmente jusqu'à atteindre une teneur de 15 g L-1 à partir de laquelle une réduction de 

l’efficacité du traitement est observée. Ceci peut être expliqué par le fait que pour des 

concentrations élevées en TiO2 (supérieur à 15 g L-1), l’agrégation des particules réduit la 

surface de contact entre la solution et les sites actifs du catalyseur ampèchant ainsi 

l’infiltration de la lumière ce qui réduit l’efficacité du système [205].  

La présence du fer dans le lixiviat améliore aussi l’efficacité du traitement. En effet, ce 

catalyseur permet d'augmenter la quantité des radicaux hydroxyles formés dans le milieu 

selon la réaction de Fenton : 

Fe2+  +  H2O2  →  Fe3+   +  ●OH  +  OH-    II-1 

Malgré la combinaison entre la photocatalyse et le procédé Fenton, ce procédé reste 

moyennement efficace au traitement des lixiviats qui représentent une matrice très complexe.  
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 III- TRAITEMENT DU LIXIVIAT PAR LES PROCÉDÉS D’OXY DATION 

AVANCÉE ASSISTÉS PAR ÉLECTROCHMIE 

Dans cette partie, nous avons étudié le traitement du liviviat brut de la décharge de Jebel 

Chakir par différents procédés d’oxydation avancée assistés par électrochimie, notamment 

l’oxydation anodique et le procédé électro-Fenton avec une anode de Pt et de BDD. 

III-1-  TRAITEMENT DES LIXIVIATS PAR OXYDATION ANOD IQUE 

L’oxydation électrochimique en utilisant une anode de BDD a reçu une attention 

particulière ces dernières années grâce à son efficacité au traitement des rejets. Ce procédé a 

été appliqué avec succès dans l’élimination de l’azote ammonical, des composés 

biorécalcitrants et des polluants toxiques [304,305]. En termes de coût de fonctionnement, 

l’électro-oxydation avec anode de BDD peut concurrencer les procédés Fenton au traitement 

de plusieurs types de déchets [306].  Serikawa et al. [307] ont montré que l’oxydation 

électrochimique peut être une alternative économique aux procédés d’oxydation avancée 

lorsque la DCO est compris entre 1000 et 30000 mg L-1. Ce résultat encourageant nous a 

poussé à étudier le traitement du lixiviat brut de Jebel Chakir par oxydation anodique en 

utilisant une anode de BDD. Ainsi, 350 mL de ce lixiviat (COT0 = 4949 mg L-1) a été traité 

sous une densité de courant égale à 7,2 mA cm-². L’évolution du COT en fonction du temps 

d’électrolyse est représentée sur la figure ci-dessous :  

 

Figure III-1 : Évolution du COT en fonction du temps lors du traitement du lixiviat de Jebel 

Chakir par oxydation anodique avec une anode de BDD : pH = 8,79 ; [Na2SO4] = 50 mM ;  

j = 7,2 mA cm-². 
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Il en ressort de cette figure que l’abattement du COT suit une décroissance exponentielle. 

Cette figure montre aussi que le taux d’abattement du COT est de l’ordre de 79% après 20 h 

d’électrolyse. Ce résultat prouve que la minéralisation du lixiviat étudié et des dérivés 

aromatiques et aliphatiques est efficace avec le procédé d’oxydation anodique utilisant l'anode 

BDD. Ce résultat est en accord avec d’autres travaux [308]. 

Seulement, ce rendement peut être amélioré en appliquant le procédé électro-Fenton au 

traitement du lixiviat. 

III-2- TRAITEMENT DES LIXIVIATS PAR PROCÉDÉ ÉLECTRO -FENTON 

AVEC UNE ANODE DE PT ET BDD 

Le procédé Fenton est un des procédés d’oxydation avancée qui est largement utilisé 

comme procédé de pré-traitement des lixiviats [309-311]. Toutefois, le procédé Fenton 

classique reste toujours pas très efficace lors de l’élimination de la matière organique 

biorécalcitrante. L’efficacité de ce procédé peut être améliorée en utilisant l’électricité pour 

une production supplémentaire des radicaux hydroxyles, d’où le procédé électro-Fenton. Ce 

procédé combine les avantages des procédés Fenton et l’oxydation électrochimique qui sont 

deux procédés performants au traitement des rejets. Le procédé électro-Fenton a été largement 

utilisé au traitement des lixiviats soit en ajoutant le réactif de Fenton à la solution et en 

utilisant une anode en matériau inerte ayant une haute activité catalytique [312,313], soit en 

ajoutant seulement H2O2 à la solution et les ions ferreux sont apportés à partir de l’oxydation 

de l’anode en fer [314]. Dans ce travail, on a appliqué le procédé électro-Fenton au traitement 

du lixiviat de Jebel Chakir , en y ajoutant seulement une petite quantité d’ions ferriques à la 

solution. Le Fe2+ et le H2O2 sont formés in-situ à partir de la réduction simultanée de 

l’oxygène et du Fe3+ à la surface de la cathode (réactions III-1 et III-2) : 

O2   +   2 H+   +   2e−    →    H2O2               III-1 

Fe3+   +   e−    →  Fe2+                                III-2 

Pour cela, une solution de lixiviat brut de Jebel Chakir a été traitée par procédé électro-Fenton 

avec une anode de BDD et de Pt. La figure III-2 regroupe l’ensemble des résultats trouvés : 
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Figure III-2: Évolution du COT en fonction du temps d’électrolyse lors de l’électrolyse du 

lixiviat de Jebel Chakir par procédé électro

[Fe3+] = 0,1 mM ; pH

A partir de cette figure, on peut voir que la cinétique de minéralisation des polluants 

organiques présents dans les lixiviats devient plus rapide en utilisant une électrode de BDD, 

par rapport au platine. Les tau

solutions du lixiviat atteignent 85% avec le Pt contre 90% avec le BDD et ce après 20 heures 

de traitement. Ceci peut  être  

(PDO)  de l'électrode  BDD  est de 2,4

produire beaucoup plus de radicaux hydroxyles d’où une dégradation importante

organiques  par rapport  aux  autres électrodes

de seulement 1,8 V. Cela signifie que la capacité d’oxydation de l’électrode de Pt est moins 

bonne que celle de BDD. Par conséquent, l’électrode de BDD est parfaitement adaptée au 

traitement des lixiviats par voie électrochimique. Ceci es

[309]. 

IV- TRAITEMENT DES LIXIVIATS PAR LE PROCÉDÉ PHOTO

Le procédé photo-Fenton combine l’oxydation au peroxyde d’hydrogène et celle des 

radiations UV en présence de fer. Ce procédé permet de produire plus de radi

par rapport au procédé Fenton classique. 

Le procédé photo-Fenton a été appliqué avec succès au traitement des lixiviats 

Le but de cette étude est d’appliquer ce même procédé au traitement du lixiviat de Jebel 

Chakir. Un échantillon de lixiviat a été dilué 100 fois afin de permettre la pénétration des 
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Évolution du COT en fonction du temps d’électrolyse lors de l’électrolyse du 

lixiviat de Jebel Chakir par procédé électro-Fenton avec une anode de Pt et de BDD

; pHinit = 8,79 ; [Na2SO4] = 50 mM ; j = 7,2 mA cm

A partir de cette figure, on peut voir que la cinétique de minéralisation des polluants 

organiques présents dans les lixiviats devient plus rapide en utilisant une électrode de BDD, 

par rapport au platine. Les taux de minéralisation en terme d’abattement du COT des deux 

solutions du lixiviat atteignent 85% avec le Pt contre 90% avec le BDD et ce après 20 heures 

 expliqué  par le fait que le  potentiel de  dégagement d'oxygène 
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de seulement 1,8 V. Cela signifie que la capacité d’oxydation de l’électrode de Pt est moins 

bonne que celle de BDD. Par conséquent, l’électrode de BDD est parfaitement adaptée au 

traitement des lixiviats par voie électrochimique. Ceci est en accord avec d’autres travaux 
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Évolution du COT en fonction du temps d’électrolyse lors de l’électrolyse du 

Fenton avec une anode de Pt et de BDD :  

; j = 7,2 mA cm-2. 
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organiques présents dans les lixiviats devient plus rapide en utilisant une électrode de BDD, 

x de minéralisation en terme d’abattement du COT des deux 

solutions du lixiviat atteignent 85% avec le Pt contre 90% avec le BDD et ce après 20 heures 

dégagement d'oxygène 

électrode  de BDD  de 

produire beaucoup plus de radicaux hydroxyles d’où une dégradation importante des polluants 
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t en accord avec d’autres travaux 

TRAITEMENT DES LIXIVIATS PAR LE PROCÉDÉ PHOTO -FENTON  

Fenton combine l’oxydation au peroxyde d’hydrogène et celle des 

radiations UV en présence de fer. Ce procédé permet de produire plus de radicaux hydroxyles 

Fenton a été appliqué avec succès au traitement des lixiviats [315,316]. 
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radiations UV à l’intérieur de la solution. La figure IV-1 résume l’ensemble des résultats 

trouvés : 

 

Figure IV-1: Évolution du COT en fonction du temps lors du traitement du lixiviat de Jebel 

Chakir par procédé photo-Fenton : V = 1,3 L ; pH = 3 ; [Fe3+] = 0,1 mM ; V H2O2 = 25 mL. 

Avec le procédé photo-Fenton, on obtient un taux d’abattement de 96% d’où l’efficacité de 

ce procédé au traitement des lixiviats. Toutefois, le ralentissement observé après 10 heures de 

traitement peut être attribué à la présence de composés aliphatiques (acides carboxyliques) qui 

résistent bien à l'oxydation par les radicaux hydroxyles. Ces composés aliphatiques résistent 

plus aux radicaux hydroxyles que les composés aromatiques à cause d’un nombre de sites 

actifs beaucoup plus faible dû à leur structure chimique et à cause du mode d’action des ••••OH 

sur ces composés.  

V- COMPARAISON DES PROCÉDÉS D’OXYDATION AVANCÉE APP LIQUÉS 

AU TRAITEMENT DU LIXIVIAT DE JEBEL CHAKIR 

Le but de cette étude est de comparer les performances des différents procédés d’oxydation 

avancée au traitement du lixiviat de Jebel Chakir. La figure V-1 regroupe l’ensemble des 

résultats trouvés. 

0

500

1000

1500

2000

2500

0 5 10 15 20

C
O

T
 (

m
g 

C
 L

-1
)

Temps d'exposition (h) 



Résultats et Discussion 

 

 

Thèse de doctorat 
 

Figure V-1 : Évolution du COT en fonction

Jebel Chakir par les procédés d'oxydation avancée

(●) Photo

(♦) EF-Pt  et (■) EF-BDD

(▲) Oxydation anodique: 

Il en ressort de cette figure que le procédé photo

du lixiviat. L’efficacité élevée de ce pro

rayonnement UV ce qui produit des radicaux hydroxyles supplé

réaction de Fenton. On peut voir aussi que le procédé électro

l’anode BDD qu’avec une anode

est dû d’une part à la valeur élevée du COT initial et à l’absence de la réaction de Fenton 

d’une autre. 

VI- CALCUL DES COÛTS DE FONCTIONNEMENT DES PROCÉDÉS 

D’OXYDATION AVANCÉE UTILISÉS

Dans cette partie de notre étude, un effort a été consacré au calcul du coût énergétique et 

celui des réactifs chimiques  utilisés pour chaque procédé. Cette étude nous permet ainsi de 

comparer les différents procédés et de les valoriser. Ainsi, dans les conditio

optimales définies dans les paragraphes précédents, nous avons essayé d'évaluer le coût de 
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volution du COT en fonction du temps au cours du traitement du lixiviat de 

Jebel Chakir par les procédés d'oxydation avancée : 

●) Photo-Fenton : R = 40; pH = 3; V = 1,3 L. 

BDD  [Na2SO4] = 50 mM; [Fe3+]= 0,1 mM; pH= 3, V = 230 mL,

j = 7,2 mA cm-2. 

anodique: [Na2SO4] = 50 mM ; pH= 8,79 ; V = 230 mL
j = 7,2 mA cm-2. 

Il en ressort de cette figure que le procédé photo-Fenton est le plus rapide au traitement 

L’efficacité élevée de ce procédé est due à l’irradiation du réactif de Fenton par le 

rayonnement UV ce qui produit des radicaux hydroxyles supplémentaires tout en catalysant le

réaction de Fenton. On peut voir aussi que le procédé électro-Fenton est plus rapide avec 

anode de Pt. L’oxydation anodique est le procédé le plus lent. Ceci 

est dû d’une part à la valeur élevée du COT initial et à l’absence de la réaction de Fenton 
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chaque procédé. La quantité d'énergie consommée, exprimée en kWh, est déterminée à partir 

des relations suivantes : 

( ) tIUJélectriqueEnergie ∆××=      VI-1
 

où U : représente la tension entre les deux électrodes (V), I : l'intensité du courant (A) et ∆t : 

la durée du traitement (s). 

Or, Puissance électrique, est, par définition : 

( ) IUWP ×=       VI-2
 

L'énergie électrique consommée en kW h est donnée alors par la relation: 

( ) 310
3600

−×∆×= tP
kWhW

    VI-3
 

Les tableaux VI-1 et VI-2 résument la quantité d'énergie électrique consommée, la quantité 

de réactifs utilisée ainsi qu’une estimation des coûts de fonctionnement lors du traitement de 1 

m3 de lixiviat par les quatre procédés étudiés, à savoir, le procédé photo-Fenton, EF-Pt, EF-

BDD et OA-BDD et ce à différents temps de traitement : 3,10 et 20 h. Le prix d’électricité 

dépend fortement du pays. Le prix unitaire de l'électricité pour usage industriel est de l'ordre 

de 0,11 € par kWh en France et de l'ordre de 0,128 dinar par kWh en Tunisie. 
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Tableau VI-1: Estimation du coût des réactifs utilisés dans chaque procédé : 

 

Tableau VI-2 : Quantité d'énergie consommée, estimation du coût énergétique et du coût total de chaque procédé : 

 

Procédé EF EF-BDD OA-BDD Photo-Fenton 

Réactifs ajoutés Fe(III) Na2SO4 H2SO4 Fe(III)  Na2SO4 H2SO4 Na2SO4 Fe(III)  H2SO4 H2O2 

Quantité ajoutée (kg/m3 solution) 0,020 7,100 0,196 0,020 7,100 0,196 7,100 0,020 0,196 21,340 

Coût (euro) 2,860 0,347 0,027 2,860 0,347 0,027 0,347 2,860 0,027 5,968 

Coût total des réactifs ajoutés (euro) 3,234 3,234 0,347 8,855 

Coût total des réactifs ajoutés (dinar) 6,372 6,372 0,683 17,449 

Procédé EF EF-BDD OA-BDD Photo-Fenton 

Tension U (V) 5,9 9,0 9,0 40 W 

Intensité du courant imposé I (A) 1 1 
 

durée de traitement (h) 3 10 20 3 10 20 3 10 20 3 10 

Energie consommée (kWh) (10-3) 17,7 59,0 118,0 27,0 90,0 180,0 27,0 90,0 180,0 120,0 400,0 

Coût énergétique (euro) 0,0019 0,0059 0,0129 0,0029 0,0099 0,0198 0,0029 0,0099 0,0198 0,0132 0,044 

Coût énergétique (dinar) 0,0026 0,0075 0,0151 0,0034 0,0115 0,023 0,0034 0,0115 0,023 0,0153 0,0512 

Coût total (euro) 3,236 3,24 3,2469 3,2369 3,2439 3,2538 0,3499 0,3569 0,3668 8,8682 8,899 

Coût total (dinar) 6,3746 6,3795 6,3871 6,3754 6,3835 6,395 0,6864 0,6945 0,706 17,4643 17,5002 
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Le tableau IV-2 montre que dans les conditions optimale, le procédé photo-Fenton 

engendre le coût de traitement le plus élevé (17,46 DT après 3 heures de traitement). Ceci est 

dû à la grande quantité de réactifs ajoutés ainsi qu’à la quantité d’énergie consommée par la 

lampe. Cependant, avec le procédé OA-BDD, on a pu atteindre le coût de traitement le moins 

élevé (0,68 DT après 3 heures de traitement) vu qu’il ne nécessité ni l’ajustement du pH ni 

l’ajout de catalyseur. Toutefois, ce procédé reste peu efficace au traitement de grandes 

quantités d’effluents en raison de la fragilité de l’électrode de BDD et de son prix très 

onéreux. Par conséquent, le procédé électro-Fenton utilisant une anode BDD s'avère le plus 

efficace pour une meilleure minéralisation avec le coût le plus faible possible. 

VII- CONCLUSION 

A la fin de ce chapitre, nous sommes arrivés à montrer que le lixiviat de Jebel Chakir  

pourrait être efficacement traité par les différents procédés d’oxydation avancée appliqués. 

Dans le cas du procédé de traitement par plasma d’air humide, une optimisation de la quantité 

du photocatalyseur TiO2 a été réalisé,  il a été démontré que plus la quantité de TiO2 augmente 

plus l’efficacité du traitement augmente jusqu'à atteindre une valeur de 15 g L-1 à partir de 

laquelle une réduction de l’efficacité du traitement est observée. Ceci est  dû à l’agrégation 

des particules qui réduit la surface de contact entre la solution et les sites actifs du catalyseur 

empêchant ains l’infiltation de la lumière. La présence du fer comme catalyseur dans le 

lixiviat améliore aussi l’efficacité du traitement suivant le procédé Fenton. 

Par ailleurs, le traitement du lixiviat brut de Jebel Chakir a aussi été étudié par OA-BDD 

sous une densité de courant de 7,2 mA cm-². Après 20 h de traitement, un taux d’abattement 

de 79% (en terme de COT) a été atteint ce qui prouve que la minéralisation du lixiviat  et de 

ses dérivés aromatiques et aliphatiques est efficace avec ce procédé. Ce rendement a été 

amélioré en appliquant le procédé électro-Fenton au traitement du lixiviat brut. Pour cela, une 

étude de la nature de l’anode a été réalisée et des taux d’abattement en termes de COT de 85 

et 90% ont été obtenus en utilisant respectivement des anodes de Pt et de BDD. L’efficacité 

de l’anode de BDD est due à l’important  potentiel de  dégagement d'oxygène (PDO)  qu’elle 

présente. 

En outre, le procédé photo-Fenton a été appliqué au traitement  du lixiviat dilué 100 fois en 

ajoutant initialement 25 mL de H2O2 et Fe3+ 0,1mM. Un taux d’abattement de 96 % est atteint 

après 20 h de traitement. 

D’autre part, une étude comparative des procédés a été réalisée. Il en ressort que :  
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� Bien que le procédé photo-Fenton permette d'atteindre un taux d'abattement de la matière 

organique relativement élevé, l'utilisation de la lumière artificielle UV et l'ajout des réactifs 

(surtout le peroxyde d'hydrogène) rend le coût du traitement assez élevé. 

� Par comparaison au procédé photo-Fenton, les procédés d'OA-BDD, EF-Pt et EF-BDD 

utilisent peu ou de réactifs et consomment une faible quantité d'énergie électrique. En 

revanche, l'utilisation de l'électrode de BDD avec une surface assez importante (25 cm2) 

rend les procédés d'OA-BDD et EF-BDD plus coûteux à cause du prix actuellement élevé 

de cette électrode. Par conséquent, on peut déduire de l'ensemble de ces résultats que le 

procédé électro-Fenton utilisant une anode de constitue une bonne alternative pour 

traitement des lixiviats. 
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Cette étude, qui s'inscrit dans le cadre général de la dépollution de l’eau, a eu pour but 

d’étudier les différents procédés d’oxydation avancée au traitement des polluants organiques 

persistants présents dans le lixiviat tunisien de la décharge de Jebel Chakir, à savoir, les 

phtalates et les quinoléines. Ainsi, trois chapitres ont constitué l’ossature de ce travail. 

Dans le premier chapitre, ont a essayé d’identifier la matière organique présente dans le 

lixiviat de Jebel Chakir 

Le deuxième chapitre a porté sur l’oxydation de l’anhydride phtalique, une molécule modèle 

appartenant à la famille des phtalates, par différents procédés d’oxydation avancée, à savoir, le 

procédé Glidarc, le procédé électro-Fenton et le procédé photo-Fenton. Concernant le procédé 

Glidarc, une étude des propriétés du plasma d'air humide a permis de mettre en évidence son 

pouvoir acide dû à la présence des espèces acides telles que NO2
-, NO3

-, H3O
+, HNO3 et HNO2 

et ainsi que son pouvoir oxydant résultant de la présence d'espèces réactives fortement 

oxydantes telles que : ••••OH, HO2
••••, H2O2, O3 et O•••• Ces propriétés ont été exploitées pour le 

traitement de l’anhydride phtalique. La combinaison du système Glidarc avec le procédé 

Fenton et la photocatalyse hétérogène avec TiO2 a permis d'atteindre un taux de disparition de 

l'ordre de 78% après 3 h de traitement en dépit d’un taux de minéralisation qui reste modeste. 

La minéralisation de l’anhydride phtalique a été suivie par la mesure de DCO et au bout de 10 

heures d’exposition à l’effluvage électrique, seulement un taux de minéralisation 62% a été 

atteint. Le procédé électro-Fenton a aussi été appliqué au traitement de l’anhydride phtalique. 

Pour cela, une optimisation des paramètres expérimentaux a été réalisée. Il a été démontré que 

la cinétique de dégradation de l’anhydride phtalique augmente jusqu’à une concentration égale 

à 0,2 mM lorsqu’on utilise le fer ferrique comme catalyseur,  mais au-delà de cette 

concentration le rendement de traitement diminue à cause de l’apparition de réactions parasites 

qui consomment les radicaux hydroxyles d’une part et qui inhibent la réaction de Fenton en 

consommant ses réactifs d’une autre. La densité du courant joue aussi un rôle important dans le 

processus de dégradation de l’anhydride phtalique par procédé électro-Fenton. Nous avons 

démontré que l’efficacité du système croit lorsque la densité du courant croit suite à 

l’augmentation de la vitesse de production du réactif de Fenton jusqu'à atteindre la valeur de 

2,4 mA cm-2, à partir de laquelle le rendement diminue à cause de l’apparition des réactions 

parasites telles que la réaction d’évolution de H2 à la cathode et celle d’évolution d’O2 à 

l’anode. L’application du procédé électro-Fenton dans les conditions optimales permet la 

disparition (par oxydation) presque totale de l’anhydride phtalique au bout de 15 minutes de 

traitement.  
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Par ailleurs, l'étude cinétique de la réaction des radicaux hydroxyles sur l’anhydride 

phtalique a permis de déterminer la constante de vitesse apparente dans un premier temps et la 

constante de vitesse absolue (d’ordre 2) dans un second temps par la technique de la "cinétique 

compétitive" à l’aide d’un composé de référence (dans notre cas c’est l’acide 4-

hydroxybenzoique). La valeur de la constante de vitesse absolue est déterminée comme 0,91 

109 M-1 s-1. 

L’identification des intermédiaires aromatiques ainsi que des acides carboxyliques nous a 

permis de proposer un mécanisme plausible de minéralisation de l’anhydride phtalique par les 

radicaux hydroxyles. 

Nos résultats sur la nature de l’anode (Pt ou BDD), lors de la minéralisation de l’anhydride 

phtalique, ont mis en évidence que le remplacement de l’anode Pt par l’anode de BDD 

augmente considérablement l’efficacité de ce procédé. En effet nous sommes arrivés à un taux 

d’abattement en termes de COT de 94% au bout de 8 h de traitement. 

Le procédé photo-Fenton a été aussi appliqué au traitement de l’anhydride phtalique. 

L'effet du rapport R = [H2O2]/[Fe3+] et de la concentration du catalyseur sur l'efficacité de 

minéralisation ont été étudiés. Sous les conditions optimales  déterminées préalablement, un 

taux d’abattement en termes de COT de 98,7% est atteint au bout de 2 heures de traitement. 

L’effet positif de l’irradiation UV a été aussi démontré. 

Une comparaison des différents procédés d’oxydation avancée a été réalisée et il a été 

démontré que le procédé photo-Fenton est le plus rapide et efficace au traitement de 

l’anhydride phtalique malgré les inconvénients qu’il présente et qui sont reliés au coût élevé de 

ce procédé provenant de l'utilisation de la lumière artificielle UV et l'ajout des réactifs. 

Le troisième chapitre a été consacré à l’étude de l’oxydation des quinoléines et en particulier 

le 8-hydroxyquinoléine sulfate par différents POA. Ce chapitre est constitué de deux volets ; le 

premier concerne l’étude de la dégradation du 8-HQS. Pour le procédé électro-Fenton, 

l'application de la méthodologie de recherche expérimentale, moyennant les plans factoriels, a 

permis de déterminer les facteurs les plus influents (intensité du courant, concentration initiale 

de 8-HQS et temps d’électrolyse) sur la réaction de dégradation ainsi que les conditions 

optimales de minéralisation du 8-HQS. Sous ces conditions optimales ([Fe3+] = 0,2 mM , [8-

HQS] = 0,2 mM et I = 100 mA(j = 0,96 mA cm-2), l’oxydation totale du polluant est obtenue au 

bout de 15 minutes. La constante de vitesse absolue de dégradation du 8-HQS est déterminée 

de la même manière que pour l’anhydride phtalique et en utilisant le même compétiteur ; une 

constante kabs de 1,62 109 M-1 s-1 a été obtenue. 
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La dégradation du 8-HQS a été réalisée avec une anode de BDD, d’où une amélioration de 

l’efficacité du procédé grâce à la haute surtension d’oxygène que présente cette anode. Par 

ailleurs, le procédé d’oxydation anodique a aussi été appliqué à la dégradation du 8-HQS. On a 

démontré que la dégradation oxydative totale est obtenue au bout de 30 minutes de traitement 

et que le barbotage à l’oxygène améliore légèrement l’efficacité de traitement.  

Le deuxième volet concerne l’étude de la minéralisation du 8-HQS par différents POA. Pour 

le procédé électro-Fenton, l’optimisation des paramètres expérimentaux a été réalisée 

moyennant la matrice de Doehlert. Ainsi, sous les conditions optimales obtenues (C0 = 0,2 mM, 

[Fe3+] = 0,2 mM, I = 300 Ma (j = 2,88 mA cm-2)), un taux d’abattement de 95% est atteint au 

bout de 8 heures d’électrolyse, ce rendement est légèrement amélioré en utilisant une anode de 

BDD. Les intermédiaires carboxyliques provenant de l’ouverture des cycles aromatiques ont 

aussi été identifiés et quantifiés.  

Le suivi de la toxicité par la méthode de Microtox au cours du traitement électro-Fenton du 

8-HQS montre que la dégradation aboutit à la formation de produits intermédiaires plus 

toxiques que la molécule mère mais qui se dégradent à leur tour jusqu'à minéralisation presque 

totale. 

Par ailleurs, le procédé photo-Fenton a aussi été appliqué à la minéralisation du 8-HQS.  

Pour cela, une optimisation des concentrations des réactifs ajoutés a été étudiée. Les résultats 

obtenus ont montré qu'un rapport de 100 entre le peroxyde d’hydrogène et le fer permet 

d'atteindre un abattement en termes de COT de l'ordre de 99% au bout de 8 heures de 

traitement. La concentration des ions inorganiques, en l’occurrence, les nitrates et l’ammonium 

provenant de la dégradation des intermédiaires azotés a été suivie avec succès.  

Dans le troisième et le dernier chapitre,  nous avons étudié le traitement du lixiviat tunisien 

de la décharge de Jebel Chakir par différents POA. Dans le cas du procédé de traitement par 

plasma d’air humide, une optimisation de la quantité du photocatalyseur TiO2 a été réalisée ; il 

a été démontré que plus la quantité de TiO2 augmente plus l’efficacité du traitement augmente 

jusqu'à atteindre une valeur de 15 g L-1, à partir de laquelle une réduction de l’efficacité du 

traitement est observée. La présence du fer ferrique comme catalyseur dans le lixiviat améliore 

aussi l’efficacité du traitement suivant le procédé Fenton. 

Par ailleurs, le traitement du lixiviat brut de Jebel Chakir a aussi été étudié par OA-BDD 

sous une densité de courant de 7,2 mA cm-². Après 20 h de traitement, on a atteint un taux 

d’abattement en termes de COT de 79% ce qui prouve que la minéralisation du lixiviat et de 

ses dérivés aromatiques et aliphatiques est efficace avec ce procédé. Ce rendement a été 
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amélioré en appliquant le procédé électro-Fenton au traitement du lixiviat brut. Pour cela, une 

étude de la nature de l’anode a été réalisée et on a atteint des taux d’abattement de COT de 85 

et 90% en utilisant respectivement des anodes de Pt et de BDD. L’efficacité de cette dernière 

anode est due à l’important potentiel de dégagement d'oxygène (PDO) qu’elle présente. 

En outre, le procédé photo-Fenton a été appliqué au traitement du lixiviat dilué 100 fois en 

ajoutant initialement 25 mL de H2O2 et Fe3+ 0,1 mM. Un taux d’abattement de 96% est atteint 

après 20 h de traitement. 

Bien que le procédé photo-Fenton permette d'atteindre un taux d'abattement de la matière 

organique relativement élevée, l'utilisation de la lumière artificielle UV et l'ajout des réactifs 

(surtout le peroxyde d'hydrogène) rend le coût du traitement assez élevé. 

Par comparaison au procédé photo-Fenton, les procédés d'OA-BDD, EF-Pt et EF-BDD ne 

consomment ni une grande quantité d'énergie, ni des quantités importantes de réactifs ajoutés. 

En revanche, l'utilisation de l'électrode de BDD avec une surface assez importante (25 cm2) 

rend les procédés d'OA-BDD et EF-BDD plus coûteux. Par conséquent, on peut déduire de 

l'ensemble de ces résultats que le procédé électro-Fenton utilisant une anode de platine serait 

préférable pour une exploitation économique. 

En perspectives, en vue d'améliorer l'efficacité du procédé de plasma d'air humide, notre 

laboratoire de chimie analytique et électrochimie s'est investi pour la mise en place d'un 

nouveau système Glidarc formé d'un réacteur fermé et à circulation en continu de l'échantillon 

injecté directement dans le plasma. 

D’autre part, afin de remédier au problème du coût élevé du procédé photo-Fenton, on va 

essayer de remplacer la lampe UV par une irradiation UV des rayons solaires (λ > 300 nm) qui 

représentent une source d’énergie renouvelable et pas chère. 

Également, nous allons essayer d’identifier et de suivre les intermédiaires aromatiques 

formés suite  à la dégradation du 8-HQS par électro-Fenton et ceci par analyse CLHP-MS afin 

de pouvoir proposer un mécanisme de minéralisation de ce polluant. 
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Annexe 1 : Teneur en composés organiques anthropogéniques en µg L-1  [36] 
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Annexe 2 : Norme Tunisienne NT. 106.002 (1989) relative aux rejets  

                   d'effluents dans le milieu hydrique (Protection de 

l'environnement 

 

Avant propos 

La présente norme est un document résultant d'un long conseil bibliographique entrepris par 

quatre ministères (Agriculture, Economie, Nationale, Santé Publique et Equipement). 

Elle contribue à la bonne application du décret n° 85-56 du 2 janvier 1985 relatif à la 

réglementation des rejets dans le milieu récepteur et du  décret n° 79-768 du 8 septembre 

1979, réglementant les conditions de branchement et déversement des effluents dans le 

réseau public d'assainissement. 

Norme homologuée par arrêté du Ministre de l'Economie Nationale du 20 juillet 1989, 

JORT no 59, page 1332. 

Date de prise d'effet : 1er octobre 1989 

1. Objet et domaine d'application 

La présente norme a pour objet de définir les conditions auxquelles sont subordonnés les rejets 

d'effluents dans le milieu hydrique soumis à autorisation (cf.  Chapitre III du décret n° 85-56 

du 2 janvier 1985) et les conditions de branchement et de déversement des effluents dans le 

réseau public d'assainissement (cf. décret n° 79-768 du 8 septembre 1979). 

2. Normes de référence 

- NT 09.05 (1983) : Qualité des eaux - Mesure calorimétrique du PH. 

- NT 09.06 (1983) : Qualité des eaux - Mesure électrométrique du PH avec l'électrode 

de verre - Méthode de référence. 

- NT 09.07(1985) : Qualité des eaux - Dosage du Co, Ni, Cu, Zn, Cd et Pb - Méthode par 

spectrométrie d'absorption atomique avec flamme. 

- NT 09.08 (1985) : Qualité des eaux - Dosage de l'arsenic total - Méthode 

spectrophotomètrique au diéthyldithiocarbonate d'argent. 

- NT 09.09 (1985) : Qualité des eaux - Dosage du Ca et du Mg - Méthode par 

spectrométrie d'absorption atomique. 

- NT 09.10 (1985) : Qualité des eaux - Dosage du calcium - Méthode titrémétrique l'EDTA. 

- NT 09.15 (1983) : Qualité des eaux - Mesure de l'indice de diffusion dite mesure de la 

turbidité. 

- NT 09.16 (1983) : Qualité des eaux - Mesure de la couleur par comparaison avec 
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l'échelle HAZEN. NT 09.17 (1983) : Qualité des eaux - Détermination de l'alcalinité - (Titre 

alcalimétrique & titre complet) 

- NT 09.18 (1984) : Qualité des eaux - Dosage de l'azote ammoniacal. 

- NT 09.19 (1 9U) : Qualité des eaux - Mesure de la dureté au réactif complexant 

- NT 09.20 (1984) : Qualité des eaux - Détermination de la demande biochimique en 

oxygène  (DBO). NT 09.21 (1984) : Qualité des eaux - Détermination des matières en 

suspension. 

- NT 09.23 (1984) : Qualité des eaux - Détermination de la demande chimique en 

oxygène (DCO) - Méthode par le bichromate de potassium. 

- NT 09.25 (1 9U) : Qualité des eaux - Dosage du fer - Méthode spectrométrique à la 

phénanthroline -1,10. 

- NT 09.26 (1984) : Qualité des eaux - Détermination des agents de surface anioniques et non 

ioniques. NT 09.28 (1985) : Qualité des eaux - Dosage du manganèse - Méthode 

spectrométrique à la formaldoxine. 

- NT 09.30 (1984) : Qualité des eaux - Dosage des nitrates. 

- NT 09.31 (1984) : Qualité des eaux - Dosage de l'azote Kieldahl. 

- NT 09.34 (1987) : Qualité des eaux - Détermination de la conductivité électrique 

- NT 09.35 (1985) : Qualité des eaux - Dosage de cadmium - Méthode par spectrométrie 

d'absorption atomique dans la flamme. 

- NT 09.36 (1985) : Essais des eaux - Dosage spectrophotométrique du Sélénium. NT 09 

(1985) : Spectrophotométrie d'absorption atomique sans flamme. 

- NT 09.41 (1988): Qualité des eaux - Dosage des cyénures totaux. 

- NT 09.65 (1989) : Qualité des eaux - Dosage du sodium et du potassium- Méthode par 

spectrophotométrie d'émission de flamme. 

- NT 09.66 (1989) : Essais des eaux - Dosage du sodium et du potassium-Méthode par 

spectrophotométrie d'absorption atomique. 

- NT 09.77 (1989) : Essais des eaux - Dosage des chlorures - Titrage au nitrate 

d'argent avec du chromate comme indicateur - Méthode de MOHR. 

- NT 09.78 (1983) : Qualité des eaux - Dosage des sulfates - Méthode gravimétrique utilisant 

le chlorure de baryum. 

- NT 16.21 (1983) : Eaux - Directives générales pour le dénombrement des coliformes, 

Technique du nombre le plus probable après incubation à 35-37C. 

- NT 16.22 (1984) : Dénombrement des coliformes totaux et fécaux. Méthode par 

filtration sur membrane. 
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- NT 16.23 (1984) : Eaux - Dénombrement des streptocoques fécaux. Méthode par 

filtration sur membrane. 

- NT 16.24 (1984) : Eaux - Directives générales pour le dénombrement des streptocoques 

fécaux. 

3. Spécifications relatives aux rejets dans le domaine public maritime, le domaine 

public hydraulique et les canalisations publiques 

 
Le présent paragraphe définit la qualité de l'effluent en fonction du type et de particularité du 

milieu récepteur (voir tableau ci-après). 

 
3.1 Paramètres physiques classiques 

 

Paramètres 
Expression 

des résultats 

Domaine public 

maritime MER 

Domaine 

public 

hydraulique 

ODED 

Canalisations 

publiques 

ONAS 

Méthodes 

de dosage 

Azote organique 

et ammoniacal 
mg L-1 30 1 (18) 100 NT 09.18 

ClO2 mg L-1 0,05 0,05 0,05  

Ca mg L-1 sans exigence 500 
fixer selon le 

cas 

NT 09.09 

et NT 

Cl2 mg Cl2 L
-1  0,05 0,05 1 NT 09.31 

Cl mg L-1 sans exigence 600 (6) 700 (7) NT 09.77 

Couleur 
mg L-

1Echelle au 

platine 

100 70 
fixer selon le 

cas 
NT 09.16 

DBO5 

mg O2 L
-1 

(en 

moyenne: de 

24 H 

30 30 400 (5) NT 09.20 
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DCO mg O2 L
-1 

90 sur un 

échantillon moyen 

de 24 H (pour la 

mer à l'exclusion 

des zones de 

baignade et 

d'aquaculture) (3) 

90 sur un 

échantillon 

moyen de 24 

H 

1000 (4) NT 09.23 

Détergent 

anioniques du 

type alkyl 

Benzène 

sulfanate (ABS) 

mg L-1 2 0,5 5 NT 09.26 

F mg L-1 5 3 3 (15)  

Graisses et 

huiles 

saponifiables 

 mg / l 20 (19) 10 30 

Mg mg L-1 2000 200 300 (9) NT 09.69 

Matières 

décantables 

mg L-1après 

2 heures 
0,3 0,3   

Matières en 

suspension : 

MES 

mg L-1 30 30 400 NT 09.21 

NO3 mg L-1 90 (16) 50 90 NT 09.30 

NO2 mg L-1 5 (17) 0,5(18) 10  

pH  6,5 < pH < 8,5 
6,5 < pH < 

8,5 
6,5 < pH < 9 

NT 09.05 

et NT 

09.06 Phosphore PO 

ou P total 4 
mg L-1 0,1 (18) 0,05(18) 10  
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K mg L-1 1000 50 50 (10) 

NT 09.66 

et NT 

09.65 

Na mg L-1 sans exigence 300 (11) 1000 
NT 09.66 

et NT 

09.65 S04 mg L-1 1000 600 400 (8) NT 09.78 

S mg L-1 2 0,1 3 (14)  

Température 

mesure au 

moment du 

prélèvement 

°C 

Température du 

rejet ne doit pas 

dépasser 35°C (1) 

doit être 

inférieure à 

25 °C (2) 

doit être 

inférieure à 35 

°C (2) 

 

 

3.2 Métaux, pesticides, et autres substances chimiques toxiques 

 

Paramètres 
Expression 

des résultats 

Domaine 

public 

maritime 

Domaine 

public 

hydraul ique 

Canalisations 

publiques 

ONAS 

Méthodes de 

dosage 

AI mg L-1 5 (12) 5 (12) 10 (13)  

Sb mg L-1 0,1 0,1 0,2  

Ag mg L-1 0,1 0,05 0,l  

As mg L-1 0,1 0,05 0,1 NT 09.08 

Ba mg L-1 10 0,5 10  

Be mg L-1 0,05 0,01 0,05  

B mg L-1 20 2 2 (21)  

Br2 mg L-1 0,1 0,05 1  

Cd mg L-1 0,005 0,005 0,1 (26) NT 09.35 

Cr6 mg L-1 0,5 0,01 0,5  

Cr3 mg L-1 2 0,5 2 (25)  

Co mg L-1 0,5 0,1 0,5 NT 09.07 

Cu mg L-1 1,5 0,5 1 NT 09.07 

CN mg L-1 0,05 0,05 0,5 NT 09.41 
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Sn mg L-1 2 2 2 - 

Fe mg L-1 1 1 5 (22) NT 09.25 

Hydrocarbures 

aliphatiques totaux 

(huiles graisses et 

goudron) d'origine 

minérale 

mg L-1 10 2 10 (20)  

Mn mg L-1 1 0,5 1 (23) NT 09.28 

Hg mg L-1 0,001 0,001 0,01 NT 09.37 

Mo mg L-1 5 0,5 5 - 

Ni mg L-1 2 0,2 2 NT 09.07 

Pesticides et 

produits similaires : 

Insecticides 

(Composés 

Orgonophosphorés, 

Carbamates) 

Herbicides, 

Fongicides, PCB et 

PCT 

 

mg L-1 

 

0,005 

 

0,001 

 

0,01 
 

Phénols, composés 

phénoliques 
mg L-1 0,05 (en mer) 0,002 1  

Pb mg L-1 0,5 0,1 1 NT 09.07 

Se mg L-1 0,5 0,05 1 NT 09.36 

Solvants chlorés mg L-1 0,05 0 01  

Ti mg L-1 0,001 0,001 0,01  

Zn mg L-1 10 5 5 (24) NT 09.07 
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3.3 Paramètres biologiques 

Paramètres 
Expression des 

résultats 

Domaine 

public 

maritime 

Domaine 

public 

hydraulique 

Canalisations 

publiques 

ONAS 

Méthodes de 

dosage 

Coliformes 

Fécaux 
par 100 mL 2000 2000  

NT 16.21 et 

NT 16.22 

Salmonelles par 5000 mL Absence Absence   

Streptocoques 

fécaux 
par 100 mL 1000 1000  

NT 16.23 et 

NT 16.24 

Vibrions 

cholériques 
par 5000 ml Absence Absence   

 

4. Notes 

1) Dans tous les cas, elle ne doit pas dépasser une valeur qui sera fixée en fonction des 

conditions locales et de la teneur en substances nutritives du milieu. 

2) En cas de dépassement, elle ne doit pas excéder la température ambiante. 

3) Des mesures plus ou moins strictes peuvent être fixées par le Ministère de l'Agriculture.
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Annexe 3 : Méthode de mesure de la bioluminescence  

La toxicité potentielle de SMX et de ses intermédiaires a été déterminée au cours detraitement 

par le procédé électro-Fenton à l’aide de système BERTHOLD Autolumat Plus LB 953, selon le 

procédé international (OIN 11348-3), Ce test est basé sur la mesure de la bioluminescence des 

bactéries marines Vibrio fischeri (LUMIStox LCK-487, fournies par Hach Lange France SAS) 

exposés aux échantillons, Deux valeurs de l’inhibition de la luminescence (%) ont été calculées 

après 5 et 15 min de temps d’exposition aux échantillons à 15 °C, 

A-Etape 1 : 

- Prélèvement des échantillons (V = 3 mL) 

- Ajustement de pH des échantillons à 6,5 suivis par une filtration avec une filtre RC 0,2 µm 

afin d’enlever le précipité de Fe3+, 

B-Etape 2 : 
- dégèlation d’un tube de bactérie LCK-487 pendant 10 min dans un bécher content l’eau de 

robinet, 

- On ajoute 0,5 mL de la solution de réactivation (fournie par Hach Lange) sur les bactéries 

dégelées, On laisse à 15°C pendant 15 min, 

- Après 15 min on addition encore 4,5 mL de la solution de réactivation, Ainsi on a 5 mL de la 

solution «bactéries», 

- On prend une partie de la solution «bactéries» et on la mette dans le PRE-COOL de 

Microtox entre 3 à 5°C, 

C-Etape 3 : 

- On prépare les tubes B (B1 à B10) de l’incubateur, en mettant d’abord 100 µL de NaCl 22% 

(solution préparée au laboratoire : 78 g d’eau + 22 g NaCl) par la suite 1 mL des échantillons 

(préparés dans l’étape 1) dans chaque tube, 

- On prépare les tubes A (A1 à A10) de l’incubateur, on ajoute 100 µL de la solution «bactéries» 

(la solution de l’étape 2 gardée dans le PRE-COOL) dans chaque tube, On laisse 15 min à 15°C, 

D- Etape 4 : 

- Après le 15 min, on lit la luminescence des bactéries seules de tubes A, 

 
E- Etape 5 : 

- Après lecture de la luminescence des bactéries seules, on récupère les tubes A et on ajoute : 

900 µL de B1 (blanc) dans A1 (dans le cas d’électro-Fenton le blanc est une solution d’eau ultra 

pure contenant : 0,2 mM Fe2+ + 50 mM Na2SO4) 

900 µL de B2 (BLANC) dans A2 
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900 µL de B3 dans A3 

900 µL de B3 dans A3 

900 µL de B4 dans A4 

900 µL de B5 dans A5 

Etc, 

- On mesure la luminescence à 5 et 15 min, 
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Annexe 4 : Matrices de Doehlert 

I- INTRODUCTION 

 Les matrices d’expériences proposées ici sont appelées « réseaux uniformes de 

Doehlert ». Elles possèdent plusieurs propriétés : 

� Distribution uniforme des points expérimentaux 

 Ces matrices d’expériences présentent une distribution uniforme des points 

expérimentaux dans l’espace des variables codées. Les points sont disposés suivant un réseau 

rhombique. Les réseaux uniformes sont particulièrement utiles lorsqu’on veut couvrir un 

domaine expérimental, de forme quelconque, d’un ensemble de points distribués 

uniformément, pour explorer la totalité du domaine (bornes et intérieurs) sans proposer de 

modèle a priori représentant la réponse. La densité de points sera déterminée par la taille de la 

maille initiale. 

 

� Extension du réseau dans le domaine expérimental 

 A la lumière des résultats obtenus, on pourra en effet chercher à explorer un domaine 

voisin, en réutilisant les points du réseau limitrophes de la nouvelle zone à explorer. De plus, 

dans une région particulière, le réseau pourra être resserré, par exemple en divisant la taille de 

la maille initiale par 2, afin de préciser la connaissance en cet endroit.  

� Extension des variables étudiées 

 Il est toujours possible d’ajouter de nouvelles variables à étudier sans que la matrice ne 

perde de sa qualité. 

� Nombre d’expérience peu élevé 

 Le nombre de points distincts N d’un réseau uniforme pour un nombre de facteurs k 

donné est : N = k2 + k + 1. 

� Nombre de niveaux des variables différents 

 Une qualité intéressante de ces matrices d’expériences est le nombre de niveaux 

distenct pris par chacune des variables. On démontre que la première variable est à 5 niveaux, 

la dernière est à 3 niveaux et toutes les autres (sauf pour k = 2) sont à 7 niveaux. En effet, les 

contraintes d’une expérimentation peuvent amener par exemple, à donner à une ou plusieurs 

variables le moins de niveaux possibles. D’autres, au contraire, imposent que les variables 

aient autant de niveaux qu’il y a d’expériences. Pour résoudre ces deux problèmes, nous 
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avons la possibilité de faire subir des rotations aux matrices d’expériences au moyen de 

matrices de rotation générées à partir des matrices d’Hadamard. 

 

II- CONSTRUCTION 

 Les réseaux uniformes de DOEHLERT sont générés à partir d’un simplexe. 

� Obtention du réseau 

� K = 2 

 Les coordonnées du de la matrice initiale sont : 

N° X1 X2 

(1) 0,000 0,000 

(2) 1,000 0,000 

(3) 0,500 0,866 

 

 Pour construire la matrice d’expériences du réseau uniforme, il faut, pour chaque 

variable soustraire successivement les coordonnées de chaque point à tous les autres. Bien 

entendu, il est inutile de soustraire les coordonnées du point (0,….,0) aux autres puisque les 

points restent inchangés. 

N° X1 X2 Obtenu par 

(1) 0,000 0,000  

(2) 1,000 0,000  

(3) 0,500 0,866  

(4) 

(5) 

(6) 

(7) 

-1,000 

0,500 

-0,500 

-0,500 

0,000 

-0,866 

-0,866 

0,866 

(1) - (2) 

(1) - (3) 

(2) - (3) 

(3) - (2) 

 

 Cette matrice d’expériences permet le calcul des cœfficients d’un modèle de surface de 

réponse de degré 2. 

� K = 3 

 Les coordonnées du de la matrice initiale sont : 

N° X1 X2 X3 

(1) 0,000 0,000 0,000 

(2) 1,000 0,000 0,000 
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(3) 0,500 0,866 0,000 

(4) -1,000 0,000 0,000 

 

 La matrice d’expérience de réseau uniforme est : 

N° X1 X2 X3 Obtenu par 

(1) 0,000 0,000 0,000  

(2) 1,000 0,000 0,000  

(3) 0,500 0,866 0,000  

(4) 

(5) 

(6) 

(7) 

(8) 

(9) 

(10) 

(11) 

(12) 

(13) 

-1,000 

-0,500 

0,500 

-0,500 

0,500 

-0,500 

0,500 

0,000 

-0,500 

0,000 

0,000 

-0,866 

-0,866 

0,866 

0,289 

-0,289 

-0,289 

0,577 

0,289 

-0,577 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,816 

-0,816 

-0,816 

-0,816 

0,816 

0,816 

 

(1) - (2) 

(1) - (3) 

(1) - (4) 

(2) - (3) 

(3) - (2) 

(2) - (4) 

(3) - (4) 

(3) - (2) 

(4) - (2) 

 Comme on peut le remarquer, la figure géométrique engendrée par les 12 sommets (à 

l’exclusion du point (1)) est un cube octaédre qui peut être obtenu en joignant les milieux des 

arrêtes d’un cube.  
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II- PROPRIÉTÉS 

III-1 Extension du réseau 

 Comme nous l’avons mentionné précédemment, une des caractéristiques importantes 

des réseaux uniformes de Doehlert est de permettre une démarche séquentielle dans l’étude 

d’une surface de réponse du deuxième degré. En effet, contrairement à toutes les autres 

matrices connues il est facile de construire autour d’un des points du réseau, un nouvel 

hypercuboctaèdre qui utilise une partie des points déjà effectués. 

 Nous illustrons cette propriété intéressante dans le cas de k = 2. Rappelons la matrice 

d’expérience initiale : 

 

N° X1 X2 

(1) 0,000 0,000 

(2) 1,000 0,000 

(3) 0,500 0,866 

(4) 

(5) 

(6) 

(7) 

-1,000 

0,500 

-0,500 

-0,500 

0,000 

-0,866 

-0,866 

0,866 

 

 Supposons que nous voulons construire une nouvelle matrice autour du point (7), 

considéré maintenant comme origine. La matrice (exprimée dans le 1er axe système d’axes) 

devient : 

N° X1 X2 

(7) -0,500 0,866 

(3) 0,500 0,866 

(8) 0,000 1,732 

(9) 

(4) 

(1) 

(10) 

-1,500 

-1,000 

0,000 

-1,000 

0,866 

0,000 

0,000 

1,732 

 

 Les points signalés par un (●) sont communs à l’ancienne et à la nouvelle matrice. Il 

n’est donc nécessaire d’ajouter que 3 nouveaux points, de coordonnées : 
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N° X1 X2 

(8) 0,000 1,732 

(9) 

(10) 

-1,500 

-1,000 

0,866 

1,732 

  

 Les points se répartissent alors dans le plan de la façon suivante (par rapport au nouveau 

centre : le point (7)). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
III-2 Augmentation du nombre de facteurs en cours d’étude 

 Considérons la matrice d’expériences présentée pour k =2. L’utilisation d’une telle 

matrice suppose que les autres facteurs qui peuvent exister sont gardés constants, à une valeur 

moyenne que nous pourrons considérer comme égale à zéro (pour la variable centrée réduite 

correspondante). Après l’étude des deux variables, nous pouvons désirer inclure l’étude de 

l’un des facteurs maintenus constants. Nous pouvons alors envisager deux démarches : 

• construire une nouvelle matrice d’expérience comprenant 13 expériences, 

• ajouter des expériences à la matrice d’expériences précédente de façon à utiliser au 

mieux les informations déjà obtenues. 

 

 Etudions la deuxième démarche : examinons le réseau uniforme pour k = 3 (après avoir 

réarrangé les lignes). 
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N° X1 X2 X3 

(1) 0,000 0,000 0,000 

(2) 1,000 0,000 0,000 

(3) 0,500 0,866 0,000 

(4) 

(5) 

(6) 

(7) 

(8) 

(9) 

(10) 

(11) 

(12) 

(13) 

-1,000 

-0,500 

0,500 

-0,500 

0,500 

-0,500 

0,500 

0,000 

-0,500 

0,000 

0,000 

-0,866 

-0,866 

0,866 

0,289 

-0,289 

-0,289 

0,577 

0,289 

-0,577 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,816 

-0,816 

-0,816 

-0,816 

0,816 

0,816 

 

 Nous remarquons que les 7 premiers points des 13 points sont ceux de la matrice pour 

k=2. Il n’y a donc que 6 points à ajouter pour passer de k = 2 à k = 3. en effet, sur la figure 

représentant la répartition des points pour k = 3, il est clair que les 7 points de la matrice pour 

k = 2 sont les sommets et le centre de l’hexagone (1), (2), (3), (5), (6), (8), (11) qui se trouvent 

dans le plan (X1, X2) et il suffit d’ajouter 3 points (4), (12) et (13) dans le plan X3 = 0,816 et 3 

points (7), (9), (10) dans le plan X3 = -0,816. Pour pouvoir utiliser cette propriété, il est donc 

nécessaire de ne pas fixer les facteurs non étudiés à des valeurs extrêmes. 

IV- MATRICE D’EXPERIENCES 

 Le tableau ci-dessous donne les différentes matrices d’expériences jusqu’à k = 5. Pour 

toute valeur de k < 5, il suffit d’isoler la sous-matrice correspondante encadrée d’un double 

trait. 
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N° X1 X2 X3 X4 X5 

1 

2 

3 

4 

5 

6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

15 

16 

17 

18 

19 

20 

21 

22 

23 

24 

25 

26 

27 

28 

29 

30 

31 

0,000 

1,000 

0,500 

-1,000 

-0,500 

0,500 

-0,500 

0,500 

-0,500 

0,500 

0,000 

-0,500 

0,000 

0,500 

-0,500 

0,500 

0,000 

0,000 

-0,500 

0,000 

0,000 

0,500 

-0,500 

0,500 

0,000 

0,000 

0,000 

-0,500 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,866 

0,000 

-0,866 

-0,866 

0,866 

0,289 

-0,289 

-0,289 

0,577 

0,289 

-0,577 

0,289 

-0,289 

-0,289 

0,577 

0,000 

0,289 

-0,577 

0,000 

0,289 

-0,289 

-0,289 

0,577 

0,000 

0,000 

0,289 

-0,577 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,816 

-0,816 

-0,816 

-0,816 

0,816 

0,816 

0,204 

-0,204 

-0,204 

-0,204 

0,612 

0,204 

0,204 

-0,612 

0,204 

-0,204 

-0,204 

-0,204 

0,612 

0,000 

0,204 

0,204 

-0,612 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,791 

-0,791 

-0,791 

-0,791 

-0,791 

0,791 

0,791 

0,791 

0,158 

-0,158 

-0,158 

-0,158 

-0,158 

0,633 

0,158 

0,158 

0,158 

-0,633 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,000 

0,775 

-0,775 

-0,775 

-0,775 

-0,775 

-0,775 

0,775 

0,775 

0,775 

0,755 
 


