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RESUME

Au cours de ces derniéres années, la présence des résidus médicamenteux dans les eaux est devenue
une des problématiques environnementales majeures. Au nombre de ces polluants se trouve la
carbamazépine (CBZ), un antiépileptique qui se démarque par son omniprésence dans les eaux. Ainsi,
la nécessité de développer des traitements appropriés capables de la dégrader est devenue une
priorité. La photocatalyse a notamment démontré son efficacité dans ['élimination de cet
antiépileptique.

Cette étude du procédé photocatalytique appliquée au traitement de la CBZ se décompose en
plusieurs grandes étapes, soit I'étude des parametres photocatalytiques par méthode itérative, la
modélisation mathématique et statistique, I'évaluation de I'effet de certains cations et anions et enfin la
validation du procédé sur des effluents réels.

L’'impact du type et de la concentration en photocatalyseur ainsi que du pH et de l'intensité lumineuse
sur I'élimination de la CBZ ont premiérement été évalués.

Par la suite, une optimisation mathématique et statistique a été réalisée. Les conditions optimales
définies telles qu'a pH 5, avec 1,14 g/L de P90 et 10 mg/L de CBZ, durant 90 min de traitement ont
permis d’éliminer 94,7 % de la concentration initiale de CBZ.

Subséquemment, I'effet de trois cations métalliques (Cr**, Zn*" et Cu®") et deux anions (SO.* et NO3)
sur les performances épuratoires du systéme a été évalué. Ces éléments se distinguent par leur
influence spécifique sur le procédé.

Enfin, le procédé a été appliqué sur des effluents municipaux issus du traitement secondaire et
artificiellement contaminés par de la CBZ. Le procédé photocatalytigue a notamment permis
I’élimination de 96,6 % de la concentration initiale de CBZ.






ABSTRACT

Since some pharmaceutical compounds are recalcitrant to wastewater treatments, the occurrence of
pharmaceutical residues in water has become one of the major environmental issues. Carbamazepine
(CBZ), a persistent pharmaceutical compound cannot be effectively removed (< 10%) by conventional
wastewater treatment plants (WWTPs). An advanced oxidation process such as photocatalysis has
proved its effectiveness for treating CBZ contaminated water.

This study investigates the removal of this molecule using a photocatalytic process. This work is divided
into several parts. Firstly, different operating parameters were investigated, such as type (P90, P25,
UV100, PC500, and STO01) and concentration of commercial photocatalysts, pH, treatment time and
light intensity.

Thereafter, using this preliminary study, a mathematical and statistical optimization has been carried
out by employing four photocatalytic parameters. Optimal experimental conditions has been determined
as pH 5, P90 concentration of 1,14 g/L, minimal CBZ concentration of 10 mg/L and treatment time of 90
min. This optimization has enabled a 94,7 % CBZ degradation.

Subsequently, under these optimal conditions, the effects of three metal cations (Cr**, Zn** et Cu®)
and two anions (SO,” et NO3) has been assessed in order to understand how those elements could
affect this photocatalytic process. It has been demonstrated that each of these ions has its own
influence on this treatment.

Finally, this photocatalytic process has been applied to municipal effluents, which had been atrtificially
contaminated by CBZ. Using municipal effluents as a matrix, a CBZ removal of 96,6 % has been
achieved.
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POA : Procédés d’oxydation avancée

ROX : Roxithromycine

SMX : Sulfaméthoxazole

UV : Rayons ultraviolets
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1 INTRODUCTION

A I'ére d’'une industrialisation grandissante et en perpétuelle évolution technique, des nouveaux
produits font chaque jour leur entrée sur le marché. L'industrie pharmaceutique est un exemple
de ces industries, qui est en constant développement de nouvelles molécules afin de répondre
a la demande croissante des patients et consommateurs. Il existe une trés grande diversité de
médicaments, consommeés par la population, a différentes fréquences, et ce, particulierement
dans les pays développés. Par conséquent, devant cette importante utilisation de produits
pharmaceutiques par la population, il peut étre suspecté que ces composés puissent étre
relachés dans l'environnement la ou une activité anthropique est présente. En effet, les
composés pharmaceutiques peuvent étre relachés dans l'environnement a travers trois
différentes routes : (i) par le déversement des eaux usées, (ii) par les sites d’enfouissement
sanitaire et (iii) par 'usage agricole via I'excrétion des médicaments par les animaux. Le rejet
des eaux usées constitue la principale voie d’entrée des produits pharmaceutiques dans
'environnement. En effet, les eaux usées peuvent étre contaminées par les composés
pharmaceutiques a cause de I'excrétion par le corps du composé a un certain pourcentage, via
I'élimination dans les toilettes. Ces eaux usées contaminées sont amenées par le réseau
d’assainissement aux stations d’épuration ou ces affluents seront traités avant d’étre rejetés
dans le milieu récepteur. Cependant, le volume et la diversité des composés retrouvés sur le
marché complexifient I'efficacité du traitement. En effet, certaines de ces molécules sont
susceptibles, a cause de leurs caractéristiques physico-chimiques de passer a travers les
différentes étapes de la filiére de traitement d’épuration. Ces composés seront ainsi rejetés,

dans I'environnement, a I'état de trace via les effluents.

Un de ces polluants persistants, classé comme anticonvulsant et antiépileptique, est la
carbamazépine (CBZ). Celle-ci est couramment retrouvée dans les effluents des usines
d’épuration, dans les eaux de surface ou souterraines. Ce composé a été détecté dans
plusieurs pays a des concentrations de 'ordre du nanogramme par litre ou du microgramme par
litre (Thomas Heberer, 2002b, Jos et al., 2003, C. D. Metcalfe, Miao, X.-S., Koenig, B. G. and
Struger, J. , 2003, Thomas A. Ternes, 1998). Ce contaminant est notamment retrouvé dans les
eaux de surface en Europe, en Amérique du Nord et du Sud, au Japon et en Corée du Sud
(zhang et al., 2008). De nombreuses études ont été effectuées sur la récalcitrance de cette
molécule et rendent compte d’'un enlévement inférieur a 10 % (Zhang et al., 2008). Son

omniprésence est notamment due a sa faible biodégradabilité et sa faible adsorption sur les
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boues d’épuration. Ainsi, pour ces raisons, cet antiépileptique a été proposé comme indicateur

de contamination anthropique dans les eaux (Clara et al., 2004).

Par conséquent, face a ces probléemes environnementaux, de nouveaux procédés de traitement
doivent étre mis en place afin d’empécher toute contamination supplémentaire des milieux
aquatiques. Les procédés d’oxydation avancée (H202/Fe2+, H,0,/0;, 0Os/UV, H,0,/UV,
Fe*/H,0,/UV, TiO,/UV) représentent une alternative intéressante. En effet, ceux-ci permettent
de minéraliser ce médicament grace a la création in-situ de radicaux, notamment les radicaux
hydroxyles (OH®). Ces derniers sont des espéces trés réactives, capables d’attaquer la plupart
des composés organiques avec des constantes de vitesse de l'ordre de 10° — 10° M*'S™
(Andreozzi et al., 1999).

La photocatalyse est un procédé d’oxydation avancée (POA) qui combine les radiations
lumineuses avec un photocatalyseur (généralement a base de TiO,). Le principe de I'oxydation
photocatalytique est basé sur I'absorption des photons par le photocatalyseur et la séparation
des charges qui en découlent. En effet, I'énergie apportée par les photons permet le
déplacement des électrons de la bande de valence a la bande de conduction, générant ainsi
une séparation des charges (excés d’électrons dans la bande de conduction et un déficit dans
la bande de valence « h* »). Dans ces conditions, il peut y avoir oxydation directe du polluant
grace aux trous « h* » ou oxydation indirecte via la formation de radicaux libres. Ces radicaux

libres sont capables de dégrader le polluant, d’'une fagon non spécifique.

Ce procédé a démontré son efficacité pour le traitement des polluants récalcitrants, a I'échelle
laboratoire. Ainsi, des recherches supplémentaires et un approfondissement sont nécessaires,
afin d’en faire peut-étre une solution concréte aux problémes des polluants réfractaires. C'est
dans cette optique d’avancement scientifique que tente de s’inscrire ces travaux de maitrise,
visant principalement & optimiser et a valider sur des effluents secondaires le traitement de la

carbamazépine par photocatalyse hétérogéne.

Dans ce contexte, et afin de répondre a cet objectif, le présent mémoire se décomposera en
plusieurs chapitres. Le premier chapitre s’intéresse a la problématique globale des résidus
médicamenteux, le deuxiéme chapitre traite de la présence de la carbamazépine dans
I'environnement tandis que le troisieme chapitre porte sur I'élimination de ce composé par les
procédés d’oxydation avancée. Le quatrieme chapitre présente les hypothéses et les objectifs
particuliers a cette étude. Le cinquiéme chapitre expose la méthodologie utilisée lors de ces
travaux et le sixieme présente les résultats et les interprétations qui en découlent. Enfin, les

points importants de ce mémoire sont présentés dans la conclusion.
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2 LA PROBLEMATIQUE DES RESIDUS MEDICAMENTEUX

2.1 Présence de résidus pharmaceutiques dans les eaux

2.1.1 Situation a travers le monde

Aux Etats-Unis, plus de 3000 produits pharmaceutiques sont, en ce moment, approuvés a des
usages médicaux (Benotti et al., 2009). Des études récentes ont rapporté la présence de 80 —
100 produits pharmaceutiques appartenant a diverses classes deffet (anti-inflammatoires,
bétabloquants, antiépileptiques, régulateurs de lipides, antibiotiques,etc.) ainsi que certains de
leurs métabolites, et ce, dans différents compartiments aquatiques et dans de nombreux
pays(Fent et al., 2006). Ternes (1998) a démontré la présence de 32 médicaments dans les
effluents et les eaux de surface en Allemagne (Thomas A. Ternes, 1998) (Fent et al., 2006).
Aux Etats-Unis, Kolpin et al, (2002) ont montré qu'au moins un contaminant organique,
provenant du rejet des effluents, a été trouvé dans 80% des 139 ruisseaux et rivieres
échantillonnés. Ceci indique ainsi qu’uniqguement 20% des lieux échantillonnés sont exempts de
contamination provenant des effluents (Kolpin et al., 2002). Par ailleurs, certaines études ont
aussi révélé la contamination de l'eau du robinet par les produits pharmaceutiques. Par
exemple, Leung et al, (2013) ont échantillonné I'eau du robinet provenant de 13 villes en Chine
afin de pouvoir y détecter la présence de 32 résidus médicamenteux. Au moins un de ces
composés a été décelé dans 89% des échantillons, indiquant une importante contamination a
l'échelle des nanogrammes/Litre (Leung et al., 2013). Ainsi, la présence de composés
pharmaceutiques a I'état de trace dans I'environnement est devenue une problématique de ces
derniéres années (Union Européenne, 2008). C’est pour cette raison que ce probléme intéresse
désormais le grand public, au-dela de la communauté scientifique. Par exemple, I'Organisation
mondiale de la santé a publié en 2012, un rapport visant a déterminer les effets potentiels sur
'Homme, a travers la consommation d’eau potable contaminée a I'état de trace par des résidus
médicamenteux (World Health Organization, 2013). L’Union Européenne semble également
concernée par cette problématique. Par conséquent, plusieurs projets européens accessibles
au public, combinant les expertises de divers chercheurs européens, ont été réalisés au cours
des derniéres années. Le projet KNAPPE (Knowledge and Need Assessment on Parmaceutical
Product in Environnemental Waters), publié en 2008, a permis d’établir I'état des connaissances
ainsi que d’identifier les lacunes sur cette problématique (Union Européenne, 2008).

Deuxiemement, le projet POSEIDON (Assessment of Technologies for the removal of



pharmaceuticals and Personal Care product in Sewage and Drinking Water Facilities to improve
the indirect Potable Water Reuse) a permis d’évaluer si la consommation et la réutilisation
d’eaux ayant été en contact avec des effluents municipaux potentiellement contaminés par des
PPCP (produits pharmaceutiques et produits de soins personnels) comportaient un risque pour
la santé humaine. Le tableau 1 présente certains résultats du projet POSEIDON.

Tableau 1 : Médianes (maximums) des concentrations retrouvées en Allemagne, Autriche, Pologne, Espagne,

France et en Suisse dans les eaux de surface (rivieres) [ug/L]. Ces valeurs ont été établies
grace au projet POSEIDON. Adapté de (Union Européene, 2004)

Composés | Allemagne Autriche Espagne France Suisse Finlande
0,15 0,020 0,018 0,015
Diclofénac n.a 0,020-0,150
(1,20) (0,064) (0,041) (0,040)
0,070 0,023 0,010
Ibuproféne n.d n.a nd-0,150
(0,53) (0,120) (0,065)
0,350 0,020 0,102 0,005
Bézafibrate n.a n.a
(3,1) (0,160) (0,430) (0,025)

n.d. non détectable / n.a. non disponible

Le tableau 1 permet de noter qu’'une contamination des eaux de surface par le diclofénac,
libuproféene et le bézafibrate a dans la plupart des cas été observée. Les concentrations
maximales ont été décelées en Allemagne et les concentrations minimales ont été observées

en Finlande pour ces composés.

La figure suivante présente les valeurs médianes, moyennes et maximales des concentrations
retrouvées dans plus d’'une dizaine d’études pour plusieurs produits pharmaceutiques (sauf la

caféine) appartenant a différentes classes de médicaments.
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Figure 1 : Concentrations moyennes, médianes et maximales retrouvées dans les eaux de surface. Cette
figure a été réalisée en fonction de plus d’une dizaine d’études provenant de la littérature
(Fent et al., 2006)

Cette figure permet de mettre en valeur la différence quant aux concentrations détectées par les
diverses études dans les eaux de surface, parfois presque d'un facteur 1000. En effet, la
contamination des eaux par les produits pharmaceutiques peut dépendre d’'une multitude de
facteurs tels que I'importance de la consommation de ces composés, de la distance séparant
'échantillonnage d’'un déversement d’effluent, de l'efficacité du traitement d’assainissement a
éliminer les polluants, des conditions physico-chimigues environnementales, etc. En outre, la
caféine est frequemment rencontrée, et ce, dans de nombreux pays. Par exemple, Kolpin et al,
(2002) ont déterminé que la caféine était présente entre 61,9 a 70,6 % dans les 139 riviéres
échantillonnées aux Etats-Unis, & des concentrations inférieures aux pg/L. Etant donné qu’une
multitude d’études font état de la contamination des eaux (effluents, eaux de surface, eaux
souterraines) par les résidus pharmaceutiques, et ce, dans de nombreux pays sur plusieurs

continents, une discussion plus exhaustive sera effectuée dans les sections suivantes.

2.1.2 Situation au Canada

Au Québec, un suivi a été effectué par le MDDELCC (Ministere du Développement Durable,

Environnement et Lutte contre les changements climatiques) afin de documenter la présence de



produits pharmaceutiques, d’hormones et de soins personnels dans les eaux usées ainsi que
dans les réseaux d’eau potable pour la période de 2003-2009. Cette étude s’inscrit dans le
programme de surveillance sur la qualité de I'eau potable et présente les résultats d’analyse de
suivi de 13 stations de production d’eau potable et dix stations d’assainissement. Dans cette
étude, 33 produits et de soins personnels ainsi que six hormones ont été analysés. Le tableau 2
ci-dessous présente les substances les plus communément retrouvées dans les eaux de
surface, selon I'étude du MDDELCC. Les comparaisons entre les concentrations maximales
retrouvées ont été effectuées avec quatre études canadiennes récentes (C. D. Metcalfe, Miao,
X.-S., Koenig, B. G. and Struger, J. , 2003) (Brun et al., 2006) (Lissemore et al., 2006, Sosiak et
al., 2005).

Tableau 2 : Comparaison des résultats obtenus entre la présente étude de MDDELCC et les autres études
réalisés sur la présence de substances pharmaceutiques dans les eaux de surface
(approvisionnement d'eau pour les usines de production d'eau potable) (MDDELCC, Suivi
2008-2009)

Fréquence de Concentration Gamme des

détection de la maximale dans la concentrations

Substance

substance dans les présente étude maximales dans les

détectée dans plus

autres études autres études

de 10% des (%] [Hg/L] [Hg/L]
échantillons d’eau

de surface

(fréquence de

(C. D. Metcalfe, Miao, X.-
S., Koenig, B. G. and
Struger, J., 2003) (Brun

(C. D. Metcalfe, Miao, X.-
S., Koenig, B. G. and
Struger, J., 2003) (Brun et

détection) et al., 2006) (Lissemore al., 2006) (Lissemore et
et al., 2006) (Sosiak et al., 2006) (Sosiak et al.,
al., 2005) 2005)
17-B-Estradiol 0 0,017 < 0,003
(30%)
Acétaminophéne 19 2,1 3,6
(22%)
Acide salicylique 25 2,3 17

(16%)




Caféine (56%) 100 0,720 0,466

Ibuproféene (56%) 0-40 0,076 <0,030-64

Naproxene (38%) 0-69 0,155 <0,125-45

A travers ce tableau, il est possible d’observer que des différences peuvent étre observées pour
toutes les fréquences de détection entre les quatre études canadiennes et cette étude
provinciale. Cependant, pour les concentrations maximales, le méme ordre de grandeur a été
obtenu pour chaque composé. Certains composés tels 'acétaminophéne et I'acide salicylique
sont présents dans les eaux de surface, a des concentrations plus importantes que d’autres
molécules (2,1 et 2,3 ug/L). Par ailleurs, la caféine semble plus présente, mais en moins grande
concentration dans les eaux. Le tableau ci-dessous présente quelques autres résultats de cette
étude du MDDELCC, montrant les concentrations maximales observées dans les effluents,
dans les eaux brutes des stations de production d’eau potable et pour celles traitées destinées
a la consommation humaine.

Tableau 3 : Suivi des concentrations maximales pour plusieurs produits pharmaceutiques et quelques
hormones (MDDELCC, Suivi 2008-2009)

Concentrations maximales [ug/L]
Substance
Eaux usées Eaux brutes ? Eaux traitées "
Hormones N =47 N =56 N =56
Estrone 0,130 0,002 <0,00005
17- Estradiol 0,071 0,017 0,006
Testostérone 0,098 <0,004 <0,004
Estriol 0,330 <0,002 <0,002




Produits pharmaceutiques N =23 N =32 N =32
Acétaminophéne 36 2,1 <0,010
Ibuproféne 5,94 0,076 0,075

Acide salicylique 15,30 2,30 0,068
Naproxene 36,80 0,155 <0,011
Sulfaméthoxazole 0,200 0,012 <0,005

a : Eaux brutes alimentant des stations de production d’eau potable, b : Eaux traitées destinées a la consommation
humaine

Ce tableau permet de mettre en valeur la contamination de I'eau potable en produits
pharmaceutiques, malgré les traitements de potabilisation. Selon le suivi du MDDELCC dans
les eaux usées, les composés présentant des valeurs supérieures a 1 pg/L sont
I'acétaminophéne, l'ibuproféne, I'acide salicylique et le naproxéne. Ainsi, ceci pourrait en partie
expliquer les concentrations relativement importantes d’acétaminophéne et d’acide salicylique
(2,1 et 2,3 pg/L) mesurées dans les eaux brutes alimentant les usines de production d’eau
potable. Par ailleurs, il est possible de remarquer qu’il existe une contamination en
micropolluants dans I'eau traitée. L’ibuproféne et I'acide salicylique ont été mesurés (0,075 et

0,068 ug/L, respectivement) dans les eaux traitées destinées a la consommation humaine.

2.1.3 Législation a travers le monde et au Canada

Aux Etats-Unis, '’Agence de protection de I'environnement (EPA) a établi des normes pour plus
de 90 contaminants dans I'eau destinée a la consommation humaine. Par ailleurs, le Safe
Drinking Act prévoit des recherches constantes, afin de déterminer des contaminants potentiels,
non régulés, mais qui pourraient I'étre si suffisamment de preuves scientifiques sont apportées.
Cette liste CCL (Contaminant candidate list) est publiée périodiqguement et au moins cinq
contaminants y sont ajoutés. La liste CCL-3 inclut désormais un médicament (érythromycine), la
nitroglycérine et neuf hormones naturelles et synthétiques (17a-estradiol, 173-estradiol, 17-a-
éthynylestradiol, équilénine, estriol, estrone, mestranol et noréthindrone) (Richardson et al.,
2011). Par ailleurs, aux Etats-Unis, la FDA (Federal Food Administration) a émis une directive

guant a une évaluation environnementale d’'un produit pharmaceutique commercialisé si celui-cCi
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est susceptible de se retrouver dans I'environnement a une concentration supérieure a 1 ug/L
(FDA - CDER, 1998).

Au Canada, depuis 2001, les substances nouvelles devant étre commercialisées au Canada et
qui sont réglementées par la loi canadienne sur les aliments et drogues, sont soumises au
réglement sur les substances nouvelles. Ce dernier réglement s’insére dans la loi canadienne
sur la protection de I'environnement (Santé Canada, 2014). Cette derniére exige une évaluation
environnementale pour les nouveaux produits pharmaceutiques, les additifs alimentaires,
produits de santé naturels, médicaments vétérinaires, cosmétiques, les thérapies biologiques et
génétiques via le reglement sur les renseignements sur les substances nouvelles (Roger Breton
et al., 2003).

Au Québec, le reglement sur la qualité de I'eau potable (RQEP) est en vigueur depuis juin 2001,
plusieurs fois modifié en 2002, 2004, 2005, 2008 et en 2012 a établi des normes et des
contréles en matiére de qualité d’eau. Ce réglement, s’inscrivant dans la loi sur la qualité de
I'environnement, s’applique a tout réseau desservant plus de 20 personnes. Un contrble
physico-chimique est obligatoire consistant & mesurer dans le réseau de distribution, 19
substances inorganiques et 42 substances organiques. Les fréquences et lieux
d’échantillonnage, les paramétres analysés ainsi que le nombre minimal d’échantillons, pour les
polluants organigues et inorganiques, sont en fonction du réseau de distribution et donc de la
population desservie (Blais, 2013) . Suite au rapport de suivi des PPCP (produits de soins
personnels et composés pharmaceutiques) entre 2003-2009 (MDDELCC, Suivi 2008-2009),
aucune recommandation n'a été faite quant a la mise en place de traitements avancés
spécifiques pour les stations de production d’eau potable. Par ailleurs, dans ce rapport, il est
mentionné qu’il n'est pas prévu d’ajouter des normes supplémentaires relativement aux

contaminants émergents dans le reglement sur la qualité de I'eau potable.

Dans I'ensemble de la législation européenne visant a protéger I'environnement comprenant la
directive-cadre sur I'eau (2000/60/EC), la directive sur 'eau de consommation (98/83/EC), la
directive sur I'eau de baignade (2006/7/EC), la directive sur I'eau souterraine (2006/118/EC) et
la directive sur le traitement des eaux urbaines usées résiduaires, aucun produit
pharmaceutique n’est inclus dans la liste des substances prioritaires a contréler (Union
Européenne, 2008). Cependant, en 2013, trois nouvelles substances pharmaceutiques ont été
ajoutées, non pas a cette liste de polluants a surveiller, mais a la «liste de surveillance». Ces
deux hormones et cet anti-inflammatoire soit le 17-B-estradiol (E2), le 17-a-éthynylestradiol et le

diclofénac (EE2) vont ainsi étre surveillés sur des bases fréquentes afin de potentiellement



pouvoir éventuellement étre ajoutés dans le futur a cette liste des substances prioritaires a

controler.

2.2 Provenance des résidus médicamenteux dans les eaux

2.2.1 Cause de la présence de résidus pharmaceutiques dans les eaux

La présence de produits pharmaceutiques a été suspectée dans les eaux depuis plus de 20
ans. Cependant, cette contamination a pu étre identifiée et quantifiée depuis dix ans en raison
de [l'évolution des techniques analytiques, qui permettent désormais de quantifier des
concentrations de I'ordre du microgramme par litre ou du nanogramme par litre (Kleywegt et al.,
2007). La présence de ces résidus médicamenteux provient de plusieurs voies distinctes. La
figure ci-dessous présente ces multiples chemins interconnectés par lesquels, la contamination

des eaux est susceptible de se produire.

Usage humain Usage vétérinaire
- hopitaux (grande partie des antibiotiques - élevages
& usage humain, anticancéreux et produits - animaux domestiques
de contraste) - parcs animaliers
- particuliers {essentiellement antibiotiques,
antiparasitaires et hormones)
o~ Déchets
Excrétion — do i o <
Réseau d’eaux usées - - Excrétion, traitements,
a| Decharge épandage de lisier et
fumier — ruissellement,
Station de traitement infiltration
des eaux usées (STEP) ,| Boues - pisciculture
(épandage)
Effluents -
de STEP Ruissellenjent
Infiitratign
h 4
Débordement Milieux aauatiques
Fuites Eaux de surface (continentales Eaux souterraines
et marines) —
Légende : - Voies principales — Vojes secondaires

Figure 2 : Schématisation du cycle de vie des médicaments de la consommation au déversement dans le
milieu récepteur (Bocaly, 2010)
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Le marché pharmaceutique est en constant développement, et ce, dans les pays développés et
émergents (IMS Health, 2011). Ainsi, la consommation de produits pharmaceutiques par la

population s’accroit, entrainant la présence de résidus pharmaceutiques dans les eaux.

La principale entrée des médicaments a usage humain dans l'environnement est par le
déversement des effluents des usines d’épuration dans les eaux de surface (Caliman et al.,
2009). En effet, les affluents municipaux recoivent les eaux usées provenant des résidences
connectées, des hdpitaux et des industries (celles-ci doivent respecter des normes de

déversement).

Concernant les affluents provenant des hépitaux et des maisons connectées a des réseaux
d’égouts municipaux, I'entrée de médicaments dans les eaux est due a I'excrétion de ces
composeés par les individus. En effet, lorsqu’'une personne ingére un médicament, celui-ci peut-
étre métabolisé par le corps ou rester sous une forme inchangée. Il est a noter que, dans
certains cas, le principe actif, n‘est pas le médicament lui-méme, mais un composé dérivé
provenant de la transformation par le corps. Par exemple, le clofibrate est un agent
hypolipémiant couramment prescrit qui est pharmacologiquement inactif. Cependant c’est
I'acide clofibrique, le métabolite qui permet de créer I'effet curatif recherché (Daughton et al.,
1999). Lorsqu’il y a métabolisation par le corps, des nouvelles molécules dérivées, appelées
métabolites, seront alors excrétées et par conséquent rejetées dans le réseau municipal
d’assainissement. La transformation de la molécule mére dépend principalement de sa
configuration chimique ainsi que de son mode d’action (Bound et al., 2005). Par exemple,
libuproféne sera excrété a hauteur de 10% tandis que 'aténolol le sera a un pourcentage de
90% (Bound et al., 2005). Ces différents rendements de métabolisation vont influencer les
concentrations relatives de chacun de ses composés ainsi que de leurs métabolites dans les

eaux.

Parallélement a la consommation de médicaments, le rejet des médicaments non utilisés dans
les poubelles, I'évier ou les toilettes contribue secondement a la présence de produits
pharmaceutiques dans les eaux. Cette entrée inopportune dans I'environnement dépend
notamment, des bonnes ou mauvaises habitudes des patients et de I'efficacité des médecins a
prescrire la quantité adéquate de médicament (Bound et al., 2005). Aux Etats-Unis, une
enquéte a été effectuée auprés de 500 consommateurs permettant de mieux évaluer les
habitudes de consommation de la population. Ce sondage révele que 1,4% des gens interrogés
retournaient les médicaments non utilisés a la pharmacie, 54% les jetaient et 35,4% s’en

débarrassaient via les toilettes ou I'évier (Kuspis et al., 1996). Par ailleurs, une étude similaire
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réalisée en Angleterre a montré que 63,2 % des personnes interrogées jetaient leurs
médicaments a la poubelle, 21,8 % les ramenaient a la pharmacie et 11,5 % s’en
débarrassaient dans les toilettes ou I'évier. Un faible pourcentage d’individus les acheminait
directement aux sites d’enfouissement municipaux (Bound et al., 2005). Ce rejet de produits
pharmaceutiques par la population dans I'évier, les toilettes et la poubelle contribue ainsi

fortement & augmenter la quantité de médicaments acheminés aux usines d’épuration.

Les médicaments jetés dans la poubelle et acheminés aux sites d’enfouissement sanitaire
peuvent étre aussi une source non négligeable de résidus médicamenteux. Puisque certains
sites d’enfouissement sanitaires ne possédent pas toutes les mesures de protection adéquates,
telles que des collectes de lixiviats et des barriéres de protection, il y a un danger d’infiltration
dans le sol des composés pharmaceutiques. Il a été prouvé dans la littérature que les
concentrations en médicaments pouvaient étre de I'ordre des microgrammes par litre ou des
nanogrammes par litre (Kummerer, 2004). Une étude de Schneider et al, (2001), rapportée par
Kummerer (2004), a étudié les concentrations de certains produits pharmaceutiques dans les
lixiviats municipaux. Ces premiers auteurs ont détecté des concentrations maximales de 2,9
Mg/L d’acide clofibrique, de 1,8 ug/L de diclofénac, de 20,7 ug/L dibuproféne, de 1,6
d’'indométacine, de 2,1 pg/L de pentoxifylline et de 3,0 pg/L de primidone dans deux lixiviats de
sites d’enfouissement municipal en Allemagne (Kummerer, 2004). Par ailleurs, cette étude a
aussi montré que les analgésiques et les antirhumatiques (diclofénac, ibuproféne et
paracétamol) sont les classes de médicaments les plus couramment rencontrés dans cette
matrice (Kummerer, 2004). Ainsi, si les mesures de protection des sites d’enfouissement
municipaux ne sont pas ou plus adéquates, une contamination des sols et des eaux
souterraines par ces composés pharmaceutiques est a envisager. Par exemple, deux articles
d’Eckel et al, (1993) et d’'Holm et al, (1995) rapportés par Kummerer (2004), ont montré que la
contamination de I'eau souterraine par ces lixiviats, parfois chargés par des médicaments,

atteint des concentrations supérieures a quelques milligrammes par litre (Kummerer, 2004).

Une autre voie d’entrée dans I'environnement est par I'épandage des boues d’épuration a des
fins agricoles. Celles-ci sont récoltées, traitées et peuvent étre épandues, si celles-ci respectent
certaines normes environnementales. Au Québec, les boues d’épuration municipales sont en
majorité traitées par incinération. Ainsi, uniquement une faible partie de ces matiéres résiduelles
fertilisantes (MRF) est valorisée a I'échelle de la province. Ces MRF sont classés selon trois
criteres soit les contaminants chimiques, les pathogenes et les odeurs. La décision quant a la

valorisation ou non de ces boues, repose sur la teneur et la concentration de ces divers
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contaminants. Cependant, le critére régulant les composés toxiques ne comprend l'analyse
d’aucun résidu pharmaceutique (Blais, 2013). A cause de I'épandage de ces biosolides,
certains composés sont ainsi susceptibles d’étre présents sur les terres destinées a la
production agricole. Par la suite, a la suite de la pluie et de la percolation, cette eau contaminée

a ainsi le potentiel de rejoindre les nappes phréatiques.

La principale contamination des médicaments a usage animal est causée par I'excrétion des
animaux (bovidés, volailles), la pisciculture et le ruissellement (Caliman et al., 2009)
(Richardson et al., 2011). En effet, certains médicaments et stimulateurs de croissance sont
utilisés dans ces élevages afin de prévenir les maladies et augmenter la taille des animaux
(Richardson et al., 2011). Ainsi, par I'excrétion de ces molécules et de leurs métabolites par les
animaux, celles-ci peuvent étre retenues par le sol, transportées par ruissellement jusqu’a I'eau
de surface ou percolées a travers le sol, jusqu’a des nappes phréatiques. Contrairement a
'excrétion des médicaments a usage humain, ces composés sont directement excrétés a la
surface du sol et ne peuvent donc étre traités par une usine d’épuration. L’adsorption de ces
composeés sur le sol dépend principalement de leur caractéere hydrophile ou hydrophobe, de la

guantité et de la nature de la matiére organique dans le sol (Rivera-Utrilla et al., 2013).

2.2.2 Composés récalcitrants

Les composés pharmaceutiques les plus fréquemment retrouvés dans les effluents des usines
de traitements des eaux sont des analgésiques, des anti-inflammatoires, des
antibiotiques/biostatiques, des antiépileptiques, des régulateurs de lipides sanguins, des
produits de contraste (rayons X), des agents cytostatiques et des contraceptifs oraux (Thomas
Heberer, 2002a). Une variété de ces produits pharmaceutiques appartenant a chacune de ces

classes a été détectée dans I'environnement.

Dans les pays étudiés, plus de 80 composés pharmaceutiques sont présents dans les effluents,
les eaux de surface et les eaux souterraines (Thomas Heberer, 2002a). Il est aussi important de
mentionner que pour un méme composé, les concentrations déterminées pour divers
compartiments aquatiques peuvent varier et sont dépendantes des procédés d’assainissement

utilisés, des conditions environnementales, etc.

Les pourcentages d’élimination des composés pharmaceutiques, a travers leurs passages dans
les usines d’épuration, varient grandement. Ces pourcentages de dégradation vont de 7% pour

la carbamazépine (antiépileptique) & 96% pour le propranolol (béta-bloquant pour le traitement
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de 'hypertension). La plupart des pourcentages de dégradation avoisinent en moyenne les 60%
(Daughton et al.,, 1999). Cependant, il est important de rappeler que la disparition de la
molécule peut se faire de plusieurs fagons : (i) par dégradation en un composé de plus faible
masse moléculaire (i) par séquestration physique sur les solides (iii) en se conjuguant, mais
pouvant étre hydrolysée et revenir sous la forme initiale du composé. Ainsi, en suivant
uniquement le composé, il n'est pas possible de conclure que ce composé a été totalement
éliminé (Daughton et al., 1999).

Afin d’effectuer une compilation la plus exhaustive possible, les résidus médicamenteux seront
présentés selon leur classe d’effet physiologique. Considérant, le nombre important de résidus
pharmaceutiques détectés dans les eaux, il sera ici présenté plusieurs composés posant un
probléeme environnemental de par leur omniprésence dans les divers compartiments
aquatiques.Pour chacune de ces classes de produits pharmaceutiques, les taux d’élimination
de quelques composés sont présentés pour les systémes de boues activées (0) et pour les

réacteurs biologigues a membrane (x). La figure 3 suivante présente les différents taux

d’élimination, retrouvés dans la littérature, pour quelques analgésiques et anti-inflammatoires.
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Figure 3: Taux d'élimination moyens en pourcentages (en abscisse) pour les boues activées (0) et les
bioréacteurs a membrane (x) pour différents analgésiques et anti-inflammatoires compilés a
travers la littérature (Verlicchi et al., 2012). L’astérisque désigne les composés pour lesquels
un taux d’élimination négatif a aussi été rencontré.
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Ces composés a propriétés analgésiques et anti-inflammatoires sont fréquemment détectés
dans les eaux (Fent et al., 2006). Selon la figure 3, le taux d’élimination moyen le plus faible
dans cette catégorie est le tramadol dans les boues activées avec 23 %. Le diclofénac est
guant a lui aussi faiblement éliminé avec 29 % de dégradation. Les composés possédant au
moins un de leurs pourcentages inférieurs & 10 % sont le diclofénac, I'indométacine, I'acide
méfénamique, le kétoproféne et le tramadol (Verlicchi et al., 2012). Il est cependant important
de noter que les taux d’élimination varient grandement pour chaque composé, et ce,
particulierement pour le diclofénac et le kétoprofene. Selon Ziylan et Ince (2011) dans Verlicchi
et al, (2012), une meilleure dégradation de cette classe de composés est obtenue a des temps
de rétention des matiéres solides plus longs et dans des réacteurs incluant des étapes de
nitrification et dénitrification, a haute température. Le tableau 4 présente certains de ces anti-
inflammatoires et analgésiques couramment identifiés dans les effluents de quelques pays.

Tableau 4 : Concentrations moyennes, medians (a) ou maximales (b) détectées dans les affluents et effluents
pour trois composés appartenant a la classe des analgésiques et anti-inflammatoires

Concentration  Concentration
Composés affluent effluent Pays Références
[Hg/L] [Hg/L]
Diclofénac 0,47-1,9 0,31-0,93 Suisse (Buser et al., 1998b)
0,35° 0,17-0,35" Finlande (Lindqvist et al., 2005)
0,33 France (Andreozzi et al., 2003)
0,426 0,345 Chine (G. H. Dai et al., 2014)
0,026 0,012 Espagne (Rosal et al., 2010)
Ibuproféne 2,75 0,97 Espagne (Union Européene, 2004)
- 0,05 Gréce (Andreozzi et al., 2003)
--- 0,11 Italie (Andreozzi et al., 2003)
0,065 Corée du Sud (Sang D. Kim et al., 2007)
5% 0,37° Allemagne (Union Européene, 2004)
2,687 0,135 Espagne (Rosal et al., 2010)
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Naproxéne 2,15 Suéde (Andreozzi et al., 2003)
0,6 0,1-0,54 Brésil (Stumpf et al., 1999)

0,128 Corée du Sud (Sang D. Kim et al., 2007)

a : valeurs médianes, b : maximales pour les sites

Le diclofénac est un anti-inflammatoire est un médicament couramment consommé par la
population, dans les pays industrialisés. Par exemple, en 2001, en Allemagne, ce produit
pharmaceutique était le 16°™ médicament le plus prescrit avec une quantité de 50 451 Kg
(Huschek et al., 2004). Le diclofénac a été identifi€ comme un des composés les plus présents
dans le cycle de l'eau. Il a été détecté dans de nombreux pays dans les eaux usées a des
concentrations dans la gamme du microgramme par litre et dans les eaux de surface a des
concentrations plus faibles (Fent et al., 2006). Dans le cadre d’'une étude en Allemagne, Ternes
(1998) a montré la présence de diclofénac dans les effluents a hauteur de 0,81 pg/L et dans les
eaux de surface de 0,15 upg/L. En Corée du Sud, une concentration de 0,003 pg/L a été
mesurée. En outre, aux Etats-Unis, la concentration médiane dans I'eau brute destinée a la
consommation était de 1,1 ng/L. Néanmoins, aprés le traitement, celle-ci était sous la limite de

détection de 0,25 ug/L (Benotti et al., 2009).

L’ibuproféne est aussi un anti-inflammatoire et analgésique pouvant étre pris sans prescription
tel que l'acide acétylsalicylique. Etant donné que ces médicaments sont retrouvés en vente
libre, leur consommation est trés élevée par rapport a certains médicaments. Dans une étude
aux Etats-Unis, effectuée sur 139 rivieres, 9,5 % des eaux de surface échantillonnées
comportaient des traces d’ibuproféne avec une médiane de 0,20 pg/L (Kolpin et al., 2002). Par
ailleurs, une étude anglaise réalisée dans le fleuve Tyne, a permis de mettre en évidence, la
présence d'une concentration similaire de 0,297 pg/L (Roberts et al., 2006). Par ailleurs, en
Allemagne, Ternes (1998) a déterminé une concentration médiane 0,07 pg/L (Thomas A.
Ternes, 1998). L’ibuproféne est ainsi omniprésent malgré son plus haut taux moyen de
dégradation de 87% (figure 3) (Verlicchi et al., 2012). Ceci pourrait étre di a son importante
consommation par la population. Par ailleurs, lorsque l'ibuproféne est ingéré, celui-ci est
principalement métabolisé en hydroxy-ibuproféne, carboxy-ibuproféne et en acide carboxy-
hydratropique. Il a été observé dans la littérature que la molécule mére et le carboxy-ibuproféne
sont facilement dégradés tandis que le I'hydroxy-ibuproféne est plus récalcitrant a la

dégradation. En effet, ce dernier a été détecté, en Allemagne, dans 12 échantillons d’eaux de
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surface différentes, a des concentrations plus élevées que la molécule mére et ses métabolites,

avec une médiane de 0,34 ug/L comparativement a 0,02 pg/L (Thomas Heberer, 2002a).

Le naproxéne est un anti-inflammatoire non stéroidien couramment utilisé dans de nombreux
pays et commercialisé entre autres sous le hom de Naprosyn (Daughton et al., 1999). Il fait
partie des 20 médicaments les plus consommés notamment en Autriche, en Australie, en
Angleterre et en Suisse (Fent et al., 2006). Au Japon, il a été estimé que la consommation par
personne et par jour varie de 0,2 a 0,3 g/personne/jour (Norihide Nakada et al., 2006) tandis
qu’en Europe, cette consommation est d’'un ordre plus élevée (Carballa et al., 2004) (Lindqvist
et al., 2005). En outre, le pourcentage moyen de dégradation donné par Verlicchi et al, (2012)
est de 73 % (figure 3). Ainsi, considérant que ce composé n’est pas totalement dégradé par les
stations d’épuration, il pourrait étre possible de le retrouver dans I'environnement. Par exemple,
ce médicament a été détecté, a I'état de trace dans les eaux de surface, dans plusieurs pays
(Joon-Woo Kim et al., 2009, Thomas A. Ternes, 1998). Par ailleurs, aux Etats-Unis, dans I'eau
brute destinée a la consommation, il a été décelé une concentration médiane de 0,90 ng/L.
Cependant, dans I'eau potable traitée, la concentration était inférieure a la limite de détection de
0,50 ng/L (Benotti et al., 2009). L’acide acétylsalicylique et le paracétamol sont aussi deux
analgésiques couramment consommés par la population. Selon la figure 3, ces composés
possédent respectivement des taux moyens de dégradation de 90 et 93 %. Ainsi, les
traitements  d’assainissement conventionnels permettent d’enlever  majoritairement
'acétaminophéne (paracétamol). Cependant, malgré cette bonne élimination, ce médicament a
été retrouvé a une valeur médiane de 0,11 pg/L dans plus de 24 % des cours d’eau américains
analysés (Kolpin et al., 2002). Ceci pourrait étre causé par leur consommation importante par la

population.

Par ailleurs, des composés appartenant aux régulateurs de lipides sanguins ont aussi été
détectés dans les eaux. La figure 4 suivante présente quelques-uns de ces composés ainsi que

les médicaments a usage psychiatrique, communément retrouvés dans les effluents.
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Figure 4 : Taux moyens d'élimination en pourcentages (en abscisse) pour les boues activées (0) et les
bioréacteurs a membrane (x) pour différents médicaments régulateurs de lipides et a
usage psychiatrique compilés a travers la littérature (Verlicchi et al., 2012). L’astérisque
désigne les composés pour lesquels un taux d’élimination négatif a été rencontré.

L’analyse de la figure 4 permet de constater que les régulateurs de lipides sanguins sont
faiblement enlevés par les boues activées. L’acide fénofibrique est le composé présentant le
plus faible taux d’élimination (23 %). En outre, il peut étre observé qu’aucune dégradation n’est
supérieure a 64 %. L’acide clofibrique et le bézafibrate posseédent des pourcentages moyens de
dégradation de 40 et 61 %.

Le tableau 5 suivant présente les concentrations dans I'affluent et I'effluent pour ces deux
COMpOosés.
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Tableau 5 : Comparaison des concentrations retrouvées dans les affluents et effluents pour différents pays
pour deux médicaments a usage hypolipidémiant

Concentration Concentration
affluent effluent
Composés Pays Références
[bg/L] [g/L]
Acide 0,042 0,026 Chine (G. H. Dai et al., 2014)
clofibrique 1 0,68-0,88 Brésil (Stumpf et al., 1999)
0,34% 0? Angleterre (Roberts et al., 2006)
Bézafibrate 0,036 0,015 Chine (G. H. Dai et al., 2014)
0,141 0,128 Espagne (Rosal et al., 2010)
4,9% 2,22 Allemagne (Union Européene, 2004)
0,420° 0,205% Finlande  (Union Européene, 2004)
2,565° 0,103% Autriche  (Union Européene, 2004)

a : valeurs médianes b : maximums pour les sites

La présence de produits pharmaceutiques a été rapportée pour la premiére fois aux Etats-Unis
en 1976 ou l'acide clofibrique a été détecté dans les effluents dans une gamme de 0,8 a 2,0
pg/L (Fent et al., 2006). L’'acide clofibrique est une molécule polaire qui est un métabolite actif
du clofibrate (régulateur de lipides sanguins) (Daughton et al., 1999). Ce métabolite a été
identifi€ comme un contaminant réfractaire, dans les usines d’épuration, car son pourcentage
d’élimination est d’environ 40 %. Ce métabolite a été retrouvé dans plusieurs pays et semble
étre présent autant dans les effluents (Keith, 1976) que dans les eaux de surface et
souterraines (T. Heberer et al., 1995). En outre, ce polluant a aussi été détecté a I'état de trace
(quelques ng/L) dans les eaux de la Mer du Nord et dans plusieurs lacs en Suisse (Buser et al.,
1998a). Par ailleurs, ce composé a été détecté dans I'eau du robinet en Chine, a des

concentrations variant de 1,2 a 3,3 pg/L (Leung et al., 2013).
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Le bézafibrate, commercialisé sous le nom de befizal, est aussi un régulateur de lipides. Ce
médicament est un des composés détectés a des fortes concentrations dans les effluents ainsi
gue dans les eaux de surface (Daughton et al., 1999). Le rapport POSEIDON rapporte une
contamination des eaux de surface, en Allemagne, d’'une valeur médiane de 0,350 pg/L (Union
Européene, 2004).

Par ailleurs, certains composés a usage psychiatrique tels que le diazépam ont aussi été
détectés dans les eaux. Le diazépam, commercialisé sous le nom de valium, est une molécule
couramment utilisée a des fins psychiatriques pour calmer I'anxiété (Daughton et al., 1999). Cet
anxiolytigue posséde un pourcentage moyen d’élimination de 14 % (voir figure 4). Dans les
travaux de Ternes (1998), effectués en Allemagne, les effluents de huit stations d’épuration sur
20 étaient contaminés par cette molécule, avec une concentration maximale de 0,04 ug/L
(Thomas A. Ternes, 1998). Aux Etats-Unis, une étude de Benotti et al, (2009) a montré que la
concentration de diazépam, dans I'eau brute et dans 'eau traitée potable, était respectivement
de 0,47 et de 0,33 ng/L (Benotti et al., 2009), confirmant ainsi la trace de résidus de diazépam

méme dans I'eau de consommation.

En outre, de nombreuses études ont été réalisées afin de caractériser la présence
d’'antibiotiques dans les affluents, effluents, eaux de surface, eaux souterraines et I'eau potable.
La figure 5 indique les différents taux d’élimination dans les effluents secondaires pour les
antibiotiques (Verlicchi et al., 2012).
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Figure 5 : Taux d'éliminations moyens en pourcentages (en abscisse) pour les boues activées (0) et les
bioréacteurs a membrane (x) pour différents antibiotiques compilés a travers la littérature
(Verlicchi et al., 2012). L’astérisque désigne les composés pour lesquels un taux
d’élimination négatif a été rencontré.

Certains antibiotiques présentent des pourcentages moyens de dégradation inférieurs a 50 %
soit I'azithromycine, la clarithromycine, I'érythromycine, la lincomycine, le métronidazole,
l'oxytétracycline, la roxithromycin, la sulfachloropyridazine et le triméthoprime. Le tableau 6
suivant présente les concentrations de deux antibiotiques souvent retrouvés dans les effluents

de type municipal.
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Tableau 6 : Concentrations moyennes détectées pour deux antibiotiques dans les affluents et effluents de
type municipal

Concentration  Concentration
Antibiotiques Affluent Effluent Pays Références
Ho/L

Clarithromycine 0,028 Allemagne (Alexy et al., 2006)
0,319 0,117 Italie (Zuccato et al., 2010)
0,647 0,303-0,567* |  Japon (Yasojima et al., 2006)

Erythromycine 2,50 Allemagne (Hirsch et al., 1999)

0,130 Corée du (Sang D. Kim et al.,

Sud 2007)
0,346 0,331 Espagne (Rosal et al., 2010)

* Valeurs pour des effluents secondaires

L’érythromycine, appartenant a la famille des macrolides, est fréquemment détectée. Ce
composé a été mesuré dans les eaux de surface en Chine, a une concentration moyenne de
0,068 pg/L avec une valeur maximale de 2,251 ug/L. L'eau souterraine ne comportait aucune
contamination ou une contamination inférieure a la limite de détection (Yonghai Jiang et al.,
2014).

Les antibiotiques ont été classés comme faisant partie d’'un groupe de risques prioritaires, car
ils sont hautement toxiques pour certains organismes aquatiques tels que les algues et les
bactéries, et ce, a des concentrations de I'ordre du pg/L et du ng/L (Hernando et al., 2006). La
présence d’antibiotiques a été rapportée dans les affluents et les effluents des usines
d’épuration municipale, dans les eaux de surface (Watkinson et al., 2009) (Kolpin et al., 2002),
les biosolides (Kinney et al., 2006) et dans les eaux souterraines (Hirsch et al., 1999). Une
étude réalisée en Australie a évalué la présence de 28 antibiotigues dans différents
compartiments aquatiques et a estimé a 80 % I'enlévement moyen de ces antibiotiques. En
effet, pour les antibiotiques appartenant a la famille des B-lactames, ces composés étaient
présents dans la phase aqueuse sous la limite de détection. Les sulphonamides, les

lincosamides et les quinolones ont montré un enlevement majoritairement de 80 % tandis que
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les antibiotiques appartenant a la famille des tétracyclines ont démontré une faible élimination
estimée a 30 % (Watkinson et al., 2009).

La figure 6 suivante présente les divers taux d’élimination obtenus a travers plus d’'une dizaine

d’études pour différentes classes de médicaments.
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Figure 6 : Taux d'éliminations moyens en pourcentages (en abscisse) pour les boues activées (0) et les
bioréacteurs a membrane (x) pour différents médicaments compilés a travers la littérature
(Verlicchi et al., 2012). L’astérisque désigne les composés pour lesquels un taux
d’élimination négatif a aussi été rencontré (Verlicchi et al., 2012).

Il est intéressant de noter qu’'une étude a démontré que I'élimination du bisopropol (béta-
bloquant) est de 0 %. Les bétas bloquants sont des médicaments utilisés dans le domaine de la
cardiologie qui permettent un blocage des médiateurs du systeme adrénergique (impliquant
l'utilisation de I'adrénaline). Cette classe de composés pharmaceutiques peut étre aussi
retrouvée dans les eaux. Des béta-bloquants tels que le métopropol, le propranodol, le
betaxolol, le bisopropol et le nadolole ont été détectés. Les plus hautes concentrations ont été
trouvées pour le métropolole avec une valeur médiane dans les effluents de 0,73 pg/L et dans
les eaux de surface de 0,45 pg/L (Thomas A. Ternes, 1998).
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La figure suivante présente les divers taux d’élimination de quelques antagonistes de

récepteurs et hormones retrouvés dans les effluents secondaires.
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Figure 7 : Taux d'élimination moyen en pourcentages (en abscisse) pour les boues activées (0) et les
bioréacteurs a membrane (x) pour différents antagonistes de récepteurs et hormones
compilés a travers la littérature (Verlicchi et al., 2012). L’astérisque désigne les composés
pour lesquels un taux d’élimination négatif a été rencontré (Verlicchi et al., 2012).

La comparaison des pourcentages de dégradation pour les antagonistes de récepteur indique
que c’est le valsartan qui posséde le plus haut taux d’élimination avec une moyenne de 84 %
(Verlicchi et al., 2012). Comparativement a cette classe de médicaments, les hormones
possedent des hauts taux de dégradation, tous supérieurs a 75 %. Cependant, malgré cette
plus grande élimination, des contaminations a I'échelle des nanogrammes par litre et des
microgrammes par litre ont été détectées dans les eaux. Par exemple, le composé 17-o-
éthynylestradiol (EE2) est une hormone stéroidienne synthétique, principale composante des
pilules contraceptives. Quant a elle, la 17-B-estradiol est une hormone naturelle (Sun et al.,
2014). Le tableau 7 suivant compare quelques études retracant la présence de ces deux

hormones (17-a-éthynylestradiol et 17-B-estradiol) dans les affluents et effluents.
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Tableau 7 : Concentrations de 17a-éthynylestradiol et 17-B-estradiol retrouvées dans les affluents et les

effluents
Composés | Concentration Concentration Pays Références
affluent I'effluent
[bg/L] [Hg/L]

17-a- 1,3 Corée du Sud (Sang D. Kim et al., 2007)
ethynyl 0,4% Allemagne (Spengler et al., 2001)
estradiol

17-B- <1 Corée du Sud (Sang D. Kim et al., 2007)
Estradiol 1,62 Allemagne (Spengler et al., 2001)

n.d Etats-Unis (Boyd et al., 2003)

a : valeurs médianes b : maximums pour les sites

La figure 8 présente la compilation et I'analyse statistique d’études réalisées sur les effluents
pour quatre hormones (Sun et al., 2014).
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Figure 8 : Box plot représentant les diverses concentrations dans les effluents rapportées dans la littérature

de quatre hormones E1 (estrone), E2 (cestradiol), E3 (estriol) et EE2 (17a-éthynylestradiol),
adaptée de (Sun et al., 2014)
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L’estrone est retrouvée dans les effluents a une concentration moyenne et médiane de 22,47
ng/L et de 11,00 ng/L. L’analyse des fréquences cumulatives a permis de montrer que 87,6 %
des concentrations détectées étaient inférieures a 50 ng/L. Par ailleurs, I'cestradiol a été détecté
a une valeur moyenne de 7,36 ng/L et a une valeur médiane de 3,68 ng/L. Dans cette analyse
statistique, 94,2 % de ces concentrations étaient inférieures a 30 ng/L. En outre, les
concentrations moyennes et médianes d’estriol, dans les effluents ont été respectivement de
8,25 et 4,90 ng/L ou 86,7 % des concentrations se situaient sous les 30 ng/L. Finalement, le
EE2 (17a-éthynylestradiol) atteignait une concentration moyenne de 9,27 ng/L et une valeur
médiane de 1,0 ng/L. Une majorité de la gamme des concentrations (84 %) était sous les 20
ng/L. En outre, les fréquences de détection pour ces quatre composés sont toutes inférieures a
35 % (Sun et al., 2014).

Dans l'article de Sun et al, (2014), il est mentionné que les composés E1 et E2 ont été détectés
dans au moins un des échantillons, pour toutes les stations d’épuration des 10 pays étudiés.
Les concentrations médianes de ces polluants, pour les travaux étudiés, étaient plus
importantes pour I'Australie, le Canada et le Japon. De plus, parmi les 10 pays étudiés par ces
auteurs, I'Australie avait aussi la plus haute concentration en E3 dans ces effluents, suivis par le
Canada et 'Espagne. En comparaison avec ces trois derniéres hormones, le polluant EE2,
présente des concentrations beaucoup plus faibles dans les effluents dans une majorité de ces
pays (Sun et al., 2014).

La présence d’hormones stéroidiennes est aussi trés documentée dans la littérature. Les
hormones synthétiques EE2 (17-a-éthynyl-estradiol) et le mestranol, contenues dans les pilules
contraceptives, ont été détectées dans de nombreux pays tels que le Canada, les Etats-Unis, le
Japon, le Brésil, etc (Fent et al., 2006). Celles-ci ont été détectées dans 15,7 % et 10 % des
échantillons prélevés dans les eaux de surface, a travers les Etats-Unis et de 'ordre du ng/L
(Kolpin et al., 2002).

2.2.3 Cause de leur persistance
Dans le cadre de cette section, certains composés pharmaceutiques récalcitrants seront étudiés
en détail, afin de mieux comprendre pourquoi ceux-ci possedent des faibles taux de

dégradation. Ces produits pharmaceutiques sont le bézafibrate (61 %), I'acide clofibrique (40

%), le diazépam (14 %), le diclofénac (29 %) (Verlicchi et al., 2012). Ces composés ont été
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aussi sélectionnés sur la base de leur fréquente détection dans les effluents et dans les eaux de

surface, dans la littérature.

La dégradation compléte ou non des polluants acheminés aux usines d’épuration, peut
s’effectuer de plusieurs facons, selon des procédés distincts, et ce, dépendamment des
polluants. Les deux principaux mécanismes d’élimination des polluants, dans les stations
d’épuration, sont par dégradation microbienne et par adsorption sur les boues d’épuration
(Daughton et al., 1999). En outre, il est important de mentionner que la volatilisation des
composés pharmaceutiques est considérée comme faible (Verlicchi et al.,, 2012). Les
traitements d’assainissement conventionnels comprennent un procédé secondaire appelé
boues activées ou les polluants peuvent étre adsorbés sur les solides ou dégradés par les
micro-organismes présents dans le milieu. Les traitements primaires sont en général inefficaces
pour l'enlévement des résidus pharmaceutiques (Verlicchi et al.,, 2012). Au cours des
traitements secondaires, le potentiel d’adsorption sur les boues dépend de multitudes facteurs
tels que le pK, du composé, le coefficient de partition octanol /eau (K,y) et le pH et le potentiel
redox et de la structure stéréochimique de I'adsorbant et du composé adsorbé (Kimmerer,
2009). L’adsorption peut se produire grace a linteraction hydrophobique entre la cellule
lipophile des micro-organismes et le composé et/ou par interaction électrostatique entre les
groupes chargés positivement du composé et la charge négative des micro-organismes. Dans
les boues activées, plus un composé est hydrophobe, plus il aura tendance a s’accumuler dans
la phase solide, c’est-a-dire sur les boues d’épuration. Le coefficient de partage octanol/eau
(Kow) permet de prédire la tendance d’'une molécule a étre adsorbée sur les boues d’épuration

et peut étre utilisé de la fagon suivante (Caliman et al., 2009) :

»  Log Ky < 2,5 : faible potentiel d’adsorption sur les boues
» 2,5<Log Ko< 4 : moyen potentiel d’adsorption sur les boues

=  Log K, > 4 : haut potentiel d’adsorption sur les boues

Il est a noter que la plupart des produits pharmaceutiques sont hydrophiles et polaires et
possédent ainsi un Log K,, faible (Caliman et al.,, 2009). Par ailleurs, I'adsorption et la
désorption sur les boues d’épuration dans le procédé des boues activées, pour un composé
peuvent étre aussi estimées grace a un coefficient de partition «Kgy». Ce coefficient est défini
pour un équilibre d’adsorption donné selon I'équation suivante (Thomas A. Ternes et al.,
2004a) :

Ka = X:i s 1)
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Ou « X » est la concentration solubilisée [ug/L], « Xss » est la concentration en solides en

suspension [Ug/L] et « S » est la concentration adsorbée sur les solides [ug/L].

Ce paramétre dépend principalement des caractéristiques de la molécule ainsi que celles des
boues. L’hydrophobicit¢é du composé ainsi que les interactions électrostatiques dictent la
capacité de sorption. Dans la littérature, il a été mentionné que pour les composés ayant un Kq

<500 L / Kgss, le phénoméne de sorption était négligeable (Union Européene, 2004).

La figure suivante présente certains coefficients de partition pour les effluents primaires,
secondaires ainsi que le « Kow » de certains composés pharmaceutiques et produits de soins

personnels couramment rencontrés dans les eaux.

Primary sludge Secondary sludge log Koy
Ky [L kgss™] K, [Lkess ']

Acidic pharmaceuticals L L. L
Diclofenac 459432 16.043.1 4.6
Tbuprofen -(<20) 7.1+2.0 335
Clofibric acid - (<30) 4.842.5 2.57
Neutral pharmaceuticals
Ifosfamide 21.8+£13.8 1.4+0.4 0.86
Cyclophosphamide 35.4+19.6 2.440.5 0.63
Carbamazepine - (<20) 12405 245
Diazepam 43.9426.1 21.147.6 2.82
Musk fragrances
Galaxolide (HHCB) 4919+2073 1807+534 5.9
Tonalide (AHTN) 5299+1905 23724958 5.7
Iodinated contrast media
Topromide -- (<5) 11+1 -2.33
Estrogens
170—FEthinylestradiol 27843 349+37 3.9

Figure 9 : Coefficients de sorption (Kg) pour des boues municipales, mesurés en mode batch et les
coefficients de partition octanol-eau (Kow) pour quelques produits pharmaceutiques (Union
Européene, 2004)

Il est intéressant que pour les composés pharmaceutiques dits acides et neutres, aucune

adsorption significative n’est attendue puisque le « Ky» est inférieur a 500 L / Kg ss.

La dégradation biologique, s'opérant dans le traitement secondaire des boues activées, est
fortement dépendante de I'dge des boues. La différence entre les divers taux de dégradation,
obtenus pour chaque composé, semble ne pas avoir de corrélation directe avec la structure
moléculaire du composé. Certaines caractéristiques des boues apparaissent comme ayant un

impact significatif sur la biodégradation des composés : (i) la diversité de I'activité dans la
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population microbienne (ii) la fraction de la biomasse active dans les solides en suspension (iii)
la taille des flocs (Joss et al.,, 2006, T. A. Ternes et al., 2004b). Pour permettre I'élimination
significative d’'un grand nombre de polluants, 'dge des boues devrait étre supérieur a 10 jours
(Union Européene, 2004). Selon les procédés effectués en mode batch, la dégradation
biologique dans les boues d’épuration peut étre décrite par une dégradation du premier ordre

selon 'équation 2 suivante (Union Européene, 2004) :

dc

2 = Kipiot -5 - C; 2

Ou « C; » est la concentration dissoute du composé i a I'intérieur du réacteur [ug/L], « SS » est
la concentration en solides en suspension [gss/L] et « Ko » représente la constante du premier

ordre de dégradation.

La figure 10 suivante présente pour plusieurs familles de médicaments, les constantes de

dégradation biologique dans des boues agées de 8 jours et plus.
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Figure 10 : Représentation des constantes de biodégradation dans un réacteur aérobie avec des boues
activées de stations d'épuration adgées 2 8 jours. La ligne rouge indique la limite de

biodégradabilité établie & 0,100 L / gss d ol moins 20 % de dégradation est obtenue. La

ligne verte indique la ou plus de 90 % de dégradation est atteinte (Joss et al., 2006).
L’analyse de cette figure permet de mettre en évidence que deux composés possédent une
biodégradabilité inférieure a la limite de 0,1 L/gss  d. Le diazépam et le diclofénac ne peuvent

29



étre ainsi dégradés significativement par la communauté de micro-organismes présente dans
les boues d’épuration. En outre, si ces composés possédent un Ky > 500 L / Kgss, I'élimination
des effluents se fera préférentiellement par sorption (Thomas A. Ternes et al., 2004a). Selon la
figure 9, le « Ky » du diazépam et du diclofénac, dans les effluents secondaires, est
respectivement de 21,1 + 7,6 L/ Kgss et de 16,0 £ 3,1 L/Kgss (Union Européene, 2004). Ainsi,
d’'une maniére générale, il est possible de considérer qu’une faible adsorption est attendue sur
les boues secondaires d’épuration municipale. Cette faible biodégradation et adsorption pourrait
expliquer les pourcentages de dégradation qui sont respectivement de 14 % et 29 % pour le
diazépam et pour le diclofénac (Verlicchi et al., 2012).

Selon Joss et al, (2006), I'acide clofibrique posséde une constante de biodégradation dans les
effluents secondaires entre 0,3 et 0,8 L/g " d. Selon la figure 10, tirée de cette méme étude,
cette constante indique que le pourcentage de biodégradation du composé se situerait entre
20 % et 90 %. Par ailleurs, son coefficient d’adsorption « Ky » a été rapporté de 48 + 25 L/
Kgss® (Union Européene, 2004) et de 5 + 3 L/ Kgss (Thomas A. Ternes et al., 2004a). Ce
paramétre indique qu’'une adsorption négligeable se produit sur les boues d’épuration
secondaires puisque ce coefficient est inférieur a 500 L/Kgss (Thomas A. Ternes et al., 2004a).
Ainsi, comparativement au diazépam et au diclofénac qui possedent une trés faible adsorption
et une trés faible biodégradabilité, I'acide clofibrique posséde un taux d’élimination dans les
effluents secondaire plus élevé de 40 %. Sa plus haute biodégradabilité pourrait notamment

expliquer ce résultat.

Le bézafibrate posséde une constante de biodégradation de 2,1 — 3,0 L/ gss ~jour (Joss et al.,
2006). Selon la figure 10, ce composé pourrait étre dégradé, par la flore présente dans les
boues d’épuration, a des pourcentages de dégradation variant de 20 a 90 %. Selon une étude
réalisée au cours du projet POSEIDON (Union Européene, 2004), le bézafibrate pourrait étre
dégradé a hauteur de plus de 95 %, si I'age des boues est supérieur ou égal a cinq jours. En
outre, dans une étude de J. Radjenovi¢a, M. Petrovi¢éa et D. Barcel6a (2009), le bézafibrate
pouvait étre éliminé de la phase aqueuse des boues activées de 80,8 + 20,9 % (Radjenovi¢ et
al., 2009). La valeur de « Ky » du bézafibrate n’a pas été trouvée dans la littérature.

Le tableau 8 ci-dessous permet de mettre en valeur, l'efficacité des différents traitements
d’assainissement conventionnels et avancés (ozonation, procédés d’oxydation avancée,
charbon actif en granule, ultra et nanofiltration, chloration, etc.) pour I'enlévement des

composés pharmaceutiques communément retrouvés dans les eaux.
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Tableau 8: Comparaison de I'efficacité de plusieurs traitements d'assainissement conventionnels et avancés pour les composés suivants : IBU
(Ibuproféne), DICL (Diclofénac), BEZF (Bézafibrate), CLOF (Acide clofibrique), E2 (17B-Estradiol), EE2 (17a-Ethynylestradiol), SMX
(Sulfaméthoxazole), ROX (Roxithromycine), CARB (Carbamazépine), DIAZ (Diazépam). Adapté de (Union Européene, 2004)

P.P acides* Estrogénes Antibiotiques P.P neutres*
Médicament IBU DICL BEZF CLOF E2 EE2 SMX ROX CBz DIAZ
Traitement primaire -- -- -- -- + + -- -- -- --
Bioréacteur a
+++ + +++ - +++ +++ n.d ++ - n.d
membrane
Biofiltres n.d + n.d - +++ ++ n.d + - n.d
Ozonation effluent +++ +++ ++ +++ +++ +++ +++ +++ +++
Floculation - - -- - n.d n.d -- -- -- --
GAC +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++
Nanofiltration / PAC +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++
Ultrafiltration +++ +++ +++ +++ +++ +++ ++ +++ +++ +++
Procédés d’oxydation
++ ++ ++ ++ ++ ++ ++ ++ ++ ++
avanceée
*: produits pharmaceutiques
NB : L’élimination des composés est exprimée de la fagon suivante : -- : <10 %, +: 10-50 % ++: 50-90%, +++ :>90 % , n.d : pas de données

provenant de la littérature.
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Tel que démontré dans le tableau 8, certains traitements d’assainissement conventionnels ne
permettent pas d’éliminer significativement tous les résidus médicamenteux. Cependant, I'ozonation, le
charbon actif en granule (GAC), l'ultrafiltration, la nanofiltration et les procédés d’oxydations avancés
(AOPs) montrent des résultats encourageants pour la dégradation des résidus pharmaceutiques. Par
exemple, pour I'acide clofibrique, difficilement dégradable, 'ozonation permet d’éliminer 10 — 50 % et
les procédés d’oxydation avancée de 50 — 90 %. Par ailleurs, le GAC, l'ultrafiltration et la nandfiltration
possedent des performances épuratoires pour ce composé supérieur a 90 %. Ainsi, ces pourcentages
de dégradation sont bien supérieurs a ceux obtenus avec les procédés d’assainissement
conventionnels (traitement primaire). Cependant, ces traitements avancés possédent leurs propres

caractéristiques desquelles découlent leur efficacité relative a I'égard des composés pharmaceutiques.

Les divers traitements d’assainissement et de potabilisation peuvent étre classés en diverses
catégories soit les traitements de type biologique, les traitements avancés et les procédés d’oxydation
avanceée. Les procédés d'oxydation avancée seront décrits plus en détail au chapitre 4. Le tableau
suivant fait un portrait non exhaustif des technologies de traitements des eaux et des eaux usées

pouvant étre utilisées.

Tableau 9 : Description sommaire des caractéristiques des types de traitements pouvant étre utilisés pour éliminer
les composés pharmaceutiques

Type de o
i Caractéristiques
traitement
Boues activées : traitement le plus commun, faible codt. Dépends
de deux paramétres (température, temps de rétention hydraulique).
N’est pas efficace pour tous les composés pharmaceutiques (CBZ,
Traitement IBU)
aérobie Bioréacteurs a membrane : importante concentration en biomasse
Traitements (jusqu’a 20 mg/L) qui engendre une meilleure biodégradation des
biologiques composés. Temps de rétention hydraulique plus grand. Dégradation

compléte de tous les composés est rare.

Possibilité d’utiliser des eaux usées plus concentrées que pour les

Traitement traitements aérobies. Colts moins élevés, possibilité de récupérer le
anaérobie méthane. USAR a montré une grande efficacité (Chelliapan et al.,
2006).
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Traitements

avances

Membrane
ultrafiltration,

nanofiltration

Charbon actif :
charbon actif en
poudre (PAC),
charbon actif en
granule (GAC)

Trés bonne élimination. La rétention des composés dépend des
conditions chimiques de I'eau a traiter et de la porosité de la

membrane. Composé n’est pas éliminé, mais concentré.

Tres bonne adsorption. PAC est tres efficace, mais les codts sont
élevés. Régénération et élimination du GAC est un probleme (Snyder
et al., 2007).

Procédé
d’oxydation

avancée

Ultrason, oxydation
électrochimique,
photocatalyse,
réactif de Fenton,
oxydation a 'ozone
et au peroxyde
d’hydrogéne

Capable de minéraliser une grande diversité de polluants. Radicaux
produits in situ sont non spécifiques et trés réactifs. Peut-étre

onéreux et nécessiter de I'énergie.

En conclusion, cette revue de littérature a permis de mettre en évidence la diversité des composés

pharmaceutiques et de leurs métabolites dans les eaux. De plus, ce travail a mis en lumiéere

lincompléte efficacité des traitements conventionnels d’assainissement pour le traitement des produits

pharmaceutiques récalcitrants et Il'utilité de développer des traitements alternatifs et avancés.

Néanmoins, ces procédés alternatifs et avancés possedent aussi leur propre avantages et incontinents.

Par ailleurs, en comparant les composés présentés dans le tableau 8, il est possible de constater qu’'un

composé est récalcitrant aux traitements d’assainissement conventionnel (traitement primaire,

biofiltres, bioréacteur a membrane) avec des pourcentages de dégradation tous inférieurs & 10 %. Ce

produit pharmaceutique est la carbamazépine (CBZ) et sera le sujet du chapitre trois de ce mémoire.
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3 LA CARBAMAZEPINE (CBZ)

La carbamazépine (CAS # 298-46-4) est un médicament sous prescription, utilisé comme analgésique,
pour traiter I'épilepsie et les désordres bipolaires (Zhang et al., 2010). Ce produit pharmaceutique agit
sur le systéme nerveux central en diminuant I'activité neuronale, par le blocage des canaux sodiques
voltage-dépendants des neurones (Fent et al.,, 2006). Ce composé est couramment utilisé comme
anticonvulsant depuis plus de 30 ans (Bernus et al., 1996). En 2000, il est notamment le huitieme
composeé le plus prescrit en Angleterre, avec une quantité utilisée pendant cette année de 40 348,75
Kg (Jones et al., 2002). Cette molécule est vendue sous divers noms : Biston®, Calepsin®, Carbatrol®,
Epitol®, Equetro®, Finlepsin®, Sirtal®, Stazepine®, Tegreto'™ Telesmin®, Timonil®, etc. La quantité
journaliére de CBZ devant étre consommeée, pour obtenir un effet curatif, se chiffre autour de 800 mg —
1200 mg (Zhang et al., 2008). La formule chimique de cette molécule est C;5sH1,N,O ol les atomes

sont associés selon une structure chimique illustrée a la figure 11 ci-dessous :

N

A

0” "NH,

Figure 11 : Structure chimique de la CBZ (Zhang et al., 2008)

3.1 Présence dela CBZ dans les eaux

D0 a sa récalcitrance aux traitements d’assainissement et a son usage au niveau mondial, ce composé
pharmaceutique est couramment retrouvé dans divers compartiments aquatiques (effluents, eaux de
surface, eaux souterraines). Jusqu’a présent, il est un des résidus pharmaceutiques les plus

couramment détectés ,dans les divers compartiments aquatiques (Zhang et al., 2008).
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3.1.1 Situation atravers le monde

De nombreuses études ont étudié la présence de la CBZ dans les eaux, et ce, dans de nombreux
pays. Il est possible cependant que 'omniprésence des résidus de ce médicament soit sous-estimée, a
I'échelle mondiale, car de nombreux pays ne possédent pas les fonds, la technologie et les méthodes
analytiques suffisants pour la détecter. Par ailleurs, malgré la connaissance croissante de la présence
de résidus médicamenteux dans les eaux, un plus grand nombre d’études serait nécessaire afin de
mieux caractériser ce probléme, car les valeurs varient d'une étude a lautre, et dépendent de
nombreuses caractéristigues environnementales et analytiques. Le tableau 10, ci-dessous, permet
d’illustrer, pour différents pays, la consommation de CBZ ainsi que les valeurs minimales-maximales et

les moyennes détectées dans les effluents des usines d’épuration.

Tableau 10 : Quantité vendue de CBZ en 2007 et concentrations présentes dans les effluents municipaux de plusieurs
pays industrialisés

Quantité vendue Concentration moyenne ou
en 2007 médiane détectée dans les
Pays (en tonnes) offluents Références
(Zhang et al., (en ng/L)
2010)
USA 137,3 22-551 (Palmer et al., 2008)
Japon 52,1 10-100 (Norihide Nakada et al., 2006)
Corée du Sud 12,5 226 (Sang D. Kim et al., 2007)
Chine 11,8 86 (G. H. Dai et al., 2014)
Espagne 22,8 117 (Rosal et al., 2010)
France 314 1050 (Union Européene, 2004)
Allemagne 72 2100 (Union Européene, 2004)
Suisse 4,3 480 (Union Européene, 2004)
Finlande 4,2 400 (Union Européene, 2004)
Autriche 5,7 912 (Union Européene, 2004)
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Grace a ces valeurs, il est possible d’observer que le probléme de contamination, d( a la présence de
CBZ, semble étre plus important pour certains pays tels que I'Allemagne. Il est a souligner qu’une
guantité plus importante de CBZ a été vendue dans ce pays, comparativement aux autres pays
européens. Dans une étude réalisée, en Allemagne, par Ternes et al. (1998), une concentration
moyenne de 2,1 ug/L et une concentration maximale de 6,3 ug/L ont été déterminées dans les effluents
issus de 30 usines d’épuration des eaux usées. Par ailleurs, Gasser et al. (2011) ont étudié, en Israél,
la présence de CBZ dans les effluents de 11 stations d’épuration. La concentration en CBZ obtenue
variait de 460 a 1700 ng/L, et ce, dépendamment des traitements secondaires propres a chaque
station (Gasser et al., 2011). Au niveau mondial, la présence de CBZ, dans les effluents, a été
frequemment évaluée autour de centaines de nanogrammes par litre, mais des concentrations de

'ordre du microgramme par litre ont également été décelées (Zhang et al., 2008).

Dans les eaux de surface, les concentrations retrouvées sont beaucoup plus faibles a cause de l'effet
de dilution. De plus, ces valeurs varient encore une fois, de pays en pays (Zhang et al., 2008). La plus
grande valeur détectée est a Berlin, ou celle-ci atteint 1,075 pg/L (Thomas Heberer, 2002b).
Comparativement, a I'Allemagne, la concentration médiane en CBZ, dans les eaux de surface du
Costa-Rica, est beaucoup plus faible, soit inférieure & 1 ng/L avec une valeur maximale de 82 ng/L. La
fréquence de détection était de 10 % (Spongberg et al., 2011). En Corée du Sud, la concentration
moyenne détectée dans les eaux de surface est de 25 ng/L, avec un maximum de 61 ng/L (Sang D.
Kim et al., 2007). Au Japon, la CBZ a été détectée dans les eaux souterraines a une concentration
médiane de 1,64 ng/L (N. Nakada et al., 2008).

Quelques études ont également démontré la présence de carbamazépine dans I'eau du robinet a de
trés faibles concentrations. Par exemple, Leung et al. (2013) ont détecté la présence de CBZ dans
23 % des 133 échantillons prélevés a travers 13 villes en Chine. Les concentrations variaient entre 1,3
et 6,7 ng/L (Leung et al., 2013). Ces derniers résultats indiquent que 'homme est également exposé a
ce composé. En outre, en Allemagne, une étude de Stackelberg et al. (2007), a mis en évidence la
présence de ce compose, a une concentration moyenne dans 'eau brute et dans 'eau traitée (eau de

consommation humaine) de respectivement 191 ng/L et de 29 ng/L.
3.1.2 Situation au Canada
Au Canada, en 2007, la quantité vendue de CBZ a été chiffrée par IMS Health, & 23,7 tonnes (Zhang et

al., 2010). Plusieurs études ont été réalisées a travers le pays, afin d’évaluer la présence de CBZ dans

les effluents et dans les eaux de surface. Les concentrations détectées de CBZ ainsi que les
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fréquences de détection varient en fonction des études réalisées. De plus, les concentrations peuvent
évoluer au gré des saisons. Par exemple, Hua et al. (2006) ont réalisé une étude de suivi temporelle et
ont démontré que la CBZ était omniprésente, dans les effluents a des valeurs de (344 = 5) ng/L en
septembre 2002, de (219 + 49) ng/L en mars et avril 2003 et de (304 + 67) ng/L en juin 2003 (Hua et
al., 2006). Le tableau suivant établit les fréquences de détection et les concentrations maximales

détectées dans les effluents municipaux dans plusieurs provinces du Canada.

Tableau 11 : Fréquences de détection et concentrations maximales détectées de CBZ dans les effluents municipaux
dans différentes provinces du Canada. Adapté de (MDDELCC, Suivi 2008-2009)

(MDDELCC, (Chris D. .
ez . (Sosiak et al.,
Références Suivi 2008- (Brun et al., 2006) Metcalfe et al., 2005)
2009) 2003)
Nouvelle Ecosse,
Province Québec Nouveau Ontario Alberta
Brunswick
Nombre
d’échantillons 23 16 12 12
(n)
Fréquence de
détection 9 88 100 100
[%]
Concentrations
maximales 890 240 2300 3287
[ng/L]

Le tableau 11 permet de constater que les fréquences de détection varient grandement d’étude en
étude avec un minimum de 9 % dans I'étude du MDDELCC et avec une fréquence de détection
maximale de 100 % obtenue en Ontario et en Alberta. Malgré ces disparités, il est possible de
constater que la présence de CBZ dans les effluents, au Québec, est aussi un probleme, puisque les
eaux de surface sont susceptibles d’étre contaminées par le déversement d’effluents dans le milieu
récepteur. Les concentrations maximales détectées, elles aussi, démontrent d'importantes disparités
allant de 890 ng/L a 3287 ng/L.
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Le tableau 12 suivant présente les différentes concentrations moyennes détectées dans I'eau de

surface pour plusieurs sites d’échantillonnage au Canada.

Tableau 12 : Concentrations moyennes de CBZ détectées dans les eaux de surface au Québec et en Ontario

Sites [CBZ] Références
[ng/L]
Fleuve Saint-Laurent 1,78 (Segura et al., 2011)
Riviére des Prairies 6 (Garcia-Ac et al., 2009)
Riviere des Mille Tles 2,0 (Garcia-Ac et al., 2009)
Riviere d’'Ottawa <0,2 (Segura et al., 2011)
Riviere Détroit 1852 (C. D. Metcalfe, Miao, X.-S., Koenig, B. G.
and Struger, J. , 2003)
Port d’Hamilton 1202 (C. D. Metcalfe, Miao, X.-S., Koenig, B. G.
and Struger, J. , 2003)

a : valeurs médianes

L’analyse du tableau 12 permet de constater que les eaux de surface au Canada sont aussi
contaminées par la CBZ, provenant notamment du déversement des effluents. Ainsi, le fleuve Saint-
Laurent recoit les eaux usées traitées des stations d’épuration, mais aussi les eaux contaminées
provenant des débordements d’égouts par temps pluvieux. Dans les rivieres des prairies et des 1000
fles, les effluents sont aussi la principale source de contamination (MDDELCC, 2012). La riviere Détroit
et le port d’'Hamilton, en Ontario, recoivent aussi les effluents des usines d’épuration (C. D. Metcalfe,
Miao, X.-S., Koenig, B. G. and Struger, J. , 2003). Par conséquent, les résultats du tableau 11 mettent
en relation la contamination des effluents en CBZ et les diverses concentrations détectées dans

'environnement (tableau 12).

De plus, il est courant que les eaux de surface soient une source d’eau brute pour la population. Malgré
le fait que cette eau brute sera subséquemment traitée par une usine de production d’eau potable, il est
primordial de s’intéresser a la concentration résiduelle de CBZ, dans I'eau traitée, afin que la population
ne consomme pas involontairement cet antiépileptique. Le tableau 13 présente les différentes valeurs

rencontrées dans les eaux traitées et destinées directement a la consommation humaine.
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Tableau 13 : Concentrations moyennes de CBZ retrouvées dans certaines villes au Canada dans I'eau destinée a la
consommation (Segura et al., 2011)

[CBZ]
Sites
[ng/L]
Edmonton <0,2
Laval <0,2
Montréal 1,0+£0,1
Ottawa <0,2
Saint-Damien <0,2
Saskatoon 0,45+ 0,03
Trois-Rivieres <0,2
Victoria <0,2

Le tableau 13 permet de constater que certaines villes au Québec présentent des concentrations plus
élevées en CBZ que d’autres, telles que Montréal ou Saskatoon. Cependant, la contamination de I'eau
destinée a la consommation humaine est trés faible, avec une valeur maximale de 1 ng/L. Les autres
villes ont démontré une contamination inférieure a 0,2 ng/L. Ces résultats mettent cependant en

évidence, la relative efficacité des traitements utilisés par les usines de potabilisation.

3.2 Métabolisme dela CBZ

Il est important de s’intéresser a la fagon dont le corps métabolise une molécule. En effet, ceci affectera
notamment la quantité de la molécule mére qui sera retrouvée dans les affluents. Par ailleurs, la
génération de métabolites et leurs rejets dans les eaux usées sont aussi importants a suivre, puisque
certains de ces composés sont aussi susceptibles d’entrainer des effets toxicologiques. Le temps de
demi-vie de la CBZ, a travers son passage par le corps varie entre 25 et 65 h, dépendamment de la

dose ingérée. Lorsque consommeée, la carbamazépine est absorbée a hauteur de 72 % et 28 % et est
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excrétée, sous une forme inchangée, via les féces. Une fois absorbé, ce 72 %, est métabolisé par le
foie. Suite a cette transformation hépatique, uniquement 1 % de ce 72 % sera rejeté dans les urines
sous forme de CBZ (Kerr et al., 1994).

La figure suivante présente la métabolisation de la CBZ grace a l'action catalytique des enzymes
appartenant a la famille des cytochromes P450 (CYP 3A4, CYP2C8, CYP1A2) et a I'époxyde

hydrolase.

Carbamazepine acridan Carbamazepine Carbamaze pine-2-OH
CH,O0H
NH NH
O H, 2 C YPIAZ 2

,-’

Carbamazepine-3-OH
Carbamazepine Epoxide
OH
NH;

Epoxide Hydrolase ------- >l

Trans Carbamazepine Diol

Figure 12 : Schématisation de la métabolisation de la CBZ et formation de principaux métabolites (Reith et al., 2000)

Il existe trois grandes voies de dégradation de la CBZ ou la plus importante entraine la formation de
CBZ-EP (H. Breton et al., 2005a, Reith et al., 2000).Ce métabolite peut étre transformé, par la suite, en
CBZ- DIiOH (Reith et al., 2000) pouvant a son tour devenir du 9-hydroxymethyl-10-carbamoylacridan
(H. Breton et al., 2005a). La deuxieme voie implique la transformation de la CBZ en 2-OH-CBZ et en 3-
OH-CBZ (Reith et al., 2000). Finalement, la troisieme voie est une voie mineure menant a la formation
de CBZ-acridane (9,10-dihydroacridine) (Reith et al., 2000).

En outre, une étude de Breton et al. (2005) a mis en évidence, a partir de carbamazépine et

d’oxcarbazépine, la présence supplémentaire dans le plasma sanguin d’iminostilbéne, d’acridone,
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d’acridine et de 10-hydroxy-10,11-dihydroCBZ (10-OH-CBZ) (Héléne Breton et al., 2005b). La figure 13

suivante présente le pourcentage relatif du métabolite en fonction de la dose ingérée de CBZ.

In faeces In urine

CBZ

1%
CBZ-epoxide
2%

Faecal CBZ
28%

CBZ-diol
30%

CBZ-acridan

4%
2-OH-CBZ
' 4%
Others
26% 3-OH-CBZ

Figure 13 : Métabolisation de la CBZ par le corps et pourcentage relatif pour chacun des principaux métabolites
(Zhang et al., 2008)

Le pourcentage de 26 % indiqué sur cette figure est attribué aux autres composés mineurs générés et
non présentés a la figure 12. En effet, dans l'urine de rat et dhomme, un total de 33 métabolites a été

identifié (Lertratanangkoon et al., 1982).

Ces principaux dérivées de la CBZ (CBzZ-EP, CBZ-Diol, CBZ-acridane, 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ)
possedent leurs propres caractéristiques physico-chimiques pouvant différer de la molécule initiale de

CBZ. Une description non exhaustive de ces composés est présentée au tableau 14.
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Tableau 14 : Structure chimique des métabolites de la CBZ ainsi que leur « log Kow » respectifs. Adapté de (Miao et

al., 2005)
Métabolites Nom complet Log Kow Structure
CBZ-EP 10,11-dihydro-10,11- 26+ 050 {i—\,)
) i ) "I -
C15H,N,0 epoxycarbamazepine b= ﬁw‘r
=t HH
CBZ-DiOH 10,11-dihydro-10,11- 3L
| y - 0,13+0,41 D)
C15H14N,O5 dihydroxycarbamazépine =~
27 T
CBZ-20H N
2-hydroxycarbamazépine 2,25+ 0,65 LN
C15H12N202 .-‘fl"-w
CBZ-30H N
3-hydroxycarbamazépine 2,41 +£0,73 /’:_} o A
CisHizN: 0, A
CBZ-100H 10,11-dihydro-10- _
. 0,93+0,33 @ Py
C15H1uN,O, hydroxycarbamazepine =

Tel que mentionné, le « log Kow » permet de prédire la tendance d’'un composé, a étre dissous dans
'eau. Une valeur logarithmique du coefficient de partage « Kow» est inférieure a 2,5 pour un composé
hydrophile (Lyman, 1990). D’aprés le tableau 14, il est possible de constater que tous les métabolites
de la CBZ auraient tendance a se retrouver dissous dans la phase aqueuse. Le métabolite CBZ-DiOH
(ou CBZ-Diol) est le composé possédant le plus faible « log Kow ». Cest aussi le produit de
métabolisation le plus excrété, avec 30 % du dosage initial (figure 13). Cette valeur est par ailleurs
Iégérement supérieure au pourcentage de CBZ excrété. Cependant, il est important de mentionner que
ce composé ne semble pas pharmacologiquement actif, (Miao et al., 2005) et ce, contrairement au
CBZ-EP qui est lui, pharmacologiqguement actif, et possede les mémes propriétés antiépileptiques que
la CBZ (Zhang et al., 2008).
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3.3 Devenir dans I’environnement, Ecotoxicologie et évaluation du risque
environnemental de la CBZ

La carbamazépine est un antiépileptique couramment utilisé et tel que précédemment mentionné, ce
médicament est trés peu éliminé par les usines d’épuration et donc fréquemment retrouvé dans les
eaux de surface. Puisque les médicaments sont faits pour provoquer un effet biologique chez le
consommateur, les traces de carbamazépine, dans les eaux de surface, sont susceptibles de poser un
probleme environnemental. En effet, la faune et la flore aquatique sont soumises a une entrée
continuelle de CBZ causée par le déversement des effluents dans le milieu récepteur. En outre, ce

compose s’est avéreé persistant dans I'environnement (B. Ferrari et al., 2004).
3.3.1 Devenir dans I’environnement

Les réactions de photodégradation des composés, dans les eaux de surface, sont des réactions
influengant les concentrations relatives des molécules détectées. Ces réactions de dégradation sont
particulierement a considérer pour certaines molécules faiblement biodégradables, telles que la CBZ
(De Laurentiis et al., 2012). Andreozzi et al. (2003) ont montré que la CBZ avait un temps de demi-vie
de photo-dégradation approchant les 100 jours en hiver et a des hautes latitudes de 50°N (Europe,
Amérique du Nord, etc) (Andreozzi et al., 2003). De plus, De Laurentiis et al. (2012) ont constaté que le
temps de demi-vie de la CBZ, dans les eaux de surface, peut varier de quelques semaines a plusieurs
mois, dépendamment des conditions environnementales. Selon ces auteurs, la photo-transformation de
la CBZ serait plus rapide dans des eaux peu profondes, pour des eaux possédant une faible
concentration en carbone organique dissous et riches en nitrate et nitrite. Ces auteurs ont identifié
plusieurs composés générés suite a la photodégradation de la CBZ et ont proposé un schéma de

dégradation, présenté a la figure 14.
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Figure 14 : Schématisation de la photodégradation de la CBZ. Les numéros font référence aux composés suivants :
| :acridine; 1l :CBZ-10,11-epoxide; Ill :10-hydroxy-10,11-dihydroxy-CBZ; 1V :10,11-dihydro-10,11-cis-
dihydroxy-CBZ; V: 10,11-dihydro-10,11-trans-dihydroxy-CBZ (De Laurentiis et al., 2012). IV et V
désigne la molécule CBZ-Diol (aussi un métabolite) (De Laurentiis et al., 2012).

La photolyse et la réaction avec les radicaux hydroxyles formés par la lumiére sont les principaux
mécanismes de dégradation envisagés pour la CBZ. Le modéle cinétique, développé par ces auteurs,
tend a démontrer que I'acridine (l) serait Iégérement plus persistante que la CBZ (De Laurentiis et al.,
2012). Vogna et al. (2004) ont montré que la photolyse de la CBZ impliquait la formation d’acridine

dans des conditions environnementales naturelles (Vogna et al., 2004).
3.3.2 Ecotoxicologie

D’une maniere générale, les produits pharmaceutiques sont susceptibles d’engendrer les mémes effets
physiologiques chez les organismes ne faisant pas partie de la classe des mammiféres puisque
certains récepteurs sont similaires et conservés a travers I'évolution (Fent et al., 2006). Par ailleurs, il
est a envisager que certains produits pharmaceutiques puissent déclencher des effets toxicologiques
inattendus dus a quelques différences biologiques en terme de physiologie, de pharmacodynamique et
de pharmacocinétique, chez les vertébrés inférieurs et invertébrés (Fent et al., 2006). Ainsi, certains
tests de toxicité supplémentaires seraient nécessaires afin d’élucider certains modes d’action
spécifiques des médicaments sur les organismes. En effet, les tests courants de toxicité peuvent
parfois n’étre pas assez sensibles, ne détectant ainsi pas certains effets spécifiques toxicologiques
provoqués par le composé (Fent et al., 2006). Par ailleurs, les tests de toxicité chronique sont

relativement courts en comparaison du cycle de vie des organismes (Benoit Ferrari et al., 2003).
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Le tableau suivant présente différents tests de toxicité aigus et chroniques réalisés sur six espéces
différentes. Les valeurs de références ECs,, NOEC et LOEC sont définies respectivement comme la
concentration ot 50 % des organismes démontrent un effet toxicologique (ECso), la concentration ou

aucun effet n’est observé (NOEC) et la plus petite concentration ou un effet est observé (LOEC).

Tableau 15 : Tests de toxicité aigus, effectués sur six espéces avec des effluents municipaux contaminés par de la
CBZ. Adapté de (Benoit Ferrari et al., 2003)

Organismes Evaluation de la toxicité Concentrations [ug/L]
V.fischeri 30 min Luminescence ECs > 81 000
(bactérie)
D. magna 48 h Mobilité ECs > 13 800
(crustacé)
C. dubia 48 h Mobilité ECso 77 700
(crustacé)

Tableau 16 : Tests de toxicité chroniques, effectués sur six especes avec des effluents municipaux contaminés par
de la CBZ. Adapté de (Benoit Ferrari et al., 2003)

Organismes Evaluation de la toxicité Concentrations [ug/L]
P. subcapitata 96 h Croissance NOEC >100 000
(algue) LOEC >100 000
B. calyciflorus 48 h Reproduction NOEC 377
(rotifere) LOEC 754
C. dubia 7 jours Reproduction NOEC 25
(crustacé) LOEC 100
D. rerio 10 jours Embryons et NOEC 25 000
(poisson) mortalité des LOEC 50 000
larves
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L’analyse des tableaux 15 et 16 permet de constater que toutes les valeurs de références (ECsq, NOEC
et LOEC) sont bien supérieures aux concentrations de CBZ pouvant étre retrouvées dans

I'environnement, en général inférieures a une dizaine de microgrammes par litre (tableau 12).

Une étude de Donner et al. (2013) a démontré que l'acridine et I'acridone, générées a la suite de la
photodégradation de la CBZ (185 — 400 nm), présentent une toxicité plus importante que la CBZ elle-
méme (Donner et al., 2013). En effet, I'utilisation d’'UV, dans les stations d’épuration, ainsi que la
photodégradation en conditions environnementales est ainsi susceptible de former des composés plus
toxiques que la molécule initiale de CBZ. Par exemple, la plus faible concentration induisant un effet
(LOEC) chez l'algue P. subcapitata pour I'acridone est de 1,09 mg/L tandis que pour la carbamazépine,
cette concentration est de 40 mg/L. Parallelement, une concentration d’acridine de 0,61 mg/L provoque
l'inhibition de la croissance chez 50 % (ECsp) de la population de P. subcapitata (Donner et al., 2013).
L’acridine appartient a la famille de azaarénes, une classe de polluants présents dans l'air et dans I'eau

et possédant une activité mutagene et carcinogéne (Shinohara et al., 1983).
3.3.3 Evaluation du risque environnemental

Les médicaments a I'état de trace dans I'environnement sont peu susceptibles de poser un probléme
au niveau de la toxicité aigué. En effet, dans la plupart des cas, les concentrations environnementales
sont 10° & 10’ plus faibles que les ECs, et LCs, (Fent et al., 2006). Cependant, la situation est différente
pour les tests de toxicité chronique ou le manque de connaissances approfondies pose un probléme.
Ainsi, Fent et al. (2006) mentionne que di a ce manque de connaissance, une évaluation

environnementale du risque exacte est tres difficile (Fent et al., 2006).

Le risque potentiel d’'un polluant, dans I'environnement, est évalué en comparant la concentration
environnementale prédite ou mesurée (PEC ou MEC) avec la concentration prédite ne provoquant pas
d’effet chez 'organisme (PNEC). Cette premiére concentration est calculée par rapport aux ventes du
médicament, en fonction de la densité de population, de la production d’eaux usées et de I'effet de
dilution. L’estimation du risque est effectuée grace a au ratio « PEC / PNEC ». Si celui-ci est supérieur
ou égal a un, alors un risque écotoxicologique est suspecté (Benoit Ferrari et al., 2003). Le tableau 17
suivant présente les différents ratios de risques aigus et chroniques pour les eaux de surface et pour

les effluents a partir de deux études.
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Tableau 17 : Ratios de risques aigus et chroniques calculés pour la France et en Allemagne dans les eaux de surface
et dans les effluents

Ratios Références
France Allemagne
PEC sw / PNEC ague 0,038°% 0,061 % (B. Ferrari et al., 2004)
PEC sw / PNEC chronique 242 3,852 (B. Ferrari et al., 2004)

(Benoit Ferrari et al.,

PEC g / PNEC © 292°P 47"
2003)

a : calculé pour en fonction de I'espece la plus sensible au test sur un total de 10 espéces, b : calculé selon le « pire »
scénario ol aucun métabolisme n’a été considéré ni aucune biodégradation, c : calculé par extrapolation statistique

Il est intéressant de noter que le risque aigu pour la CBZ dans les eaux de surface semble négligeable,
pour I'Allemagne et la France, car le ratio est inférieur a un. Cependant, les ratios calculés pour le
risque chronique dans les eaux de surface, pour I'Allemagne et la France, sont supérieurs a 'unité. Par
conséquent, un risque écotoxicologique, lié a la présence de résidus de CBZ, est suspecté. Ainsi, la
faune et la flore aquatique sont susceptibles d’'étre affectées par ce médicament, a I'état de trace. Par
ailleurs, le risque évalué, dans les effluents et pour ces deux pays, est aussi trés important. Ceci
impligue que la carbamazépine pourrait ainsi causer des effets indésirables si les effluents étaient

déversés dans le milieu récepteur sans dilution (Benoit Ferrari et al., 2003).

3.4 Elimination de la CBZ et de ses métabolites par des méthodes
conventionnelles de traitement d’effluents

Cette section s’intéresse a I'élimination de la CBZ et de ses métabolites et tentera d’expliquer pourquoi
cette molécule est récalcitrante aux traitements d’assainissement conventionnel. En effet, la CBZ est
éliminée en moyenne a hauteur de 10 % par les traitements d’assainissement conventionnels (Zhang
et al., 2008). Premiérement, il est important de rappeler certaines propriétés physico-chimiques de ce
médicament : le « pK, », le « log Kow », le « log K4 » sont respectivement de 13,9, de 2,47, de 0,1
(Kosma et al., 2014) (Verlicchi et al., 2012). Ce dernier paramétre a été aussi évalué a 1,82 par
d’autres auteurs (Stamatis et al., 2013). Une valeur de « pK, » de 13,9 indique que la CBZ n’a pas
tendance a étre ionisée et se retrouverait majoritairement sous forme neutre et moléculaire dans les

eaux. Par ailleurs, le « Ky » a été estimé entre 0,008 et 0,1 L gss ' d™* (Kosma et al., 2014, Verlicchi
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et al.,, 2012). La constante de biodégradation « K, » est tres faible (inférieure ou égale a 0,1
Lgss 'd™') et indique quaucune élimination significative par les micro-organismes ne peut étre
effectuée (Union Européene, 2004). De plus, un « Ky » de 1,2 L Kgss™ pour les boues secondaires,
indique que la CBZ ne peut étre adsorbée significativement sur les boues (Thomas A. Ternes et al.,
2004a). Par allleurs, le « log Kow », d’'une valeur de 2,45 démontre aussi la tendance de la CBZ a étre
dissoute dans la phase aqueuse. En effet, les composés démontrant un log Kow < 2,5 auraient une
faible tendance a s’adsorber sur les particules (Hawker et al., 1988). L’adsorption et la biodégradation
dans les boues activées étant les procédés majeurs permettant d’éliminer les composés dans les
stations d’épuration (Union Européene, 2004), une trés faible biodégradabilité et une trés faible
adsorption pourraient expliquer la persistance de la CBZ (Clara et al., 2004). La figure 15 fait état de
cette dégradation inefficace, pour les procédés de traitement secondaires (boues activées et

bioréacteur a membrane), en comparant les concentrations dans les affluents et les effluents.
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Figure 15 : Comparaison des concentrations médianes dans les affluents et les effluents traités par un procédé de
boues activées d'une usine d'épuration (CASP) et par un bioréacteur a membrane (MBR) (Clara et al.,
2004)

La comparaison des concentrations détectées dans I'affluent et dans l'effluent, provenant des boues
activées, confirme la faible élimination de la CBZ par ce procédé, et ce, durant une période
d’échantillonnage de plus d’'un an. En outre, la différence de concentrations entre I'affluent et I'effluent

traités par un bioréacteur a membrane indique que la membrane d'ultrafiltration utilisée ne permet pas
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non plus de retenir efficacement la CBZ. Cette molécule passe a travers la membrane sous une forme
inchangée (Clara et al., 2004).

En outre, 'age des boues est un paramétre important influencant I'élimination des molécules lors du
passage dans les boues activées (Union Européene, 2004). Les travaux de Clara et al. (2004) ont
aussi prouvé que I'adge des boues n'influencait pas I'élimination de la CBZ. La figure 16 met en
évidence ce phénomeéne.
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Figure 16 : Comparaison de 'adsorption de la CBZ pour quatre temps de rétention des boues (1 jour, 4 jours, 17 jours
et 29 jours) (Clara et al., 2004)

La figure 16 prouve ainsi qu’augmenter le temps de rétention des boues n’influence pas I'élimination de
la CBZ. En effet, la fraction adsorbée sur I'excés de boues ayant sédimentées, est dans tous les cas,
inférieure a 1 % de la concentration initiale de CBZ dans l'affluent, et ce, peu importe le temps de
rétention (Clara et al., 2004).

Par allleurs, il est aussi important de mentionner que les métabolites connus de la CBZ possedent des
« log Kow » faibles variant de 0,13 + 0,41 a 2,41 + 0,73 (tableau 14) (Miao et al., 2005). Par
conséquent, ces molécules devraient étre détectées majoritairement dans la phase aqueuse. Le
tableau 18 fait état des concentrations retrouvées dans les affluents, les effluents, dans les biosolides
non traités et dans les biosolides traités.
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Tableau 18 : Concentrations détectées dans les affluents, effluents, biosolides non traités et traités pour la CBZ et
ses principaux métabolites en Ontario, adapté de (Miao et al., 2005)

CBZ CBz- CBz- CBz- CBz- CBz-
EP 20H 30H DiOH 100H
Affluent 356,1 39,2 59,0 55,4 1001,2 + 22,2
(ng/L) +58 +1,2 +2,1 +6,1 12,5 +25
Effluent 251,0 19,1 70,4 69,2 1081,2 + 32,5
(ng/L) +6,3 +15 +2,3 +3,1 13,0 +24
Biosolides
- 69,6 1,9 1,6 7.5
non-traités n.d n.d
+272 +1,1 +0,8 +0,7
(Mg/Kg)
Biosolides
_ 258,1 3,4 43 15,4
traités n.d n.d
+ 4.7 +0,9 +0,9 +1,3
(Mg/Kg)

L’analyse de ce tableau permet de mettre en évidence les fortes concentrations détectées de CBZ-
DiOH de 1001,2 + 12,5 ng/L dans les affluents et de 1081,2 ng/L dans les effluents, comparativement
aux autres métabolites. Les composés CBZ-EP, CBZ-20H et CBZ-30H ont cependant été détectés,
dans les effluents, a des concentrations plus faibles de respectivement 19,1, 70,4 et 69,2 ng/L. Les
plus petites concentrations détectées dans les affluents et effluents, pour chacun de ses métabolites,
pourraient étre en partie expliquées par la plus faible quantité excrétée par le corps. En effet, selon la
figure 13, ces métabolites sont excrétés a hauteur de 2 %, 4 % et 5 % par rapport a la dose initiale de
CBZ ingérée. Par comparaison, la CBZ et la CBZ-Diol sont excrétées a environ 28 et 30 %. Par
conséquent, puisqu’'une quantité plus importante de CBZ et CBZ-Diol est rejetée par le corps, les
concentrations respectives dans l'affluent de ces deux composés devraient étre supérieures aux
concentrations de CBZ-EP, CBZ-20H et CBZ-30H.

Par ailleurs, la CBZ-EP, la CBZ-20H, la CBZ-30H, la CBZ-100H et la CBZ-DiOH sont faiblement
éliminées des affluents. Le plus grand pourcentage d’élimination est observé pour le CBZ-EP avec
51,3 %. En outre, le métabolite CBZ-100H a démontré un pourcentage de dégradation de 31,7 %.

Quant a elle,la CBZ a démontré un taux d’élimination de 29,4 %. Les métabolites CBZ-2-OH,
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CBZ-3-OH, CBZ-DiOH ne semblent pas étre dégradés puisque la concentration est supérieure dans
les effluents que dans les affluents. Par ailleurs, Miao, Yang and Metcalfe. (2005) ont observé qu’aprées
le passage a la désinfection aux radiations UV, les concentrations en CBZ et CBZ-DiOH augmentaient.
Ces auteurs ont proposé que les radiations UV permettraient la conversion de certains dérivés
conjugués hydroxylés en une forme libre ou/et que les radiations pourraient modifier la matrice dissoute
dans les effluents, ce qui favoriserait la disponibilité de ces composés. Cependant, un travail plus

poussé est requis afin d’élucider ce phénomeéne (Miao et al., 2005).

Dans la phase solide (biosolides non-traités et traités), les concentrations sont beaucoup plus faibles
gue dans la phase aqueuse, ce qui est suggéré, par les « log Kow » trés faibles de ces métabolites (log
Kow < 2,5). La CBZ-EP et CBZ-100H n’ont, par ailleurs, pas été détectées dans les biosolides. Leur
« log Kow » sont respectivement 1,26 et de 0,93. La CBZ présente des concentrations, dans les
biosolides, plus importantes comparativement a ces métabolites. Ce fait pourrait étre expliqué par son
plus grand « log Kow » d’une valeur de 2,45 (Union Européene, 2004).

En conclusion, il a été montré, dans ce chapitre, que la CBZ est un polluant persistant et est faiblement
éliminé par les usines d’épuration (moins de 10 %) (Zhang et al., 2008), notamment en raison de sa
faible biodégradation et de sa faible adsorption. Par ailleurs, les métabolites sont tout aussi a
considérer que la molécule mére. Il a été notamment montré que les métabolites de la CBZ sont aussi
récalcitrants au traitement, avec un pourcentage maximal d’élimination de 53 %. En outre, le composé
CBZ-DiOH a été détecté a des concentrations beaucoup plus importantes que la molécule de CBZ et
n’a montré aucune dégradation lors de son passage a travers l'usine d’épuration. Par conséquent, ces
molécules sont aussi importantes a considérer pour I'évaluation des risques toxicologiques et

écotoxicologiques.

Ainsi, devant la persistance de la CBZ et de ses métabolites, il est nécessaire de faire appel a des
procédés plus puissants capables d’éliminer ce polluant. Tel qu’indiqué au tableau 8, les procédés
d’oxydation avancée permettent d’éliminer jusqu'a 90 % de la CBZ. Ces procédés seront ainsi le sujet

de la prochaine revue de littérature.
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4  ELIMINATION DE LA CBZ PAR DES PROCEDES
D’OXYDATION AVANCEE (POA)

La CBZ est un polluant réfractaire aux procédés d’assainissement conventionnel. Tel qu’expliqué dans
le précédent chapitre, il est faiblement biodégradé dans les boues activées et s’adsorbe trés peu sur
les boues d’épuration. Ces deux caractéristiques rendent ainsi les traitements conventionnels
inadéquats pour éliminer efficacement ce polluant. Le présent chapitre traite des méthodes alternatives

d’oxydation des polluants organiques persistants tels que la CBZ.

4.1 Description des POA

Les POA sont utilisés comme méthodes alternatives pour I'oxydation des polluants récalcitrants dans
les eaux, dans l'air et dans les sols (R. Daghrir et al., 2012b). En effet, ces procédés sont capables de
dégrader une gamme importante de polluants grace a la génération de radicaux libres (OH", O,", HO,),
notamment les radicaux hydroxyles (OH’). Le radical hydroxyle (OH’) est une molécule composée d’un
atome d’oxygéne et d’hydrogéne possédant un électron non apparié (électron célibataire) sur son
orbital externe. Contrairement aux ions, les radicaux hydroxyles sont produits a partir d’'une rupture
homolytique d’une liaison covalente, c'est-a-dire que les deux électrons misent en jeu, lors de cette
liaison, sont également partagés, un électron pour chaque atome (Millet, 1992a, Millet, 1992b) Cette
caractéristique lui confére un caractére fortement polaire et, par voie de conséquence, il est trés réactif
vis-a-vis de nombreux composés organiques (aromatiques et aliphatiques). Ce radical est capable
d’oxyder la plupart des molécules organiques, a des vitesses de réaction variant entre 10° et
10° M'S™* (Rivera-Utrilla et al., 2013), et réagit notamment 10° — 10* fois plus rapidement que I'ozone
(O3) (Calgon Carbon Corporation, 1996). Le couple redox (OH/H,O) possede un potentiel
d’oxydoréduction de 2,81 V/NHE, soit bien supérieur aux autres oxydants. A titre d’exemple, le couple
03/0, se caractérise par un potentiel de 2,07 V/INHE et le potentiel du couple CI,/CI" est de 1,36
V/NHE.

Les procédés d’oxydation avancée peuvent étre classés en quatre catégories distinctes : (i) procédés
d’oxydation chimique en phase homogéne (H,O./Fe*, H,0,/0s), (ii) procédés photocatalytiques en
phase hétérogéne et homogene (H,0,/UV, O3/UV, Fe?H,0,/UV et TiO,/UV), (iii) procédés d’oxydation
sonochimique et (iv) procédé d’oxydation électrochimique (Zaviska F, 2009). Une description sommaire

de ces procédés sera effectuée ci-dessous.
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4.1.1 Réactif de Fenton

Le réactif de Fenton (procédé d’oxydation chimique en phase homogene) utilise deux réactifs soit le
H,O, et le Fe* pour initier la production de radicaux libres (OH’, HO,', etc.). Dans ce traitement
d’oxydation, le peroxyde d’hydrogéne est décomposé par des sels métalliques en différentes étapes
(initiation, propagation et terminaison). Le procédé peut étre décrit principalement par I'équation
chimique (Walling, 1975) citée dans (Mahamuni et al., 2010):

H,0, + Fe?* — Fe3* + OH" + OH~ (3)

Il est important de mentionner que plusieurs métaux sont aussi susceptibles d’initier la réaction de
décomposition du peroxyde d’hydrogéne tels que le cuivre et I'aluminium (Blais, 2013). Une variante de
ce procédé est le photo-Fenton, qui utilise les rayonnements ultraviolets afin d’augmenter la production
de radicaux libres grace & la réduction du Fe*" en Fe?'. Dans ce traitement hybride, I'irradiation aux
radiations ultraviolettes permet premiérement de décomposer le peroxyde d’hydrogéne, mais aussi
d’augmenter l'activité catalytique du fer en régénérant le Fe?*. L’équation chimique suivante décrit ce
procédé (Zaviska F, 2009) :

Fe3* + H,0, + hv - Fe** + H* + OH 4)

4.1.2 Procédé de Peroxonation

Le procédé de peroxonation (H,O,/O3) appartient aussi a la catégorie des procédés d’oxydation
chimique en phase homogéne. Celui-ci est un traitement trés efficace ou le H,O, accélére la
décomposition de I'ozone et induit une série complexe de réactions radicalaires dont le mécanisme est

présenté a la figure 17.

Figure 17 : Mécanismes réactionnels du couplage ozone et peroxyde d'hydrogéne menant a la formation de radicaux
libres (Doré, 1989) dans (Zaviska, 2012)
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4.1.3 Procédés sonochimiques

Les procédés sonochimiques utilisent les ultrasons qui peuvent s’attaquer aux polluants, selon une
action directe (physique) et indirecte (chimique). Dans [l'action directe, les ultrasons a hautes
fréquences créent des bulles de cavitation dans lesquelles se forment des radicaux hydroxyles via la
pyrolyse de I'eau. La pyrolyse de 'eau se produit dans une gamme de température de 5200 K (Suslick
et al., 1986) dans (Mahamuni et al., 2010). Ainsi, lorsque ces bulles de cavitation implosent, il y a ainsi
libération des radicaux dans le milieu. Quant a 'action directe, les radicaux peuvent étre formés par la
rupture homolytique de la molécule d’eau ou d’oxygéne. Par ailleurs, du peroxyde d’hydrogéne peut

aussi étre formé (Mahamuni et al., 2010) (Zaviska F, 2009).
4.1.4 Procédés d’oxydation électrochimiques

De plus, les procédés d’oxydation électrochimique peuvent réagir selon deux manieres différentes soit
par voie directe (par électrolyse) ou indirecte. Ces traitements électrochimiques emploient des
électrodes insolubles a forte surtension d’oxygéne, en tant qu’anode. Ces électrodes permettent la
génération a leur surface de radicaux hydroxyles qui peuvent oxyder le polluant. La réaction suivante
présente la décharge anodique de I'eau sur I'électrode qui est placée en anode (ou M représente un
site actif de I'électrode) (Zaviska F, 2009) (Blais, 2013) :

H,0+M - M[OH']|+ H + e~ (5)

Ces radicaux vont par la suite permettre I'oxydation du polluant dans le milieu aqueux. Par ailleurs, il
est possible que dans certaines conditions, I'électrolyse ne parvienne pas a dégrader significativement
le polluant. Dans ces cas précis, il peut étre nécessaire d’ajouter des réactifs permettant la formation
d’oxydants capables d’éliminer le polluant en milieu aqueux (CI', Br’, I). De surcroit, 'oxygéne dissous
peut aussi étre réduit pour former des oxydants tels que le HCIO, le HBrO, le IOH, I* ou du H,O, (Blais,
2013).

4.2 Comparaison des POA

Les procédeés d’oxydation avancée permettent de générer des radicaux , lesquels réagissent avec un
grand nombre de polluants réfractaires, en s’attaquant par exemple a leur double liaison C=C et a leurs
noyaux aromatiques, caractéristiques de ces contaminants récalcitrants (Gogate et al., 2004).

Néanmoins, malgré leur objectif commun, soit la génération de radicaux, ces POA different de par leur
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mode opératoire et de par leur mécanisme d’action. Par conséquent, ils se distinguent par certains
avantages et inconvénients, spécifiques aux différents procédés. Le tableau 19 énumere ces
avantages et inconvénients pour les divers POA décrits ci-dessus (procédés d’oxydation chimique en
phase homogeéene, procédés photocatalytiques en phase hétérogéne et homogéne, procédés

d’oxydation sonochimique et procédés d’oxydation électrochimique).

Tableau 19 : Enumération des avantages et des inconvénients pour chacun des procédés d’oxydation avancée

(Zaviska F, 2009)

Techniques Avantages Inconvénients
O3/ UV Oxydant puissant; production simple de Traitement onéreux, réaction limitée par le transfert
radicaux libres ; formation de H,O, ce de masse; efficacité et durée de vie des lampes UV
qui permet d’assurer un effet rémanent limitées, minéralisation souvent incompléete, sous-
lors de la désinfection des eaux produits inconnus
H,0,/Fe** Oxydant puissant; décoloration rapide Apport constant en H,O,, régénération limitée du
de la solution; minéralisation des catalyseur, transport, stockage et manipulation de
colorants organiques H,O
H,O, / UV Source importante et directe de radicaux Transport, stockage et manipulation de H,0,,
hydroxyles; 100 % de rendement efficacité et durée de vie des lampes UV limitée,
guantique de la photolyse faible coefficient d’absorption de H,O,, production de
sous-produits inconnus
TiO, / UV Installation simple, dégradation efficace Limitation par le transfert de masse, nécessité de
des composés organiques récupération du catalyseur aprées réaction, efficacité
et durée de vie limitée des lampes UV
Electro- Elimination efficace des composés Efficacité de courant diminue au cours du traitement,
oxydation organiques; pas d’ajout supplémentaire réaction parasite (formation d’O, moléculaire)
de réactifs chimiques; action directe et
indirecte du courant électrique
Sonochimie | Excellent transfert de masse; plusieurs Procédé colteux trés sensible aux caractéristiques
modes de dégradation : pyrolyse, de l'effluent
cisaillement, attaque par les radicaux
OH°
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Le tableau suivant présente les différents pourcentages de dégradation de la CBZ associés a certains

procédés d’oxydations avancés, tels que la photolyse (UV), UV/H,0,, le réactif de Fenton (H,O,, Fe2+),
I'UV-Fenton (H,0,, UV, Fe?") et la combinaison de TiO,/UV (photocatalyse).

Tableau 20 : Procédés d'oxydation avancée appliqués au traitement des eaux contaminées par de la CBZ, pour

différentes matrices

Parameétres expérimentaux Type de Dégradation Références
POA :
matrice [%0]
[CBZ] = 4,2 uM,Temps de réaction =7 Eau 14,2 (Chao-Meng Dai
min, 172 mJ/cm? déionisée etal., 2012)
[CBZ] = 1 &3 pM; 100 mJ/cm? (lampe au Eau de 0 (Pereira et al.,
UV mercure a pression faible); A= 254 nm surface 2007)
253,7 nm, 153 uW/cm? Eau
[CBZ] = 42,32 uM, 90 min distillée 5 (Deng et al.,
2013)
9 W-UVA, 120 min, [CBZ] = 10 mg/L Eaux
usées 7 (Achilleos et al.,
tertiaires 2010)
[CBZ] = 4,2 uM; [H,0,] = 5 mM, Temps Eau 40,6 (Chao-Meng Dai
de réaction = 7 min, 172 mJ/cm2 déionisée et al., 2012)
[CBZ] = 3 uM ; [H,0O,] =10 mg/L, 100 Eau de 13 (Pereira et al.,
mJ/cm? (lampe & pression moyenne); surface 2007)
uv / A= 200 - 300 nm
H:0; [CBZ] = 3 uM; [H,0,] =10 mg/L, (lampe & Eau de 50 (Pereira et al.,
pression moyenne a 257 mJ/cm2); A= surface 2007)
200 - 300 nm
90 min de traitement, 253,7 nm, 153 Eau 96,22 (Deng et al., 2013
HW/cm? distillée
[CBZ] = 42,32 uM
[CBZ] = 2,0 x 10 mM, Eau 100 (Klavarioti et al.,
distillée 2009)

4 min, [H,0,] =5 mM, pH 5, 254 nm
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[CBZ] = 4,2 uM; [H,0,] =5 mM, [Fe2+] =

Eau 67,8+ 2,6 (Chao-Meng Dai
2 mM, Temps de réaction = 7 min, pH; = déionisée etal., 2012)
3,5
Fenton
[CBZ] = 1 pg/L, [Fe**] = 20 mg/L, pH 3, Eaux 100 (Li et al., 2012)
30 min, ratio H,O,/Fe2+ = 2,5 usées
[CBZ] = 100 pg/L; 0,2 & 0,8 mM H,0,, Eaux 84 a 100 (Mohapatra et al.,
[H,0,] /[Fe*] = 50, 180 min usées 2013)
uv/ [H.O5] = 5 mM, [Fe2+] = 2 mM, Temps Eau 86,917 (Chao-Meng Dai
Fenton de reaction = 7 min, 30 W; déionisée et al., 2012)
[CBZ] = 4,2 uM, pH; = 3,5 Persulfate Eaux 100 (Moussa Mahdi
/Fe(ll) 2:1, [CBZ]= 50 uM, 30 min usées Ahmed et al.,
2014)
[TiO,] = 1,5 g/L, Temps de réaction =7 Eau 70,4 +4,2 (Chao-Meng Dai
min, 30 W; déionisée et al., 2012)
[CBZ] = 4,2 uM, UV, pH 6,5
uv/ [TiO,] = 0,02 g/L, [CBZ] = 5 mg/L, temps Eau 93,5 (Shirazi et al.,
TiO, de traitement : 30 min, Intensité = 400 W souterrain 2013)
; UV e
Nanofibre de TiO,, 254 nm, pH 7, temps Eau 78 (Meng Nan
de reaction =4 h, [CBZ] = 5 mg/L distillée Chong et al.,
2012)
[TiO;] =0,8g/L, UV-350 nm, 120 min Eau Environ 95 (Rizzo et al
irradiation time, pH 8,1, [CBZ] =5 mg/L distillée (lecture sur le 2009)
graphigue)
[CBZ] = 3,3 x 10° mol dm™ Eau 100 (Andreozzi et al.,
0, distillée

[0s] = 2,08 x 10®° mol dm™

2002)

L’analyse du tableau 20 permet de constater I'hétérogénéité des résultats obtenus pour la dégradation

de la CBZ par certains POA. Ces résultats sont indubitablement dépendants des conditions

expérimentales utilisées dans ces différents travaux. Par conséquent, ces travaux ne sont pas
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directement comparables. Cependant, il est important de mettre en évidence que ces procédés
permettent une oxydation efficace du polluant, qui est, dans la plupart des cas, supérieure a 75 %
d’élimination. Ce taux de dégradation est bien supérieur a I'élimination faite par les traitements

d’assainissement conventionnels, qui est en moyenne inférieure a 10 % (Zhang et al., 2008).

De plus, un aspect tres important a évaluer est le co(t relatif de chacun de ces procédés. Ainsi, méme
si un procédé possede des rendements épuratoires élevés, son colt important peut étre une limitation
a considérer. La figure 18 fait état de ces colts pour quelques POA dans le cas du traitement des eaux

usées contaminées par du TCE.
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Figure 18: Comparaison de différents POA pour une dégradation de 90 % de la concentration initiale du TCE. Le co(t
est exprimé pour 1000 gallons d’ eaux usées soit 3790 L d’eaux usées. Le détail du calcul peut étre
retrouvé dans (Mahamuni et al., 2010)

La figure 18 compare certains POA et démontre que l'utilisation d’ultrasons (US) génére des colts
importants comparativement a la photocatalyse, la photolyse (UV) par exemple. Tel quindiqué au
tableau 20, la photocatalyse (UV/TiO,) a démontré une trés bonne efficacité (= 70 %) pour dégrader la
CBZ et ce, dans I'eau souterraine et I'eau déionisée. Ainsi, face a ces nombreux avantages, ce POA

mérite une attention particuliére. La photocatalyse fera I'objet des prochaines sections.
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4.3 Description de la photocatalyse

La photocatalyse est apparue ces derniéres années comme un procédé d’oxydation avancée en pleine
émergence. Cependant, cette technique d’oxydation est connue depuis de nombreuses années. En
effet, le terme « photocatalyse » est apparu la premiére fois dans un article rédigé par Hauffe en 1964,

dans la revue ‘Journal of Catalysis’ (Herrmann, 2010).

La photocatalyse est un procédé combinant un photocatalyseur (semi-conducteur) et des radiations
lumineuses. Cette technique d’oxydation peut étre réalisée dans plusieurs milieux soit dans l'air, dans
une phase aqueuse ou dans des phases organiques liquides pures (Herrmann, 1999). La
photocatalyse peut étre utilisée pour oxyder une gamme importante de polluants ou pour désinfecter
les eaux contaminées par des micro-organismes. L’application de la photocatalyse a la désinfection a

été révélée pour la premiére fois en 1985 par Matsunaga et al (Meng Nan Chong et al., 2010).

Grace a certaines de ses caractéristiques intéressantes, I'utilisation de la photocatalyse a été élargie
au traitement de I'eau. En effet, ce procédé peut étre opéré a température et a pression ambiante et
une minéralisation compléte des molécules et de leurs sous-produits de dégradation est possible. Par
ailleurs, la photocatalyse présente des faibles colits opératoires comparativement a d’autres POA (la

sonochimie par exemple) (Meng Nan Chong et al., 2010).

La fonction du photocatalyseur est la conversion des photons en énergie chimique (Hurum et al.,
2003). En effet, lorsque I'énergie d’un photon, d’une longueur d’'onde appropriée, est absorbée par le
photocatalyseur, I'électron de la bande de valence (situé dans la derniére orbitale) va étre photoexcité
dans la bande de conduction du semi-conducteur. Afin que la longueur d’onde soit appropriée, il est
nécessaire que I'énergie apportée par le photon soit supérieure ou égale a la différence d’énergie entre
la bande de valence et la bande de conduction (Meng Nan Chong et al., 2010), définie comme la
bande interdite. Grace au mouvement de I'électron vers la bande de conduction, une séparation des
charges est créée avec une bande de valence désormais dépourvue d’électrons (Meng Nan Chong et
al., 2010) et un électron non apparié dans la bande de conduction (e/h"). Il a été rapporté que ces
charges (e/h") sont liées a la surface du semi-conducteur et ne se recombine pas systématiquement
directement aprés I'excitation de photocatalyseur (Furube et al., 2001) . Cependant, en I'absence de
piégeurs d’électrons, adsorbés a la surface du photocatalyseur (O,, H,O, OH"), I'électron retourne dans
la bande de valence, en générant de la chaleur, et par conséquent, aucune dégradation des polluants
n'est possible. Les trous « h* gy » sont reconnus pour leur fort pouvoir oxydant qui a été évalué a + 1,0
a 3,5 V / NHE tandis que les électrons « e \g » sont caractérisés par des potentiels de + 0,5a-1,5V/

NHE. Ces valeurs varient en fonction du type de catalyseur et des conditions oxydantes (Meng Nan
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Chong et al., 2010). Il aussi important de mentionner que le transfert des électrons photogénérés aux
espéces adsorbées sur le photocatalyseur dépend des positions des bandes de valence et de
conduction du semi-conducteur et des potentiels redox des molécules adsorbées (Fujishima et al.,
2000).

La figure 19 présente les réactions chimiques initiées grace a l'action de la lumiére sur le
photocatalyseur (dans ce cas-ci le TiO,, pour une de ces phases cristallines 'anatase).
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Figure 19 : Schématisation des réactions impliquées dans le mécanisme photocatalytique (Herrmann, 1999)

Ainsi, en présence de piégeurs d’électrons, une cascade de réactions d’oxydoréduction peut se
produire a la surface du TiO,. Ces réactions sont présentées ci-dessous (Meng Nan Chong et al.,
2010) :

0;,,,+e -0y (6)
OH +h* - OH- (7)
H,0+ h* > H" + OH - (8)
R + h* - Rt - Intermédiaires — Produits finaux de dégradation 9)
0, +O0H-—> HOO - (10)
HOO- +e~ > HO,™ (11)
HO,™ + H* - H,0, (12)
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Tel que présenté ci-dessus dans les équations 6 a 12, la séparation des charges photocatalysées
entraine la génération d’especes oxygénées réactives (HOO', H,O,, O,”, OH’). Ces molécules vont
ainsi oxyder les polluants présents. La présence d’espéces adsorbées sur le photocatalyseur est
nécessaire pour générer ces radicaux, notamment la présence d’eau qui est indispensable (Gaya et al.,
2008). En outre, cette oxydation indirecte, le polluant peut aussi étre oxydé par les trous « h* », si celui-
ci est adsorbé a la surface du photocatalyseur. Une étude réalisée par Ishibashi et al. (2000) a
déterminé que ces trous jouaient un réle important dans I'oxydation des polluants. Par ailleurs, ces
auteurs mentionnent que les réactions d’oxydation prendraient place majoritairement a la surface du
photocatalyseur plutét que via la diffusion des espéces oxygénées réactives de la surface vers la

solution, tel qu’avancé par certains auteurs (Ishibashi et al., 2000).

Le procédé photocatalytique est composé de cing grandes étapes: (i) le transfert de masse des
composés de la phase liquide a la surface du photocatalyseur, (ii) 'adsorption des molécules a la
surface du photocatalyseur photo-activé, (iii) la réaction chimique a la surface du photocatalyseur, (iv)
la désorption des intermédiaires de dégradation de la surface et (v) le transfert de masse des
intermédiaires de la région interface a la phase liquide. Il a été rapporté que les réactions (i) et (v) sont
trés rapides comparativement aux réactions (ii), (iii) et (iv) (Meng Nan Chong et al., 2010). L’adsorption
des molécules ou le contact avec le catalyseur durant le procédé photocatalytique est une étape trés
importante. Par exemple, une étude de Vinodgopal et Kamat. (1992), mentionnée dans l'article de
Chong et al. (2010), rapporte que la vitesse de dégradation photocatalytique est fonction de la
couverture de la surface du catalyseur par le polluant (Vinodgopal et al., 1992) (Meng Nan Chong et
al., 2010).

4.4 Parametres expérimentaux influencant le processus photocatalytique

Les vitesses d'oxydation des polluants ainsi que I'efficacité épuratoire du procédé photocatalytique sont
dépendantes de plusieurs parameétres. Les prochaines sections visent a dénombrer ceux-ci et a

expliguer comment chaque paramétre affecte le rendement photocatalytique.
4.4.1 Type et concentration de photocatalyseur

Un photocatalyseur dit « idéal » devrait posséder une trés bonne photostabilité, étre chimiquement et
biologiquement inerte, posséder un faible codt ainsi qu’une excellente capacité a adsorber les réactifs
sous une activation photonique (Gaya et al., 2008). Dans la littérature, l'utilisation de plusieurs

photocatalyseurs a été rapportée. Le tableau 21 permet d’'indiquer les différentes caractéristiques des
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photocatalyseurs notamment leurs longueurs maximales d’'onde d’absorption qui se situent dans le

domaine des ultraviolets ou dans le visible.

Tableau 21 : Caractéristiques des différents photocatalyseurs utilisés dans la littérature. Les bandes interdites et les
potentiels redox pour ces semi-conducteurs ont été déterminés a pH 7 (R. Daghrir et al., 2012b)

Semi- Bande Longueurs Gamme Bande de Bande de
conducteur | interdite d’'onde valence conduction
(eV) d’absorption (V /' NHE) (V / NHE)
maximale (nm)
TiO, 3,2 387 +3,1 -0,1
SnO; 3,8 318 +4,1 +0,3
uv
ZnO 3,2 387 +3,0 -0,2
ZnS 3,7 335 +1,4 -2,3
WO; 2,8 443 +3,0 +0,4
Cds 2,5 496 visible +2,1 -0,4
Cdse 2,5 729 +1,6 -0,1

Le plus utilisé de ces semi-conducteurs est le TiO,, dO particulierement a ses excellentes propriétés
physiques et chimiques (Meng Nan Chong et al., 2010, R. Daghrir et al., 2013d). Pour ces raisons,
dans le cadre de ce chapitre, 'emphase sera mise sur ce catalyseur. Ce photocatalyseur a montré qu’il
pouvait dégrader une vaste gamme de polluants réfractaires tels que des pesticides, des composés
pharmaceutiques, des perturbateurs endocriniens, des colorants, mais aussi €liminer efficacement les
bactéries (Sin et al., 2012) (S. Ahmed et al., 2011, Bamba et al., 2008, Caliman et al., 2009,
Konstantinou et al., 2004, Saquib et al., 2003, Tong et al., 2012). Ce photocatalyseur est le plus actif
dans les longueurs d’'onde entre 300 et 390 nm et reste stable malgré les multiples réutilisations et ce,
contrairement au CdS qui a tendance a se dégrader en générant des produits toxiques. En outre, le

TiO, possede une trés grande stabilité thermique et posséde un faible codt (R. Daghrir et al., 2013d).

Un autre avantage de ce catalyseur est qu'il permet la réduction des protons (Enne(H'/H,)= 0,0 eV) et

I'oxydation de I'eau (Enne(O2/H,0)= 1,23 eV). Plus spécifiquement, les potentiels d’oxydoréduction des
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molécules absorbées, des bandes de valence et de conduction permettent de générer des réactions
d’oxydoréduction. En effet, le potentiel redox de I'oxygéne accepteur des électrons photogénérés
(E°(02/0,°)= -0,33 V) est moins négatif que le potentiel de la bande de conduction du TiO, (-0,52
VINHE a pH 7) (R. Daghrir et al., 2013d) (Carp et al.,, 2004). Ainsi, grace a ces réactions
d’oxydoréductions, il peut avoir génération d’espéces oxydantes. Dans la structure atomique du TiO,,
la bande de conduction est formée par les orbitales 3d du Ti** et la bande de valence est composée du

chevauchement des orbitales 2p de I'oxygéne.

Le TiO, existe sous trois cristallines polymorphiques soit 'anatase, le rutile et le brookite. Cependant,
c’est 'anatase et le rutile qui sont utilisés en photocatalyse tandis que le brookite étant peu étudié (R.
Daghrir et al., 2013d). En effet, le brookite se transforme en rutile a des basses températures (Diebold,
2003). L’anatase et le ruile possédent leurs propres caractéristiques. Celles-ci sont présentées dans le
tableau 22.

Tableau 22 : Caractéristiques des deux phases cristallines du TiO; (R. Daghrir et al., 2012b)

Parametres Anatase Rutile
Structure cristalline Quadratique Quadratique
o Thermodynamiquement Thermodynamiquement
Stabilité )
métastable stable
Surface spécifique Haute Basse
Bande interdite (eV) 3,2 3,0
Longueur d’'onde d’absorption
385 405
(nm)
Photoconductivité Haute Basse
Activité photocatalytique Plus active Moins active
Densité 3,89 4,27

L’anatase apparait souvent comme la phase cristalline la plus active (Bunsho Ohtani et al., 1997), en

raison de sa meilleure affinité d’adsorption pour les composés organiques, (Stafford et al., 1993) ainsi
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qu'un taux plus faible de recombinaison (Hurum et al., 2003) (Su et al.,, 2011). L’anatase est
thermodynamiquement moins stable que le rutile et sa formation est favorisée a des températures
relativement basses (< 600 °C). Ces plus faibles températures pourraient expliquer la plus grande
surface spécifique et une plus importante densité de sites actifs nécessaires a I'adsorption et a la
catalyse (Herrmann, 1999). Cependant, dans la phase anatase, la séparation des charges
(déplacement des électrons dans la bande de conduction) nécessite plus d’énergie que pour le rutile.
En effet, la bande interdite de 'anatase est plus grande que celle du rutile (3,2 eV pour I'anatase et 3,0
eV pour le rutile). Par conséquent, la longueur d’'onde maximale est de 385 nm pour I'anatase et de
405 nm pour le rutile. Cette caractéristique a pour principale conséquence la trés faible efficacité
épuratoire du TiO, dans le domaine du visible (Meng Nan Chong et al., 2010).

Un des photocatalyseurs le plus utilisé est le P25. Il est composé d’un certain ratio d’anatase et de
rutile (Su et al., 2011). Ce réactif est considéré comme le photocatalyseur standard de référence pour
la comparaison de la photoactivité dans différentes conditions (Meng Nan Chong et al., 2010). Ohtani
et al. (2010) ont évalué que ce photocatalyseur était composé de 80 % d’anatase, de 15 % de rutile et
de 5 % d’une phase amorphe (B. Ohtani et al., 2010). De nombreux auteurs ont essayé d’expliquer
pourquoi cette combinaison de rutile et danatase possédait de meilleures performances
photocatalytiques comparativement aux catalyseurs uniquement composés d’anatase ou de rutile.
Certains auteurs dans la littérature ont proposé un effet synergique entre le rutile et 'anatase (Su et al.,
2011). Cette synergie entre ces deux phases cristallines pourrait notamment se produire via une
séparation des charges, limitant ainsi toute recombinaison. Une premiere hypothése, suggérée par
Bickley et al. (1991), proposait le transfert des électrons vers un site de plus basse énergie dans le
rutile (Bickley et al., 1991). Un autre modéle a été proposé par Hurum et al. (2003) qui a lui évoqué un
possible transfert des électrons du rutile a 'anatase. Ce transfert tendrait ainsi a stabiliser la séparation
des charges. En outre, ces auteurs ont aussi émis I'hypothése que la petite taille des cristallites de

rutile faciliterait ce transfert (Hurum et al., 2003).

Ainsi, le type de TiO, est un parameétre trés important influencant le rendement photocatalytique.
Achilleos et al. (2010) ont étudié I'effet de six catalyseurs a base de TiO,, en suspension pour la
dégradation de la carbamazépine et de l'ibuproféne. Ces six réactifs étaient composés d’anatase et de
rutile (Degussa P25), d’anatase (Hombikat UV100, Tronox A-K-1, Aldrich) et de rutile (Tronox TR,
Tronox TR-HP-2). Le P25 a clairement montré une nette supériorité par rapport aux catalyseurs formés
uniquement d’anatase ou de rutile. De surcroit, tous les photocatalyseurs a base d’anatase ont montré
des meilleurs rendements photocatalytiques par rapport aux réactifs constitués uniquement de rutile
(Achilleos et al., 2010).
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Le photocatalyseur peut étre utilisé de différentes facons, soit en suspension ou fixé sur un support. Le
catalyseur appliqué en suspension est souvent associé avec une plus importante génération d’espéces
oxygénées réactives, proportionnelle a la quantité de sites actifs du TiO,. Ainsi, les réacteurs a
photocatalyseur en suspension sont caractérisés par une grande surface de photocatalyseur par unité
de volume. Cependant, une étape finale de filtration est nécessaire pour que I'eau traitée soit exempte
de catalyseur (Meng Nan Chong et al., 2010). Quant aux photocatalyseurs fixés sur un support,
l'activation photonique est un paramétre limitant, puisqu’il est possible que les photons ne puissent pas
atteindre tous les sites actifs du TiO, (Pozzo et al., 1997) dans (Meng Nan Chong et al., 2010). Par
ailleurs, les réacteurs a catalyseur supporté sont souvent associés a une limitation du transfert de

masse sur la couche de photocatalyseur (Meng Nan Chong et al., 2010) .

La concentration en photocatalyseur est aussi un facteur impactant le procédé photocatalytique. Les
vitesses initiales de réaction ont été observées telles que directement proportionnel a la masse de
photocatalyseur. En effet, en augmentant la quantité de catalyseur, le nombre de sites actifs est plus
important. Ce fait a été vérifié par une étude de Doll et Frimmel. (2004) ou en augmentant les
concentrations de 0,1 a 1000 mg/L de P25 et dUV100 (photocatalyseurs a base de TiO,), les
constantes de vitesse d’oxydation de la CBZ « k » ont augmenté de 0,0001 & 0,36 min™ pour le P25 et
de 0,00014 & 0,025 min™ pour 'UV100.

Cependant, au-dela d’'une certaine concentration, la vitesse d’oxydation n’augmente plus en fonction
de la concentration en photocatalyseur et un plateau est observé. Cette concentration limite correspond
a la quantité maximale de TiO, ol toutes les surfaces des particules sont exposées aux radiations
lumineuses. Celle-ci est susceptible de varier dépendamment de la configuration du réacteur. Il a été
rapporté que la détermination de la concentration optimale dépend principalement des dimensions du
réacteur photocatalytique ou le diamétre semble étre un paramétre important (Meng Nan Chong et al.,
2010). Cette concentration optimale doit étre déterminée afin d’éviter toute utilisation excessive de
catalyseur et pour s’assurer d’'une absorption maximale des photons (Herrmann, 1999). La figure 20
présente un exemple de la variation de la constante de vitesse doxydation en fonction de la

concentration en photocatalyseur présentée dans I'étude de Chong et al. (2009).
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Figure 20 : Effet de la concentration en TiO2/K sur la constante de vitesse pour un réacteur photocatalytique de type
annulaire (M. N. Chong et al., 2009b)

Cette figure met en évidence I'atteinte d’une concentration optimale, 1a ou la vitesse est la plus élevée,
suivit d’'une légére baisse de vitesse atteignant un plateau. Dans ce cas-ci, un excés de
photocatalyseur, soit pour une concentration supérieure & 6 g/dm?®, génére une grande turbidité. Cette
turbidité géne la pénétration de la lumiére dans le réacteur en augmentant sa dispersion par les
particules de catalyseur (Martinez et al., 2011). Ceci réduit ainsi la surface du TiO, illuminée et par
conséquent diminue l'efficacité photocatalytique (Meng Nan Chong et al., 2010, Gaya et al., 2008). Ce
phénoméne a aussi été observé par Dai et al. (2012) ou les auteurs ont observé une vitesse maximale
a 1,5 g/L de TiO, (avec 1 mg/L de CBZ) puis une baisse du rendement épuratoire a 2 g/L de TiO,
(Chao-Meng Dai et al., 2012).

4.4.2 Effet dela concentration initiale en CBZ

La vitesse de dégradation des polluants est fortement influencée par la concentration en polluant. Cette
vitesse initiale d’élimination peut étre décrite par le modeéle cinétique de Langmuir-Hinshelwood (L-H)
selon I'équation suivante qui est appropriée pour les réactions catalytiques hétérogenes (Kumar et al.,
2008) (Malato et al., 2009) :

dac
r = _E=kr x =

(13)
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Ou « r » est la vitesse initiale de réaction, « C » est la concentration en polluant x, « 8, » est la fraction
de la surface couverte par le polluant, « k; » est la constante de vitesse et « K » est la constante

d’adsorption du polluant sur le catalyseur.

L’application de cette équation est valable pour chacune des suppositions suivantes: (i) la réaction
s’effectue entre deux composés adsorbés soit les radicaux et le polluant organique, (ii) la réaction
s’opére entre les radicaux dans I'eau et les polluants organiques adsorbés, (iii) la réaction se produit
entre les radicaux a la surface et les composés organiques dans I'eau, (iv) la réaction prend place dans

I'eau entre les radicaux et les molécules organiques (Meng Nan Chong et al., 2010).

Certaines études ont montré que les cinétiques du premier ordre ou d’ordre zéro sont suffisantes pour
modeéliser la minéralisation des polluants organiques. Cependant, Chong et al. (2010) ont avancé que
ces modeles sont applicables uniquement lorsque les concentrations du contaminant sont tres faibles
(de 'ordre du millimolaire) (Meng Nan Chong et al., 2010). En outre, cette simplification est uniguement
possible lorsque KCy >>1 (pour les cinétiques d’ordre zéro) et KC, << 1 (pour les cinétiques du premier
ordre). La représentation graphique de la vitesse de réaction photocatalytique en fonction de la
concentration en CBZ permet de vérifier que la dégradation du polluant, aux concentrations étudiées,

suit le modéle LH. Ce graphique caractéristique est représenté a la figure 21.
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Figure 21 : Evolution de la vitesse de dégradation de la CBZ en fonction de la concentration en CBZ (Meng Nan
Chong et al., 2012)
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La figure 21 montre un exemple type du modéle de LH ou une augmentation de la vitesse est observée
jusqu’a l'atteinte d’'un plateau. Il est aussi intéressant de mentionner qu’'une baisse de vitesse est
observée. En effet, dans I'équation 13 décrivant le modele de LH, la vitesse est proportionnelle a la
surface couverte par le polluant (Meng Nan Chong et al., 2010). Ainsi, en augmentant la concentration
en polluant, la quantité adsorbée par le catalyseur est plus importante et par conséquent la surface
occupée par cette quantité de polluant. Ceci est valable jusqu’a une concentration ou la plupart des
sites actifs sont occupés et donc plus aucune augmentation de la vitesse de dégradation n’est

observée (le plateau).

Par ailleurs, certains auteurs ayant étudié I'effet de la concentration en CBZ sur sa dégradation tendent
a montrer que, plus la concentration augmente, plus le pourcentage de dégradation diminue pour un
méme temps d’irradiation et pour une certaine gamme de concentration. Par exemple, Achilleos et al.
(2010) ont observé qu’en doublant la concentration de CBZ de 5 a 10 mg/L, la conversion de la CBZ
passait de respectivement de 79 a 70 % (Achilleos et al., 2010). En outre, dans les travaux d’Im et al.
(2012), le temps requis pour completement éliminer la CBZ, & des concentrations de 0,0105 mM, de
0,021 mM, de 0,042 mM et de 0,084 mM étaient respectivement de 30 min, 60 min, 120 min et 180 min
(Im et al.,, 2012a). Par conséquent, ces résultats indiquent qu’'une hausse de la concentration en
polluant nécessite un temps d’irradiation plus important pour arriver a une élimination totale. Ces
auteurs avancent qu’en augmentant la concentration de CBZ, une moins grande surface du TiO,

pourrait étre disponible pour I'adsorption, conduisant a une diminution de l'efficacité (Im et al., 2012b).

Par ailleurs, il est possible de calculer les constantes « k » et « K » en réécrivant sous forme linéaire

'équation 13. Cette relation linéaire est définie de la fagon suivante :

1 1 CBZ
_ + [CBZ]o (14)
kobs Kads Krxn kixn

4.4.3 Intensité lumineuse et longueurs d’onde

La photocatalyse étant un procédé basé sur I'utilisation de la lumiére, I'intensité lumineuse ainsi que les
longueurs d’onde utilisées sont des paramétres importants a considérer. Selon une étude de Pareek et
al. (2008), les facteurs plus importants pour la configuration d’un réacteur sont la surface totale irradiée
de catalyseur par unité de volume ainsi que la distribution de la lumiére dans le réacteur (Pareek et al.,
2008). La distribution de la lumiére détermine la conversion du polluant et I'efficacité de dégradation
(Pareek et al., 2008). Cependant, la distribution de la lumiére dans le réacteur est rarement homogeéne.
Cette distribution est fonction de plusieurs facteurs tels que le type de lampe, la géométrie du réacteur

et le type de réacteur (annulaire, elliptique, parabolique), les propriétés optiques du milieu et la nature
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du réacteur (Pareek et al., 2008). Dans la plupart des réacteurs, il existe un gradient d’absorption des
photons ou I'absorption est élevée a une faible distance de la lampe, et faible loin de la lampe (Motegh
et al., 2012).

La prédiction de la distribution de la lumiére dans une réaction homogéne est bien établie. Cependant,
pour des réactions de type hétérogene, tel que la photocatalyse, cette prédiction est plus difficile a
effectuer. En effet, la dispersion de la lumiére engendrée par le photocatalyseur et sa redistribution
dans le réacteur est encore trés mal comprise (Yang et al., 2007). Par ailleurs, en phase hétérogene
soit en phase solide liquide, cette dispersion de la lumiére par le photocatalyseur est particulierement
importante (Gaya et al., 2008).

La longueur d'onde de la lumiéere utilisée est un parametre impactant beaucoup le rendement
photocatalytique. Puisque ces réactions sont photocatalyseées, il est important d’utiliser une gamme de
longueurs d’onde pouvant initier la réaction. Les longueurs d’ondes appropriées peuvent varier selon
les photocatalyseurs, dépendamment du type de réactifs, de sa composition (phase cristalline) et s’il a
été modifié ou non (Meng Nan Chong et al., 2010). En effet, de nombreuses recherches sont
effectuées afin d’étendre le spectre d’absorption du TiO,, dans le domaine du visible grace a la
modification de ces propriétés optiques et électroniques. L’absorption de la lumiére visible par le TiO,
peut étre réalisée en dopant le catalyseur avec différents anions et cations ou en le couplant avec un
autre semi-conducteur (R. Daghrir et al., 2013d). Le TiO,, tel qu’auparavant mentionné, a la capacité
d’absorber uniquement dans le spectre des ultraviolets. La figure 22 représente la relation r = [ (A) ou «

r » désigne la vitesse d’oxydation du polluant et « A » la longueur d’'onde.

Figure 22: Relation entre la longueur d'onde et la vitesse d'oxydation du polluant pour des lampes
monochromatiques (Herrmann, 2010). Le terme « Eg » fait référence a la bande interdite
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La figure 22, schématisant la relation entre la vitesse et la longueur d’'onde, met en évidence qu’a partir
d’'une certaine longueur d’'onde, I'énergie apportée par les photons n’est plus assez importante pour
initier significativement la réaction photocatalytique. Ainsi, cette énergie trop faible ne permet pas a un
nombre significatif d’électrons de migrer de la bande de valence a la bande de conduction, générant
par conséquent moins de séparation de charges (h* et e). Par conséquent, cette diminution de la
quantité de couples électrons-trous, résultera en une diminution de la vitesse d’oxydation

photocatalytique.

Dans la plupart des études, I'utilisation d’'UVA fournit assez de photons efficaces pour initier la réaction
photocatalytique. Cependant, les UVB et les UVC permettent également d'obtenir de trés bons
rendements photocatalytiques. Im et al. (2012) ont comparé la photocatalyse par UVA et UVC et ont
démontré que I'utilisation d’'UVC permettait I'atteinte de vitesses de réaction beaucoup plus grandes.
En effet, la combinaison d’'UVC et de TiO, permettait de dégrader complétement la CBZ en 20 min
contrairement a 60 min pour lorsque des UVA étaient appliqués (Im et al., 2012b). Kwon (2008) dans
Im et al. (2012) ont rapporté que la concentration de HO,/O,™" était environ trois fois supérieure a 254
nm qu’a 365 nm (Im et al., 2012b). Ainsi, la plus grande production d’espéces radicalaires oxygénées

peut potentiellement étre une des raisons expliquant ces meilleures performances photocatalytiques.

Les vitesses de dégradation photocatalytique dépendent aussi grandement de l'intensité. Plusieurs
auteurs ont rapporté la dépendance de ce paramétre sur la réaction de dégradation (Gaya et al., 2008)
(Meng Nan Chong et al., 2010, Herrmann, 1999, Herrmann, 2010). En outre, certains auteurs ont mis
en évidence que cette dépendance était similaire sous différentes conditions lumineuses (Meng Nan
Chong et al.,, 2010). La vitesse de formation des paires électrons-trous dépend directement de
lintensité (Cassano et al., 1995). La figure 23 suivante présente, de facon générale, la relation r = [ (®)

tel que mentionné par Herrmann (2010) (Herrmann, 2010) :

(E) r4

- — 1 s

Figure 23: Evolution de la vitesse d'oxydation photocatalytique en fonction de I'intensité lumineuse (Herrmann 2010)
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La figure 23 présente la relation entre la vitesse de réaction et I'intensité lumineuse. Il est possible
d’observer que deux types de relation peuvent se présenter. La premiére ou la vitesse de réaction
photocatalytique est directement proportionnelle a I'intensité et la seconde ou la vitesse se comporte en
fonction de la racine carrée de lintensité. Certains auteurs ont rapporté qu'un tel changement dans
cette relation se produirait autour d’une intensité de 25 mW/cm? (Herrmann, 1999). Ce phénoméne été
expliqué par la plus faible quantité de trous photogénérés, a ces intensités, comparativement aux
électrons photogénérés, limitant ainsi la vitesse de réaction (Malato et al.,, 2009). De surcrott,
Herrmann. (2010) a aussi proposé que le plus grand nombre de photoélectrons et de trous formés
augmenterait parallélement le taux de recombinaison (Herrmann, 2010). Puis, en augmentant encore
lintensité, la dépendance de la vitesse de réaction sur l'intensité est réduite a zéro (R 2 @°)(Meng
Nan Chong et al., 2010). Dans ces conditions, la surface du catalyseur est saturée, limitant ainsi le

transfert de masse pour I'adsorption et la désorption des composés (Meng Nan Chong et al., 2010).

Le rendement quantique « @ » est un concept sans dimension (Herrmann, 2010) fréquemment utilisé
dans le domaine de la photochimie. Ce parametre exprime le nombre de molécules « N o » du
substrat impligué dans une réaction de conversion (formation de produits) par nombre de photons
absorbés par le substrat ou le photocatalyseur. Ce rendement quantique pour une réaction

photochimique peut étre exprimé selon I'équation suivante (Pareek et al., 2008) (Serpone, 1997) :

Ninot (mol s‘l) _ Vitesse de réaction (15)

Nph (einstein s~ ~ Nombre de photons absorbés

Le rendement quantique peut varier grandement de 102 & 70 % en fonction de la nature du
photocatalyseur, des conditions expérimentales et en fonction de la nature de la réaction

photocatalytique (Herrmann, 1999).

Des hauts rendements quantiques peuvent étre obtenus lorsque les concentrations de polluants
appliqués permettent de saturer le catalyseur (lors de I'atteinte du plateau caractéristique de la relation

de Langmuir-Hinshelwood) (Herrmann, 2010).

Cependant, une mesure précise de l'absorption de photons est difficile a obtenir. Par ailleurs, la
guantité de photons incidents utiles dépend de la configuration géométrigue du réacteur
photocatalytique, ce qui rend difficlement comparables certaines études. Pour remédier a cette
situation, une étude a proposé le concept d’efficacité photonique relative définie selon I'équation

suivante (Serpone, 1997):

vitesse initiale de réaction du substrat (16)

{r=

vitesse initiale de réaction du phénol
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4.4.4 Qualité de I'eau

La qualité de I'eau a traiter peut grandement influencer I'efficacité d’un procédé. Il est ainsi important de
comprendre comment les caractéristiques de l'eau sont susceptibles d’affecter les rendements
épuratoires. La turbidité est un paramétre important et est susceptible d’affecter [efficacité
photocatalytique. En effet, la turbidité référant a la présence de matiéres en suspension non soluble,
une haute turbidité peut affecter les propriétés optiques et géner la pénétration de la lumiére. Ceci a
donc pour conséquence directe de diminuer I'absorption de photons par le photocatalyseur. Certains
auteurs ont avancé qu’une turbidité inférieure a 5 UTN, n’affecterait pas la pénétration de la lumiere.
Au-dela de cette valeur, la turbidité nuirait a une utilisation optimale de la lumiére (Fernandez-lbanez et
al., 2009, Gelover et al., 2006) dans (Meng Nan Chong et al., 2010). Cependant, il est important de

mentionner que cette valeur limite peut varier en fonction des caractéristiques de I'eau.

Les effluents secondaires et tertiaires sont chargés en divers cations et anions. De hombreuses études
ont tenté de déceler I'effet de certains ions et de comprendre comment ceux-ci pouvaient affecter le
procédé autant pour I'élimination des polluants récalcitrants que pour la désinfection des eaux (Rincén
et al., 2004) (Abdullah et al., 1990, Brezova et al., 1995, Burns et al., 1999, Lam et al., 2005, Lam et al.,
2007, Litter, 1999, Selvam et al., 2007). Les tableaux suivants présentent les concentrations retrouvées
dans les affluents des usines d’épuration, pour les ions métalliques ainsi que pour certains anions
fréquemment détectés.

Tableau 23 : Concentrations typiques pour certains métaux dans les eaux usées acheminées aux stations d'épuration
municipales. Adapté de (Blais, 2013)

Concentrations [ug/L]
Eléments
Trés diluée Diluée Modérée Concentrée

Chrome 10 15 25 40
Cuivre 30 40 70 100
Fer 400 600 1000 1500
Zinc 80 130 200 300
Manganese 40 60 100 150
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Tableau 24 : Concentrations typiques de certains éléments dans les eaux usées acheminées aux stations
d'épuration municipales. Adapté de [33]

Eléments Concentration [mg/L]
Faible Moyenne Forte
Azote ammoniacal 12 25 45
Nitrate 0 0 0

Phosphore inorganique 3 5 10
Chlorure 30 50 90
Alcalinité 50 100 200
Sulfates 20 30 50

A la lumiére des tableaux 23 et 24 présentés ci-dessus, et de facon générale, les concentrations
appliguées dans la littérature sont souvent légérement supérieures ou grandement supérieures aux

concentrations détectées dans les eaux réelles.

Les anions (HCOs, CIO,, SO,*, PO,>, NOs, CI) et cations (Mg?, Zn**, Ca®, Fe*, AP, Ccu®*)
frequemment rencontrés peuvent avoir un effet sur le procédé photocatalytique de plusieurs facons :
() piégeurs de radicaux et de trous, (ii) compétition pour les sites actifs, (iii) compétition pour les
photons, (iv) déposition de précipités et de métaux élémentaires, (v) corrosion ou altération du
photocatalyseur et (vi) réactions directes avec le photocatalyseur (Meng Nan Chong et al., 2010). Il est
cependant intéressant de rappeler que les effets relatifs de ces ions sur le procédé photocatalytique

peuvent étre variables en fonction du pH dd a la nature zwittérionique du TiO,.

Premiérement, les piégeurs de radicaux diminuent le rendement quantique et ainsi la vitesse
d’oxydation du polluant. Ces piégeurs de trous ou de radicaux réagissent avec ces oxydants selon

'équation chimique suivante (Burns et al., 1999):
Piégeurs + (htou OH") — piégeurs' + (e yg ou OH™) (17)

Tel qu’énoncé dans l'équation 17, les piégeurs de radicaux deviennent eux-mémes des radicaux

capables de réagir avec les composés organiques. L’effet de ces piégeurs de radicaux dépend de leur
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potentiel d’'oxydation, de leur sélectivité et de leur cinétique de réactions. Les anions susceptibles de
jouer le rble de piégeurs de radicaux et de trous sont les ions HCO3/, S0,%, Cl et le PO (Burns et al.,
1999). Néanmoins, ces radicaux (notamment le sulfate) sont moins oxydants que les radicaux
photogénérés (Abdullah et al., 1990). Pareillement, les ions CO3, HCO; et Cl- diminuent le rendement

photocatalytique en réagissant avec les radicaux hydroxyles (Selvam et al., 2007).

Deuxiémement, la compétition pour les sites actifs a la surface implique le déplacement des ions OH',
diminuant par conséquent le trappage des trous par ces ions hydroxyles et réduisant ainsi la séparation
des charges. Par ailleurs, 'occupation de ces sites actifs peut aboutir a I'exclusion des composés

organiques des sites actifs a la surface du photocatalyseur (Burns et al., 1999).

Par allleurs, la formation et la déposition de précipités peuvent en méme temps bloquer les photons et
rendre les sites actifs de la surface inaccessible aux substrats organiques (Burns et al., 1999).

L’effet de certains anions sur le procédé photocatalytique peut varier d’études en études. Par exemple,
Abdullah, Low et Matthews. (1990) ont montré que les anions ClO, et NO;™ n’inhibaient pas I'oxydation
du phénol contrairement aux ions CI" ou un effet prononcé d’inhibition a été observé (Abdullah et al.,
1990). Cependant, Selvam, Muruganandham et Muthuvel. (2007) ont étudié I'effet de certains anions,
fréquemment présents dans les eaux, et ont déterminé que les ions nitrate entrainaient une légére
inhibition de l'oxydation photocatalytique du 4-fluorophénol. Ces auteurs ont classé ces différents
anions selon un ordre décroissant d’effet d’inhibition soit : CO3* > HCO5 > CI > NO5 > SO,* (Selvam
et al., 2007). La principale cause de cette inhibition est I'adsorption de ces ions a la surface du
photocatalyseur (K. H. Wang et al., 1999b). Plus particulierement, Abdullah, Low et Matthews. (1990)
ont mis évidence la rapide et forte adsorption des ions sulfate et phosphate sur le TiO,. Par ailleurs,
Flaig-Baumann dans Abdullah, Low et Matthews. (1990) ont proposé un mécanisme réactionnel
consistant en un échange entre les groupes hydroxylés a la surface du TiO, et le H,PO, (Abdullah et
al., 1990).

Un consensus général tend & admettre que certains cations (Ca®*, Mg, Zn?*) ont un effet négligeable
sur la photocatalyse. Ceci pourrait étre d0 a leur potentiel standard d’oxydoréduction qui les rendrait
peu enclin & oxyder ou & réduire les charges photogénérées. De surcroft, les cations Mn?* et Co**
inhibent la réaction photocatalytique tandis que les ions Cr®* ont un effet néfaste en stoppant celle-ci
(Brezova et al., 1995).

De maniére générale, il est possible d’approximer linfluence dun cation sur le procédé
photocatalytique en comparant les potentiels d’oxydoréduction des métaux en question avec les

potentiels de la bande de valence et de la bande de conduction du TiO, (Yoneyama, 1993).
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En outre, certains auteurs ont rapporté I'effet catalytique des ions Cu®" et Fe®*, pour une gamme de
concentrations. En effet, le fer peut catalyser la réaction de Fenton et de photo-Fenton selon I'équation

chimique suivante (Litter, 1999) :

M® Y+ L H,0,+H* - M™ + OH' + OH™ (18)

Certains auteurs ont mentionné que le cuivre possédait un effet catalytique jusqu’a des concentrations
a 0,1 mM. A des concentrations de cuivre plus basses que 0,1 mM, les ions Cu®* peuvent réagir avec
les électrons jusqu’a une forme réduite élémentaire. Cette forme élémentaire peut a nouveau étre
oxydée pour revenir sous une forme Cu(ll). Ces séries de réactions pourraient diminuer le taux de

recombinaison et ainsi augmenter la production de radicaux hydroxyles (Litter, 1999).

Cependant, & des plus hautes concentrations, le cuivre et le fer inhibent la photocatalyse de plusieurs
fagcons. Premiérement, ces cations sont susceptibles d’absorber les rayons UV et ainsi diminuer le
nombre de photons actifs. De plus, dans ces conditions, ces ions peuvent compétitionner avec
'oxygéne pour les électrons photogénérés dans la bande de conduction ou étre oxydés par les

radicaux hydroxyles ou les trous via la réaction suivante (Litter, 1999):

M®@V* + p,* (OH ) > M™ (19)

En résumé, cette revue de littérature a permis de faire le point sur certains parametres
photocatalytiques : I'effet du type de photocatalyseur (composition et phase cristalline), I'effet des
longueurs d’onde d’activation, I'impact de lintensité lumineuse et I'effet de la qualité de l'eau. Le
photocatalyseur commercial le plus couramment utilisé est le P25. Ce réactif est un mélange de deux
phases cristallines soit 'anatase et le rutile. Le P25 est un semi-conducteur qui est actif dans le
domaine de l'ultraviolet d0 a la différence d’énergie qui sépare ses bandes interdites. Dans le cadre de
cette revue de littérature, il est important de préciser que la photocatalyse est influencée par la turbidité
de l'eau. En effet, la turbidité de I'eau doit étre faible (< 30 UTN) pour que celle-ci ne géne pas la

pénétration des photons.

4.45 Traitement de la CBZ par photocatalyse

D’aprés certaines études de la littérature, 'oxydation photocatalytique de la CBZ semble étre une
technique prometteuse pour réduire le risque lié a la présence de ce polluant dans les effluents. La
photocatalyse permet, dans la plupart des cas, de dégrader efficacement cet antiépileptique. Le
tableau suivant présente les résultats de différentes études ayant appliquées le procédé

photocatalytique (UV, solaire) pour I'élimination de la CBZ des eaux.
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Tableau 25 : Comparaison des différentes études récentes réalisées sur la photocatalyse de la CBZ dans diverses matrices

e f T PR
Conditions expérimentales | Matrice Constantes cinétiques du premier o[rn(:?ﬁ.fj K app» [min“] et temps de demi-vie Dégradation CBZ [%] Références
UV : P25:0,1521 (t¥2 =4,6 min) Solaire : P25 : 0,2005 (t%2 =3,5 min)
[CBZ]o= 8 mgl/L, [TiO2] = Eau . i . . i N (Martinez et al.,
0.5 gL, P(02) = 50 % (viv) | distillée Anatase : 0,1697 (t¥2 =4,1 min) Anatase : 0,0085 (t¥2=>60 min) 2011)
Rutile : 0,1442 (t%2 =4,8 min) Rutile : 0,0088 (t¥2 =>60 min)
120 min, [P25] = 100 mg/L, 74
uv (40 % d’élimination du
COD) .
Eau (- (Achilleos et al.,
pure 2010)
120 min, [P25] = 100 mg/L, 35
Solaire (16 % d’élimination du
COD)
4h, nanofibres de TiO, en 0f ALt (Meng Nan
suspension, UVA 8W, liaélg(s 48,33 pg/L min 40%d e(ljlgl[r;atlon du Chong et al.,
[CBZ] =5 mg/L 2012)
Solaire 1000W et pH 6,5,
[CBZ]=43mg/L, [P25] = | Eay 0,36 min™ (Tusnelda E.
1000 mg/L Milli-Q Doll et al., 2004)
[UV100] = 1000 mg/L 0,025 min™
ghoBzl = 51?5%’(\[3%%?] oo | Eau t4 =187 min, t4=383mn(Com) | (Rizzo etal.,
oL am) milli-Q Kapp = 0,037 min™, Kapp = 0,0181 min™* (COT) 2009)
[CBZ]o = 10 mg/L, [TiO] = Eau (- 100 (Imetal.,
0,5 g/L, 120 min, UVC milli-Q 2012b)
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L’analyse de ce tableau démontre I'hétérogénéité des conditions expérimentales (UVA vs UVC, type de
photocatalyseur, concentrations en photocatalyseur, temps d’irradiation, intensité, matrices) testées et
par conséquent les différents résultats qui en découlent. Ainsi, ces différentes études ne sont pas
directement comparables, mais permettent de présenter les divers résultats présentés dans la
littérature. Dans ces études, les auteurs ont évalué l'effet de plusieurs paramétres (effet de la
concentration en TiO, ou ZnO, effet de I'ajout de H,O,, effet de la matrice, effet de la concentration
initiale de polluant, etc).

Cependant, malgré la trés grande valeur et pertinence scientifiqgue des études réalisées en
photocatalyse et présentées au tableau 25, aucune étude n’a utilisé le photocatalyseur P90. Par
ailleurs, aucune ne traite de I'évaluation de chacun de ces paramétres afin de mener a une optimisation
mathématique et statistique du procédé photocatalytique. Ces points seront étudiés de facon plus
approfondie dans le cadre de ce mémoire.

78



5 HYPOTHESES DE RECHERCHE, OBJECTIFS DE
RECHERCHE ET DEMARCHE EXPERIMENTALE

5.1 Hypothéses de recherche

Les eaux résiduaires traitées par les filieres conventionnelles d’assainissement des eaux contiennent
encore des quantités non négligeables de polluants organiques réfractaires, notamment des résidus
médicamenteux. Au nombre de ces résidus médicamenteux se trouve la carbamazépine (CBZ). Dans
l'optique de limiter I'arrivée de ces divers types de contaminants dans I'environnement, ces eaux usées
résiduaires doivent étre soumises a des traitements plus poussés. C’est dans cette optique que la
technique de photocatalyse a été proposée afin d’améliorer I'efficacité épuratoire lors du traitement des
eaux usées résiduaires. Cette technique d’oxydation devrait permettre de réagir sur les doubles
liaisons -C=C- et attaquer les noyaux aromatiques, composants majeurs des résidus médicamenteux
de type CBZ des eaux usées résiduaires. La photocatalyse est un procédé oxydatif capable de
dégrader un grand nombre de polluants récalcitrants dans les eaux (Choina et al., 2010). L’élimination
des polluants récalcitrants, dans les effluents, grace a la photocatalyse, permettrait de réduire les
risques toxicologiques et écotoxicologiques liés a la présence de résidus pharmaceutiques dans

'environnement.

5.1.1 Hypothese 1l

Dans un tel procédé photocatalytique, les photon-trous (h*gy), générés a la surface du photocatalyseur,
peuvent soit, oxyder directement les contaminants adsorbés a la surface du catalyseur ou oxyder la
molécule d’H,0, aussi adsorbée, pour former des radicaux OH’. Les photoélectrons (), éjectés vers la
bande de conduction du TiO,, sont capables de réagir avec des accepteurs d’électrons tels que
'oxygeéne pour former des especes oxydantes réactives (EORs) (ex. 027, HO;', etc.) qui participent a la
réaction d’oxydation des polluants. Ainsi, grace a ces réactions d’oxydo-réduction, générées par les

radiations lumineuses, les polluants récalcitrants, tel que la molécule de CBZ pourrait étre oxydés.
5.1.2 Hypothése 2
Les procédés de traitement photocatalytique des eaux mettent en jeu des réactions de surface

(catalyse hétérogéne). La structure cristalline (anatase versus rutile), la composition chimique et la

morphologie des matériaux (surface spécifique, porosité, etc.) sont parmi les caractéristiques
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fondamentales qui commandent leur réactivité de surface, et donc leur capacité d’oxydation catalytique
des polluants. Ainsi, l'utilisation de TiO,, dont la capacité photocatalytique serait amplifiée (par la
grande surface spécifique accessible), constitue un élément clé pour oxyder plus efficacement les

contaminants des eaux.
5.1.3 Hypothése 3

Les caractéristiques physico-chimiques de I'eau a traiter sont des parameétres importants a considérer
dans I'étude de faisabilité d’'un procédé d’oxydation avancée. En effet, certains éléments (turbidité, ions
inorganiques, métaux lourds) peuvent influencer, de différentes maniéres, le procédé. Certains anions
(CI', NO3, HCOg, ClO4, SO,%, etc) et cations (Ca®",Cu®, Mn?*", Mg*, Zn%, etc), présents dans les eaux
résiduaires, peuvent soit favoriser des réactions radicalaires, soit étre des piégeurs ou inhibiteurs de
radicaux libres tandis que d’autres n’interférent pas avec le procédé. La présence de ces ions peut
ainsi influencer ['efficacité épuratoire du systéme. Ainsi, déterminer I'effet de certains anions et cations,
a des concentrations représentatives de celles retrouvées dans les effluents, permettrait de mieux

étudier comprendre comment la qualité de I'eau pourrait impacter le procédé.

5.2 Objectifs de recherche

5.2.1 Objectif global

L’objectif global de cette étude est de tester et d’optimiser un procédé d’oxydation photocatalytique
pour le traitement tertiaire des eaux résiduaires contenant des résidus médicamenteux de type

antiépileptique tels que la CBZ,
5.2.2 Objectifs spécifiques

Le premier objectif de ce projet est d’étudier certains paramétres photocatalytiques pouvant avoir un
impact sur le rendement photocatalytique. Ces parameétres sont le type et la concentration en
photocatalyseur commerciaux (P25, P90, PC500, UV100 et STO01), le temps de traitement, le pH, la

concentration en polluant et I'intensité lumineuse.

Le deuxieme objectif est de développer un modéle mathématique et statistique fiable, capable de
prédire en fonction de quatre parametres (pH, concentration en photocatalyseur, concentration en

polluant et le temps), le pourcentage de dégradation de la carbamazépine. Ce modeéle, basé sur une
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méthodologie de plan d’expérience et de plan surface réponse, permettrait notamment d’optimiser le

procédé photo-catalytique pour le traitement de la CBZ.

Le troisieme objectif est d’évaluer I'effet de certains cations métalliques et anions dans le but de

comprendre comment ces éléments affectent le procédé photocatalytique optimisé.

Le quatriéme objectif est de valider les performances épuratoires du procédé photocatalytique sur un

effluent réel de type municipal artificiellement contaminé par la CBZ.

5.2.3 Démarche expérimentale

La premiére partie de cette étude porte sur I'évaluation de certains des parameétres photocatalytiques
appliqués a I'élimination de la CBZ : I'adsorption CBZ-photocatalyseur, le type et la concentration en
photocatalyseur, le pH, le temps de traitement, la concentration en polluant et l'intensité lumineuse. Par
la suite, quatre de ces paramétres ont été sélectionnés, dans le but de modéliser le procédé
photocatalytique via un plan factoriel et un plan central composite. Ces étapes permettent notamment
d’établir la contribution de ces derniers et de procéder a une optimisation du procédé. Puis, les
conditions expérimentales ayant été déterminées par modélisation mathématique et statistique, le
modéele a été vérifié en triplicata afin d’établir la reproductibilité des essais. Subséquemment, I'effet de
certains cations (Cu®, Cr**, Zn?") et anions (NOg3, SO,%) a été testé. Finalement, des tests ont été
effectués avec des effluents réels de type municipal, artificiellement contaminé par la CBZ, dans

I'optique de valider les performances épuratoires du procédé photocatalytique.

5.2.4 Originalité de la démarche expérimentale

De nombreux travaux se sont penchés sur la photocatalyse hétérogene pour ['élimination des
composés pharmaceutiques. Tel qu’énoncé au tableau 25, certains auteurs se sont aussi
particulierement intéressés au traitement de la CBZ par photocatalyse hétérogéne. En revanche,
malgré la qualité de ces études, aucune ne permet d’établir un modeéle prédictif expérimental
employant quatre paramétres photocatalytiques. En outre, ces présents travaux de maitrise mettent
aussi en évidence leffet de la qualit¢ de l'eau, par l'effet de cinq ions, sur le rendement
photocatalytique. Ceci permettant de mieux comprendre comment chacun des éléments influence ce

procédé oxydatif.
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6 METHODOLOGIE

6.1 Préparation des solutions synthétiques

6.1.1 Préparation de la solution synthétique de CBZ

La carbamazépine (CAS # 298-46-4) a été fournie par la compagnie Sigma Aldrich (pureté > 97 %) et
conservée a température piéce. Pour la préparation des solutions de 20 mg/L ou 10 mg/L, des masses
de CBZ de 40 mg ou 20 mg ont été pesées, puis transférées dans une fiole jaugée de 1L ou 2L ou le
volume nécessaire d’eau distillée a été ajouté jusqu’au trait de jauge. Afin de permettre une meilleure
solubilisation de la molécule, la solution était maintenue en agitation (900 rpm) pendant trois jours. La
molécule de CBZ posséde une solubilité relativement faible dans I'eau (112 mg/L). Par ailleurs, dans le
but de s’assurer que la molécule était totalement solubilisée, des lectures d’absorbance ont été
effectuées & partir du 2°™ jour. L’agitation était arrétée lorsque les valeurs d’absorbance de la solution
restaient stables, indiquant que la solubilisation de la CBZ était complétement atteinte. Par la suite,
cette solution était placée a 4°C, dans la chambre froide et conserver pour un maximum de deux

semaines, si celle-ci n’était pas utilisée avant.

Le tableau 26 présente les propriétés physico-chimigues de la CBZ:

Tableau 26 : Propriétés physico-chimiques de la CBZ

Propriétés Références

Formule chimique C1sH12N0 (Zhang, Geil3en, & Gal, 2008)

Formule développée O N O (Zhang, Geil3en, & Gal, 2008)

O)\NHZ

Masse molaire 236,27 g/mol (Zhang, Geil3en, & Gal, 2008)
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(Ferrari, Paxéus, Giudice, Pollio,

Solubilité 112 mg/L ,
& Garric, 2003)
PKa 13,9 (Im, Cho, Kim, & Zoh, 2012)
Log Kow 2,45 (Zhang, Geil3en, & Gal, 2008)

Le « pK, » se définit comme le logarithme de la constante d’acidité « K, ». Le pH (ou pKa) agit sur I'état
protonique des composés (hydrophile ou hydrophobe). Le « log Kow » est le logarithme de la constante
de partition octanol - eau. (LYMAN, 1990).

6.1.2 Préparation des solutions synthétiques (CaS0O,4, CaNOg, CrCls, CuCl,, ZnCly)

Dans le but de simuler des eaux réelles contenant des concentrations variables en anions et cations,
des solutions de CaSO,* 2H,0, Ca(NOs), * 4H,0, CrCl;, CuCl,, ZnCl, ont été respectivement préparées.
Ces réactifs ont été fournis par la compagnie Sigma Aldrich avec une pureté supérieure a 97 %. Ces

composés possedent une trés bonne solubilité dans I'eau.

Des concentrations d’anions (SO,* et NO3) de 10 mg/L et 50 mg/L et 1000 mg/L ont été imposées.
Ces valeurs ont été choisies en considérant les concentrations typiques retrouvées des eaux usées

résiduaires acheminées dans les stations d’épuration municipales.

Par ailleurs, linfluence de certains métaux (Cr**, Cu®* et Zn®") sur l'activité photocatalytique a
également été testée. Ces métaux ont été respectivement ajoutés a la solution synthétique sous forme
de CrCls;, de CuCl, et de ZnCl,. Des concentrations de métaux variant entre 10 pg/L et 5000 ug/L ont

été testées.

6.2 Echantillonnage et caractérisation des eaux usées municipales

Des échantillons d’eaux usées, de type municipal, ont été prélevés a la station d’épuration des eaux
usées de la ville de Saint-Nicolas (Québec). Cette infrastructure recoit les affluents des villes de
Charny, de Saint-Nicolas et de Saint-Rédempteur. La filiere de traitement de cette station se compose
d’'un prétraitement comprenant un dégrillage et dessablage, d’'un traitement primaire caractérisé par

une décantation gravitaire, suivi d’'un traitement secondaire par voie biologique et enfin d’un traitement
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de désinfection aux ultraviolets fonctionnant exclusivement en période estivale. Une représentation

schématique de la station est indiquée a la Figure 24

Réception des Dégrillage Dessablage Bassins
eaux 3 ? > d’accumulation
Y
Rejet a la , Désinfection E Réacteurs
.J PN . .
riviere biologiques
(RBS)

Site d’échantillonnage

Figure 24 : Chaine liquide de traitement de la station d'épuration des eaux usées de Saint-Nicolas

Les effluents utilisés dans le cadre de cette étude ont été prélevés apres le traitement biologique
(RBS). Le volume d’échantillonnage de 20 L a été collecté et stocké dans des contenants en

polypropyléne et conservés a 4°C jusqu’a leur utilisation.

6.3 Photocatalyseurs a base de TiO,

Cing photocatalyseurs commerciaux deTiO, (P25, P90, PC500, STO1 and UV100) ont été testés. Ces
photocatalyseurs ont été fournis par différentes compagnies: le P25 et le P90 ont été fournis par la
compagnie Evonik-Degussa (Parsippany, USA), le PC500 a été fourni par la compagnie Millenium
Crystal (Woodridge, USA), le STO1 a été fourni par la compagnie Ishihara Sangyo Kaisha (Osaka,
Japan) et ’'Hombikat UV100 a été fourni par la compagnie Sachtleben (Duisburg, Germany). Le tableau

27 suivant présente les caractéristiques de ces photocatalyseurs (Masson, 2012).
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Tableau 27 : Caractéristiques de chacun des cing photocatalyseurs utilisés dans ces travaux de maitrise (Masson,

2012)
P25 P90 STO01 uv100 PC500
o A:80 A 90
Composition* (%) A:100 A:100 A :100
R:20 R:10
Tailles de domaines A 22 A 13
de diffraction A:9 A:9 AT
cohérente (nm) R:32 R:23
Sceo (M2.g™) 65 108 171 171 220
Sger (M2.g™) 55 90 312 330 336
VqumeSp(_)lreux 0,12 0,24 0,59 0,22 0,21
(cm°.g™)
Point isoélectrique 6,25 5,5 4.4 5,5 5,25

*NB: Les lettres A et R correspondent respectivement aux deux phases cristallines du TiO; soit I'anatase et rutile.

Les tailles de domaine de diffraction cohérente montrent la taille moyenne des cristallites qui forment le
TiO,. Le parameétre « Sgeo » correspond a la surface théorique, calculée a partir de la masse volumique
« p» (3893000 g/m® pour I'anatase et 4120000 g/m® pour le rutile) et du diamétre moyen des cristallites
« D ». Le terme « Sger » fait référence a la surface spécifique qui est directement liée aux tailles des
cristallites. Cette surface spécifique est mesurée selon la méthode BET, utilisant de I'azote gazeux

(Masson, 2012). Le volume poreux correspond au volume de vide dans I'ensemble du photocatalyseur.

6.4 Montage et caractéristique de la cellule photocatalytique

Les expériences de photocatalyse ont été effectuées dans un cristallisoir d’'un volume de 280 mL (90
mm x 50 mm, surface: 70,9 cm2). Afin d’éviter toute interférence avec la lumiére visible, toutes les
manipulations ont été réalisées dans une structure rectangulaire noire fermée de dimensions 41,5 cm x
40 cm x 26 cm. Pour initier la réaction photocatalytique, trois lampes (Hitachi Ligth Ltd, Chiyoda,
Japon) ont été fixées horizontalement sur un support a l'intérieur de la boite. Ce sont des lampes
monochromatiques, émettant a une longueur d'onde de 365 nm (UVA) et possédant chacune une
puissance de 8,0 W. Une distance de 8,5 cm séparait la surface de la solution (d’'un volume utile de
0,2 L) des 3 lampes (Figure 25). A cette distance, l'intensité de la lumiére a été mesurée avec un
radiométre (DO9721- Delta OHM, Padova, ltalie) et correspondait & une valeur de (15,08 + 0,41 W/m?).
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Figure 25 : Réacteur utilisé comprenant les trois lampes, la plague agitatrice et le mélange réactionnel

Par ailleurs, quelques essais complémentaires ont été réalisés avec un simulateur solaire Suntest
CPS+ (Ontario, Canada) de la compagnie Atlas. Cet appareil permet d'opérer a des intensités
beaucoup plus importantes que le réacteur présenté a la figure 26 et permet de simuler le spectre
solaire. Ce simulateur est muni d’'une lampe au xénon de 1500 W avec un filtre de type «Daylight filter
IR» émettant entre 300 et 800 nm. Ce filtre permet de simuler le rayonnement solaire a air libre. Dans
la plage des longueurs d’onde entre 300 et 400 nm, l'intensité émise est de 30 & 65 W/m?. L'intensité

totale entre 300 et 800 nm correspond, quant a elle, & une intensité de 250 & 750 W/m?2.

f’\’nssnc

\J/ CRSNG

Figure 26 : Simulateur solaire SunTest CPS+
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6.5 Procédure expérimentale

Pour chaque expérience, un volume utile de 200 ml de la solution de CBZ, concentrée entre 5 et 20
mg/L, a été testé dans le cristallisoir de 300 mL. La méme vitesse d’agitation (900 RPM) et agitateur
magnétique ont été utilisés durant toute la durée des expériences et permettait un mélange homogéne
entre la solution et le photocatalyseur non soluble. Par ailleurs, les expériences ont été effectuées en

mode batch a température et pression ambiantes

Pour chaque essai en milieu synthétique (eau distillée + CBZ), la concentration de la solution mére de
CBZ était vérifiée par spectrophotométrie via la courbe étalonnage, dans le but de s’assurer qu’il n’y
avait pas eu de variation dans la concentration. Dans le cas ou une variation de concentration était
observée, le volume de solution mére a ajouter était calculé en conséquence, afin d’obtenir la méme

concentration.

La méme fiole jaugée de 0,2 L a été utilisée durant tous ces travaux pour mesurer le volume
réactionnel. Par ailleurs, pour chaque essai photocatalytique, le P90, conservé a I'abri de la lumiére, a
été pesé avec une balance Mettler Toledo de type XS205 DualRange avec une limite de pesée de 0,1

mg.

Au cours des essais, un premier échantillon était prélevé avant l'ajout du photocatalyseur et en
'absence d'irradiation lumineuse. Ce premier échantillon permettait de valider la concentration initiale
de CBZ visée. Par la suite, un deuxieme échantillon était prélevé aprés ajout du photocatalyseur et en
I'absence d’irradiation lumineuse. Ce deuxiéme échantillon permettait de vérifier I'équilibre d’adsorption
et d’estimer la quantité de polluant adsorbée avant le processus de photodégradation. Ce deuxiéme
échantillon prélevé permettait également d’estimer la concentration résiduelle « Co» de la CBZ avant le
processus de photodégradation. Par la suite, lirradiation lumineuse était imposée et différents
échantillons étaient prélevés au cours du temps (a 15, 30, 60, 90 et 120 min). Les échantillons ont été
prélevés avec une seringue en plastique. Pour chaque essai, ces prélevements étaient conservés au
frais a 4°C, avant la filtration finale, permettant une séparation solide/liquide (séparation de TiO,
insoluble). Celle-ci a été effectuée avec un porte-filtre en stainless, contenant des filtres MF-Millipore
d’ester de cellulose d’'une porosité de 0,45 um. Cette filtration était effectuée en ordre croissant de
concentration, en prenant soin de bien rincer la seringue entre chaque échantillon. Cette filtration, en
ordre croissant, permettait de ne pas contaminer les échantillons. Enfin, les échantillons pouvaient étre

analysés par spectrophotométrie.

L’évaluation de I'effet de l'intensité a été réalisée en faisant varier la distance séparant les lampes de la

surface de la solution a traiter.
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6.6 Méthodologie de plan d’expérience

La méthodologie de plan de surface est une série d’opérations mathématiques et statistiques
permettant le développement et/ou I'optimisation de procédés. Ces plans de surface permettent de
mesurer et d’établir mathématiquement l'influence d’'un nombre défini de paramétres expérimentaux
indépendants sur une réponse globale d’'un procédé (Myers et al., 2009). Les plans de réponse surface
permettent de définir I'effet d’'une variable indépendante, seule ou en combinaison sur le procéde (Bas
et al., 2007). Contrairement a une méthode itérative, ou chaque paramétre expérimental est étudié
individuellement, l'utilisation de plan d’expérience permet d’approcher plus concrétement la relation
mathématique complexe, a travers un modéle, définissant un procédé expérimental a l'aide de

I'équation suivante (Bas et al., 2007) :

n= f (xl » X2, ""xn) (20)

Ou « n » est la vraie réponse, « f »est la fonction de la vraie réponse et « x,» se définie tel que les

variables codées.

Par ailleurs, en ayant établi la relation mathématique décrivant l'influence de chacune des variables
indépendantes sur la réponse d’un procédé, I'optimisation de celui-ci peut étre obtenue. Les calculs
statistiques et mathématiques étant trop compliqués pour étre réalisés manuellement, un logiciel de

modélisation statistique et mathématique Design Expert 7, a été utilisé.

Au cours de ces travaux de maitrise, le plan factoriel et le plan central composite ont successivement

été utilisés.
6.6.1 Plan factoriel

Le plan factoriel (PF) est un plan & deux niveaux « 2% ou k est le nombre de facteurs indépendants.
Les deux niveaux correspondent aux valeurs des bornes de lintervalle sélectionnées pour chaque
paramétre. Ainsi, le logiciel construit, a partir d’'une matrice « 2y, un ensemble d’expérience a réaliser,
ou les niveaux de chaque paramétre (-1; +1) sont combinés les uns avec les autres. Le PF est utilisé,
principalement, au début, d’'une étude de surface réponse, afin d’établir les paramétres indépendants a
optimiser. Grace au plan factoriel, il est possible de connaitre la contribution (%) de chacun des
parameétres sur la réponse expérimentale ainsi que leur interaction mutuelle. Ainsi, une équation
linéaire, tel que présenté ci-dessous, est établie reliant la réponse a chacun des parametres et de leur

interaction respective.
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Y=bo+ X b X;+ T XK by X X; + e (21)

Ou «Y » est la réponse, « by » est la réponse moyenne des essais, « b; » est 'estimation de I'effet
principal du facteur « j » sur la réponse «Y », « b; » se définie comme I'estimation de l'interaction entre
les facteurs « i » et « j » sur la réponse Y (R. Daghrir et al., 2012a). Le plan factoriel comprend 16
expériences représentant les multiples combinaisons aux bornes définies des quatre parameétres

sélectionnés soit le pH (X;), la concentration en CBZ (X;), la concentration en P90 (X;) et le temps (Xy).
6.6.2 Plan central composite

Le plan central composite (PCC) quant a lui, est un plan de surface réponse, qui permet une
optimisation du procédé. Ce plan s’inspire du plan factoriel en ajoutant des essais au centre du
domaine, ainsi qu’aux valeurs extrémes (en dehors des bornes définies pour chaque paramétre). Ce
plan permet de développer une équation quadratique décrivant la réponse en fonction des différents

parameétres et de leur interaction :

Y=bo+ XEibi . X; + Thiby X + TiTEoby. XiX; (22)

Ou « Y » est la réponse, « by » est la réponse moyenne,« b; » est I'estimation de I'effet principal du
facteur « j » sur la réponse « Y », « b; » se définie comme I'estimation de I'effet secondaire d’un
facteur« i» sur la réponse « Y », « b » est une approximation de I'effet d’interaction entre les facteurs
«i»et«j»surlaréponse « Y » (Zaviska et al., 2013). Le plan central composite comporte plusieurs
avantages intéressants tels que la possibilité d’explorer 'ensemble du domaine expérimental, la facilité

d’interpoler la réponse et I'établissement du coefficient d’ajustement (Zaviska et al., 2013). .

6.7 Méthodes Analytiques

6.7.1 Mesures des parametres opératoires

Le pH et la température ont été mesurés grace a un appareil de type Waterproof pH/ DO 300 métre.
Avant chaque utilisation du pH-metre, une vérification de la calibration était effectuée a pH 4, 7 et 10
grace a des solutions fournies par HACH. Si la variation du pH mesurée était supérieure a 0,05 unité

de pH, le pH-meétre était calibré de nouveau.
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La turbidité a été analysée grace a un turbidimétre de marque HACH 2100 N (Figure 27). Avant
'analyse de la turbidité, la calibration était réalisée a <0,1 UTN, 20 UTN, 200 UTN, 1000 UTN et 4000
UTN.

Figure 27 : Turbidimétre HACH utilisé pour les mesures de turbidité lors de I'évaluation du procédé optimisé sur les
effluents

La mesure de la couleur vraie a été analysée par spectrophotométrie UV-Visible grace a une méthode
d’analyse développée par le Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Québec. La
coloration d’'une eau peut étre d’origine naturelle (éléments métalliques, matiéres humiques, etc.) ou
soit associée a sa pollution (composés organiques colorés synonymes de la présence de composés
dissous). La coloration de I'eau peut étre causée par la présence de minéraux naturels comme le fer, le
manganése, par les composés organiques et inorganiques. Cette méthode analytique utilise une
solution mére a 500 unités de couleur vraie composée d’acide chlorhydrique concentré, de
chloroplatinate de potassium et de chlorure de cobalt. Puis, des solutions étalons sont préparées entre
5 et 100 UCV avec un blanc composé d’eau distillée. Les échantillons & analyser sont lus au
spectrophotometre UV-Visible grace a la courbe d’étalonnage établie a 400 nm. La procédure complete
peut étre retrouvée sur le site du Centre d’Expertise en Analyse Environnementale (Centre d'Expertise
en Analyse Environnemental, 2012).
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6.7.2 Mesures du carbone organique

L’analyse du carbone organique dissous est effectuée par un analyseur de carbone organique total
Shimadzu TOC-VCPH utilisant une méthode COD 410.2. Cette méthode posséde une limite de
détection de 0,05 ppm et une gamme de travail entre 0 et 5 ppm. Lors de cette technique d’analyse, le
carbone organique dissous subit une décomposition en CO, sous l'effet d’'un catalyseur de platine
chauffé a 720°C. Premierement, les échantillons sont acidifiés avec du HCI puis dégazés pendant 7
minutes avant la mesure dans le but d’enlever le carbone inorganique dissous potentiellement présent
(et par le fait méme le carbone organique volatile). Ceci permet par conséquent d’analyser que le

carbone organigue non volatile (NPOC).

La solution mére de carbone organique a 1000 ppm est préparée en pesant 2.125 g de KHCgH,O, et
dans une fiole jaugée de 1000mL contenant de 'eau ultra-pure ELGA, ajustée a pH 2 avec de l'acide
sulfurique concentré. Les étalons d’'une concentration de 0.0, 1.0, 2.5 et 5.0 mg/L sont dilués a partir de

la solution mére. Les étalons frais doivent étre préparés tous les jours.

6.7.3 Mesure de la CBZ par Spectrophotométrie

La concentration de CBZ a été facilement mesurée par spectrophotométrie grace a un
spectrophotométre UV-visible (Cary50 MPR, Varian, Canada) avec une cellule optique en quartz(1 cm)
tel que présenté a la figure 28. La quantification de cette molécule a été effectuée au maximum
d’absorbance a 284 nm. Premiérement, une courbe d’étalonnage permettant d’établir I'équation
décrivant I'absorbance en fonction de la concentration a 284 nm a été réalisée entre 0 et 20 mg/L avec
un coefficient de corrélation supérieur a 0,99. Le blanc utilisé était composé d’eau distillée uniquement

lorsque des solutions de CBZ et d’eau distillée étaient utilisées.

Pour chaque essai, un balayage des longueurs d’'onde entre 200 et 400 nm a été effectué, afin de
mieux contrdler et visualiser le changement du pic d’absorbance en fonction du temps. Par ailleurs, un
balayage permet aussi de vérifier I'apparition de sous-produits intermédiaires de dégradation de la
CBZ. La dégradation de la CBZ ayant été étudiée en fonction du temps, les échantillons ont été lus en
ordre croissant de concentration afin de ne pas entrainer de contamination des concentrations
supérieures. De plus, entre chaque mesure, la cellule en quartz de 1 cm était rincée plusieurs fois avec

de I'eau distillée.
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Figure 28 : Photographie du spectrophotomeétre UV-visible utilisé pour quantifier la CBZ

6.7.4 Mesure de la CBZ et de ses sous-produits par LC/MS-MS

Dans le cadre de ces travaux, un LC-MS/MS (Finnigan Surveyor LC Pump Plus et Autosampler Plus) a
été employé afin de quantifier la CBZ et ses sous-produits de dégradation (acridine et Il'acide
anthranilique) mais aussi pour détecter, en mode scan, I'apparition de composés inconnus, et ce, a
'échelle des microgrammes par litre. Les analyses au LC ont été effectuées en utilisant une colonne
chromatographique Hypersil Gold CI8 (100 mm x 2,1 mm x 3 pm). Un flux isocratic & 0,3 ml/min
pendant 5 minutes avec un éluant composé de A : 40 % eau, 0,1 % acide formique et de B: 60 %
aceétonitrile 0.1 % d’acide formigue a une pression attendue de 1600 psi. La détection a été effectuée
grace a un systeme MS/MS (TSQ Quantum Access Mass Spectrometer) utilisant une interface
électrospray (ESI) en mode d’ionisation positive en mode d’opération «Selected Reaction Monitoring
(SRM)». L'analyse se déroule a une température de 300 °C avec un voltage de 4500 V. Chaque
échantillon aqueux a été dilué d’'un facteur deux afin d’obtenir une matrice composée de 50 % d’eau —
50 % Méthanol. La courbe étalon a aussi été realisée dans une matrice similaire. Les limites de
détection de la CBZ, de I'acridine et de I'acide anthranilique sont de 0,1 ug/L. La figure 29 présente le

LC-MS/MS utilisé lors de ces travaux.
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Figure 29 : LC-MS-MS utilisé lors de ces travaux pour des dosages de CBZ et de ses sous-produits

6.7.5 Mesure de la concentration des radicaux hydroxyles (Méthode utilisant RNO)

La molécule p-nitrosodimethylaniline (RNO) est utilisée afin de quantifier de maniére indirecte certaines
espéces oxydantes réactives (EORS) telles que les OHs, O; et h*. En effet, cette molécule est
spécifiquement dégradée par les radicaux hydroxyles, 'ozone et les trous et n’est pas attaquée par les
'0,, 0,° et H,0,. L’ozone n’est pas une espéce oxydante majoritaire produite lors de la photocatalyse
contrairement aux radicaux hydroxyles et aux trous qui sont majoritairement formés. Par conséquent,

cette méthode permet de quantifier indirectement la somme de ces deux espéces oxydantes.

Afin de quantifier la disparition de la molécule de RNO grace a 'attaque radicalaire, une courbe étalon
a été effectuée (Absorbance = [ (concentration)). Grace a cette courbe, il est possible d’obtenir la
dégradation de la RNO en fonction du temps et de connaitre ainsi le taux de production d’espéces

radicalaires grace aux équations suivantes:

.= dIRNO] _

= k[RNO] (23)

In=2 =kt (24)
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Ou « r » : taux de production d’espéce radicalaire (OHs, O3, h*), « [RNO] » : concentration en p-

nitrosodimethylaniline et « k »: constante de vitesse du premier ordre, « t » : temps [min].

La solubilisation de la RNO a été effectuée dans une solution tampon de 1 L composée de 600 mL
d’'une solution NaHPO, (9,45 g/L) et de 400 mL d’une solution KH,PO, (9,06 g/L). Puis, la solution
tampon a été ajustée a pH 7 et la RNO a été ajoutée pour une concentration finale de 49,4 mg/L. La
solution a été agitée pendant 2 heures afin de permettre une dissolution complete. Puis, celle-ci a été
conservée a l'abri de la lumiére afin que cette molécule ne puisse étre dégradée. Pour chaque
expérience, une dilution de la solution mére de RNO a été effectuée, afin d’obtenir une concentration
finale de 2 mg/L. Cette concentration précise a été testée, car cette molécule ne peut étre quantifiée
par spectrophotométrie, a des concentrations supérieures telles que 10 mg/L. Cependant, cette
concentration permet d’approximer la quantité d’espéces radicalaires formées. Par conséquent, une

courbe étalon a été effectuée entre 0,75 mg/L et 3 mg/L ayant comme blanc la solution tampon.
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7 RESULTATS ET DISCUSSIONS

Ce chapitre sera divisé en trois sections distinctes. La premiéere partie présentera les résultats
de l'optimisation par méthode itérative ou certains paramétres photocatalytiques (type et
concentration de photocatalyseur, effet du pH, effet de la concentration en CBZ et effet de
lintensité) ont été étudiés. Puis, la seconde partie détaille la modélisation statistique et
mathématique réalisée avec le logiciel Design Expert 7®. La réalisation d’un plan factoriel et
d’'un plan central composite permet la détermination des conditions optimales de dégradation de
la CBZ. Enfin, la troisiéme partie portera sur I'étude de I'effet de certains cations et anions en

conditions optimales puis I'application de celles-ci, au traitement des effluents secondaires.

7.1 Méthode itérative

7.1.1 Type de photocatalyseur

Afin de déterminer le photocatalyseur le plus efficace pour la dégradation de la CBZ, cinqg
catalyseurs (P25, P90, PC500, UV100, ST01) a base de TiO,, ont été utilisés. Le dioxyde de
titane, comparativement a d’autres semi-conducteurs, a un plus faible taux de recombinaison.
Ceci lui confére une trés nette supériorité, car il a été rapporté que les paires d’électrons-trous
photogénérés nécessitent un temps de 0,1 ns pour initier des réactions d’oxydoréduction (Yu et
al., 2002).

Pour chaque photocatalyseur, le temps d’atteinte de I'équilibre a été étudié. En effet, il est
important qu’'un équilibre soit établi afin de maximiser la quantité de CBZ qui sera adsorbée a la
surface du photocatalyseur. De fagon générale, une adsorption du réactif donne lieu a une
meilleure dégradation photocatalytique (Xiong et al., 2011). L’équilibre est atteint lorsque la
concentration résiduelle en CBZ dans le surnageant est stable. Ce phénomeéne est illustré a la

figure suivante en utilisant le photocatalyseur STO1.
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Figure 30: Concentration résiduelle en CBZ dans le surnageant en fonction du temps d’adsorption avec le
STO1 ([CBZ]= 10 mg/L, pH 7, [TiO2] =1 g/L)

Le tracé de ces courbes, pour chacun des photocatalyseurs, permet d’établir le temps

d’adsorption nécessaire pour atteindre I'équilibre d’adsorption entre le polluant CBZ (présent

dans la phase liquide) et I'adsorbant (TiO,). Le tableau suivant présente les résultats pour les

cing semi-conducteurs ainsi que les pourcentages de polluant adsorbés.

Tableau 28 : Essais d'adsorption pour chacun des photocatalyseurs avec 1 g/L de TiO, avec [CBZ] = 10 mg/L

apH7
Temps d'atteinte de Pourcentage de Seet
Photocatalyseurs | I'équilibre d’adsorption CBZ adsorbé (Masson, 2012)

[min] [%] (m*g)
P25 30 6 55
P90 40 7 90
PC500 40 6 336
uv100 70 11 330
STO1 70 12 312
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Le tableau 28 permet d’observer que le pourcentage de CBZ adsorbé est d’autant plus
important lorsque le temps d’équilibre augmente. Cette observation est directement reliée a
certaines caractéristiques propres aux photocatalyseurs, telles que la surface spécifique (Sger)
et la surface géométrique (Sgeo). La surface spécifique (Sget) est mesurée grace a la méthode
BET, ou du gaz N, est employé afin d’obtenir des isothermes d’adsorption et de désorption.
Cette propriété est un des facteurs clés définissant I'efficacité d’'un photocatalyseur (Hanaor et
al.,, 2011). La surface spécifique est directement proportionnelle aux nombres de sites actifs
(Ryu et al., 2007). En présence d’espéces réactives sur la surface du photocatalyseur, les
charges photogénérées peuvent étre transférées aux molécules adsorbées (O,, OH’, H,0) pour
former des radicaux. Ainsi, un catalyseur efficace doit aussi étre capable d’adsorber une haute
densité d’espéces a sa surface (Hanaor et al., 2011). Par conséquent, plus un photocatalyseur
possede un grand nombre de sites actifs, plus une grande quantité de polluant pourra étre
adsorbée et donc étre potentiellement oxydée directement ou dégradée indirectement (via
l'action des radicaux). Les photocatalyseurs de TiO, de type anatase, soit le ST01 et 'UV100,
montrent des pourcentages d’adsorption et des temps d’équilibre plus élevés. Ceci pourrait étre
di a leur surface spécifique plus importante, capable ainsi d’adsorber plus de CBZ. En
comparaison, le P90 et le P25 caractérisés par une Sger plus faible ont une plus faible capacité
d’adsorption (6 % et 7 %).

Les figures 31 et 32 présentent les concentrations résiduelles de CBZ en fonction du temps
pour chacun des photocatalyseurs et sont regroupées en fonction de leur composition en rutile
et anatase. Celles-ci comparent la photocatalyse, I'adsorption et la photolyse pour les cinq

réactifs a base de TiO.,.

P25
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Figure 31 : Comparaison de la photolyse (DP), de I'adsorption (AD) et de la photocatalyse (PC) pour les deux
photocatalyseurs P25 et P90, composés de différents ratios d’anatase et de rutile
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Figure 32 : Comparaison de la photolyse (DP), de I'adsorption (AD) et de la photocatalyse (PC) pour les trois
photocatalyseurs PC500, UV100 et ST01 composés uniquement d’anatase

Ces graphiques indiquent que I'adsorption (utilisation du photocatalyseur dans I'obscurité) et la
photolyse (utilisation des UVA seuls) ne permettent pas d’éliminer de maniére significative la
CBZ, comparativement a la photocatalyse. Tel que démontré par Achilleos et al. (2010), la
photolyse ne permet pas de dégrader significativement la molécule de CBZ. Ces auteurs ont
établi que la photolyse (UVA) permettait d’éliminer 7 % de la concentration initiale de CBZ,
pendant 120 min d’irradiation (Achilleos et al., 2010). En outre, l'utilisation d’'UVC, des
longueurs d’onde plus énergétiques que les UVA, ne permet pas non plus de dégrader
significativement ce polluant durant 60 min. Cependant, ces derniers auteurs ont déterminé que

ce polluant pouvait étre complétement dégradé, par les UVC, en 12 h (Im et al., 2012b).

Quant a elle, la photocatalyse, combinant la lumiére et un photocatalyseur, permet de dégrader
significativement la CBZ (Achilleos et al., 2010). Les performances épuratoires varient selon les

photocatalyseurs utilisés. Le P90 et le P25 indiquent les meilleurs résultats. La figure 33
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présente une comparaison photocatalytique des cinq photocatalyseurs étudiés apres 30 min
d’irradiation.

80 1 90®%wA
10 % R 80 % A
70 20 % R

60 100 % A

50
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Dégradation [%]

20

10

P90 P25 PC500 STO01 UVv100

Figure 33: Comparaison de l'efficacité des cingq photocatalyseurs pour la dégradation de la CBZ ([CBZ] = 10
mg/L, [TiO2] =1 g/L, pH7)

Les photocatalyseurs (P90 et P25) ayant une structure cristalline mixte (anatase et de rutile)
indiquent un meilleur rendement photocatalytique que les photocatalyseurs ayant seulement
une structure cristalline de type anatase. La littérature révele cependant une forte activité
photocatalytique de la phase cristalline anatase comparativement a la phase rutile (R. Daghrir
et al., 2012b). En effet, 'anatase posséderait une plus grande affinité pour les molécules
organiques [9]. Par ailleurs, 'anatase serait plus stable et posséderait un taux de recombinaison
plus faible que le rutile (Hurum et al., 2003).

Il a été avancé, dans la littérature, que la combinaison d’anatase et de rutile permettrait un effet
synergique, favorisant la dégradation des polluants. La synergie pourrait étre due a une
séparation des charges générées (h'/e) prévenant ainsi la recombinaison. Cette derniére est
considérée comme ['étape limitante de la photocatalyse, car chaque événement de
recombinaison donne lieu a une perte des trous et des électrons crées, générés grace a
'absorption de photons. Le phénoméne physique et chimique permettant d’expliquer cette
synergie ne fait pas parfaitement consensus dans la littérature. Cependant, plusieurs études
récentes font état de l'importance de la phase cristalline rutile dans cette séparation des

charges. La figure 34 présente deux des modeéles proposés, dans la littérature.
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Figure 34 : Schématisation du mécanisme de séparation des charges photogénérées. Le mécanisme A
correspond a I'ancien modéle de séparation des charges versus le nouveau mécanisme B
proposé par Hurum et al. 2003 (Hurum et al., 2003)

Selon la figure 34, dans le mécanisme B, les électrons photogénérés (bande de conduction) du
rutile tendraient a migrer vers la bande de conduction de l'anatase, tandis que les trous
resteraient dans le rutile (Hurum et al., 2003). Cette migration électronique préviendrait toute
recombinaison, augmentant ainsi le rendement photocatalytique. Ainsi, cet effet synergique
pourrait expliquer la supériorité du P90 et du P25 sur le PC500, le ST01 et 'UV100.

La détermination de la cause de la supériorité d’'un photocatalyseur sur un autre peut étre
ardue, car de nombreuses caractéristiques peuvent avoir une influence sur le rendement
photocatalytique. Cependant, des caractéristiques telles que la surface spécifique, la
recombinaison des charges, la dynamique de transfert des charges interfaciales, la taille des
particules, la cristallinité, etc. peuvent avoir une influence (Ryu et al., 2007). Par exemple, une
comparaison des surfaces spécifiques des cinqg réactifs (Sget pos = 55 m2.g'1, SgeT P90 = 90 mz.g'l,
Seet stor = 312 m2.g™, Sger uvioo = 330 M2.g™ et Sger peseo = 336 m2.g™7) pourrait laisser entrevoir
une meilleure efficacité pour les photocatalyseurs a base d’anatase. Cependant, dans le cadre
de ces travaux, ce n’est pas le cas. Il a été rapporté dans la littérature qu’une plus grande

surface spécifique n’est pas nécessairement corrélée a un meilleur rendement épuratoire (Ryu
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et al., 2007). Par ailleurs, I'activit¢ d’'un photocatalyseur est aussi influencée par le type de
substrat testé. Une étude réalisée par Ryu. J et Choi W, (2008) ont montré que l'activité
photocatalytique variait en fonction du polluant testé. Ces auteurs ont étudié huit types de
substrats (aromatique, acide organique, amine, chloro-hydrocarbone, colorants, surfactant,
alcool, ions inorganiques) avec huit photocatalyseurs (dont 'UV100 et le ST01) a base de rutile,
d’anatase et des ratios de ces deux phases cristallines. Dans cette étude, 'UV100 et le STO1
démontrent des rendements photocatalytiques supérieurs pour les acides organiques que pour
les composés de type aromatique ou comprenant un groupement azoté (Ryu et al., 2007) tel
que les groupes fonctionnels qui composent la CBZ. Ce manque d’affinité pour ces
groupements pourrait étre l'une des raisons pour lesquelles [lefficacité épuratoire est
relativement faible, lorsque les photocatalyseurs UV100 et STO1 sont utilisés pour la
dégradation de la CBZ.

La comparaison des cinq réactifs (P90, P25, UV100, ST01, PC500), selon leur rendement
photocatalytique, exprimée par la figure 33 est uniguement valable pour la CBZ ou certains
polluants similaires d’'un point de vue chimique. Ainsi, cette comparaison photocatalytique ne

peut étre extrapolée a d’autres polluants.

7.1.2 Cinétique de dégradation photocatalytique de la CBZ

D’'une fagon générale, la dégradation des polluants a travers un procédé photocatalytique se
comporte selon le modéle de Langmuir-Hinshelwood (L-H) (Herrmann, 2010). Il est cependant
important d’identifier le modéle cinétique afin de comparer justement l'influence des paramétres
photocatalytiques a travers les cinétiques de dégradation. Le graphique, présenté a la figure 35,
a été effectué afin de déterminer si le modeéle cinétigue de L-H pouvait étre appliqué a la
dégradation photocatalytique de la CBZ. Ce modele se caractérise par une augmentation de la
vitesse de dégradation en fonction de la concentration de polluant, jusqu’a l'atteinte d’un
plateau (Meng Nan Chong et al., 2012, Meng Nan Chong et al., 2010, Malato et al., 2009).
L’apparition d’'un plateau, caractéristique d’'un isotherme (Tusnelda E. Doll et al., 2004) est
causée par la saturation de la surface du photocatalyseur en polluant (Malato et al., 2009). Le
graphique ci-dessous permet de justifier les calculs cinétiques de dégradation (Kapp, k et K)
effectués dans ce mémoire, en démontrant que le modéle L-H peut s’appliquer a la dégradation
de la CBZ.
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Figure 35 : Vérification du modeéle de Langmuir-Hinshelwood représentant la vitesse de dégradation
photocatalytique en fonction de la concentration initiale en CBZ

Le modele L-H se définit mathématiquement de la fagcon suivante :

dac
r=_E=kr x =

k, KC

1+KC (25)

Ou « r » est la vitesse de réaction photocatalytique qui est proportionnelle a la fraction de
surface couverte par le polluant « 6, », « k,» correspond a la constante de vitesse de réaction, «
C » est la concentration en polluant et « K » est la constante d’adsorption de Langmuir.
L’application de cette équation est valable si les conditions suivantes sont respectées: (i) le
systéme réactionnel est un équilibre dynamique; (ii) la réaction se produit a la surface et; (iii) la
compétition entre le polluant et ses intermédiaires de dégradation n’est pas limitante. Cette
équation démontre I'importance de I'adsorption lors de I'application du procédé photocatalytique
(Meng Nan Chong et al., 2010). La constante de vitesse « k » permet d’exprimer la vitesse de
génération des radicaux hydroxyles et superoxyde, est fonction du flux de photons absorbés, de
la compétition des intermédiaires de dégradation et des effets de transport de masse. La
constante de vitesse « K » représente la capacité d’adsorption du photocatalyseur (Meng Nan
Chong et al., 2012) (Meng Nan Chong et al., 2010).

Lorsque les concentrations en polluant sont faibles (mM), I'équation 25 peut étre écrite comme
suit (Meng Nan Chong et al., 2010):

r=%-k KC=k

= app € (26)
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Le réarrangement et l'intégration de cette équation conduisent & un modele de dégradation de
pseudo-premier-ordre tels que définis ci-dessous (Meng Nan Chong et al., 2010) :

'“cio =k, Kt= kgppt @7
7.1.3 Effet de la concentration en photocatalyseur

La concentration en photocatalyseur est un parameétre trés important a évaluer pour un procédé
photocatalytique. La figure 36 présente I'évolution de la constante cinétique pour les trois

photocatalyseurs (PC500, UV100 et STO1) uniguement constitués de la phase cristalline
anatase
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Figure 36 : Comparaison des constantes de vitesse a 365 nm avec [CBZ] = 10 mg/L en fonction de la
concentration en UV100, ST01 et PC500 (composés uniquement d’anatase)

La figure 37 montre I'évolution de la constante de vitesse de dégradation de la CBZ pour deux
photocatalyseurs (P90 et P25)
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Figure 37 : Evolution de la constante de vitesse du premier ordre en fonction de la concentration en
photocatalyseur P25 et P90 (composés de différents ratios d’anatase et de rutile)

Pour chacun de ces réactifs, a base de TiO,, une augmentation de la constante de vitesse
apparente peut étre observée en fonction de la concentration en photocatalyseur. En effet, en
appliguant une concentration de TiO, plus importante, plus de photons peuvent étre absorbés
et donc plus de radicaux peuvent étre formés. Par ailleurs, une quantité supérieure de CBZ peut
étre adsorbée a la surface du photocatalyseur. Ces deux facteurs tendent ainsi a faire
augmenter la vitesse de dégradation. Cependant, la dégradation de la CBZ est favorisée
jusqu’a une certaine valeur optimale de concentration en TiO,, qui est propre a chaque
photocatalyseur (1 g/L pour le P25, PC500 et le STO1 et 1,5 g/L pour le P90).Cependant, le
photocatalyseur UV100 semble démontrer un comportement particulier avec des constantes de

vitesse similaires pour des concentrations de 0,5 g/L et de 0,8 g/L.

Ainsi, un dosage adéquat de ce paramétre permet de maximiser la génération de radicaux
grace a l'absorption de photons (Chao-Meng Dai et al., 2012). Le tableau suivant permet de
comparer les temps de demi-vie de la CBZ pour chaque photocatalyseur commercial utilisé

dans les meilleures conditions.
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Tableau 29 : Temps de demi-vie « ty, » de la CBZ en conditions optimales pour chacun des photocatalyseurs
(ICBZ] =10 mg/L, pH 7)

Concentration tue
Composition relative en anatase
Photocatalyseurs Optimale (A) et rutile (R)
[9/L] min] [%]
P90 15 15 A=90% R=10%
P25 1 20 A=80% R =20%
PC500 1 27 A =100 %
STO01 1 40 A =100 %
UVv100 0,8 50 A =100 %

Cependant, l'application d’'une concentration supérieure induit une turbidité a lintérieur du
réacteur, réduisant ainsi la quantité de photons efficaces pouvant initier la séparation de
charges (e/h") (Chao-Meng Dai et al., 2012). Ce fait pourrait expliquer cette baisse de la
constante de vitesse observée pour le P25, P90, ST01, 'UV100 et PC500.

L’étude de la concentration en photocatalyseur permet ainsi de déterminer la concentration
optimale, a appliquer pour le réacteur photocatalytique utilisé. Par contre, il est important de
mentionner que ces résultats sont en corrélation directe avec les parametres opératoires tels
gue sa géométrie du réacteur, la position de la lampe, le flux radiant, etc (Meng Nan Chong et
al., 2010). Par conséquent, ces conditions optimales sont valables pour le réacteur utilisé et

pourraient étre différentes si les paramétres opératoires étaient modifiés.

L’analyse du tableau 29, présenté ci-dessus, permet de confirmer la supériorité des catalyseurs,
a base d’un certain ratio d’'anatase et du rutile. Ceux-ci seront ainsi sélectionnés pour la suite

des travaux.
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7.1.4 Effetdu pH

Le pH est un parameétre tres important dans le traitement photocatalytique, particulierement
pour I'adsorption. En effet, celui-ci influence l'ionisation du polluant et du photocatalyseur. Il est
ainsi important d’évaluer, dans le cadre de ces travaux, comment ce paramétre affecte le
rendement photocatalytique. La figure 38, ci-dessus, présente le pourcentage de dégradation
de la CBZ et la constante de vitesse du premier ordre (Kap,) €n fonction du pH initial.
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Figure 38 : Evolution de la constante cinétique du P25 en fonction du pH initial (réalisé avec [P25] = 1 glL,
[CBZ] =10 mg/L, 60 min de traitement)

L’analyse de la figure 38 permet de constater que la dégradation de la CBZ est plus efficace
pour des valeurs de pH (entre pH 5,0 et 8,0), situées autour du point isoélectrique du P25. Le
point isoélectrique (PZC) du P25 est d’'une valeur de 6,25 (Masson, 2012).
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La figure 39 présente les constantes de vitesse apparentes et les pourcentages de dégradation

en fonction du pH initial pour le P9O.
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Figure 39 : Pourcentages de dégradation et évolution des constantes de vitesse en fonction du pH initial
(réalisé avec [P90] = 1,5 g/L[CBZ] = 10 mg/L, 60 min de traitement)

Cette figure montre que le processus de dégradation de la CBZ est plus efficace pour des
valeurs de pH (entre pH 4 et 6), situées autour du PZC du P90 (PZC = 5,5) (Masson, 2012)..

Il est a mentionner que durant ces expériences, une légére variation de pH a été observée,

aprées les 90 min d’irradiation, avec une valeur maximale d’'une unité de pH.

Le pH influence la charge sur les particules de TiO,, la taille des agrégats et les positions des
bandes de conductance et de valence (Malato et al., 2009). L’état d’ionisation du TiO, varie en

fonction du pH tel qu'illustré par les équations suivantes (Malato et al., 2009):

TiOH," & TiOH+H* (pH < PZC) (28)
TiOH < Ti0O~ + H* (pH > PZC) (29)

Les constantes d’équilibre de ces réactions sont pKrion2 = 2,4 et pKrion = 8,0, avec une
abondance relative de ces formes en fonction du pH: TiOH = 80 % entre les pH 3 < pH < 10;
TiO" 2 20 % si le pH >10 et TiOH," 2 20 % quand le pH < 3 (Malato et al., 2009).Le point

isoélectrique permet d’estimer I'état d’ionisation de la molécule de TiO, de part et d’autre de ce
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pH. En effet, pour des pH plus acides que le PZC (Im et al., 2012b), la particule de TiO, sera
chargée positivement et lattraction sera favorisée pour les molécules anioniques. Le
photocatalyseur sera chargé négativement pour des valeurs de pH plus basiques, qui tendent &

favoriser I'adsorption des molécules cationiques.

Le P90 et le P25 semblent se comporter de fagon similaire en fonction du pH initial. Ces deux
photocatalyseurs possédent une meilleure efficacité photocatalytique autour de leur point
isoélectronique (PZCp,s: 6,25 et PZCpgo: 5,5 (Masson, 2012)). De part et d’autre de ces pH, les
capacités épuratoires diminuent. La CBZ posseéde une constante de dissociation (pK,) d’'une
valeur de 13,9. Pour des valeurs de pH testées (valeurs comprises entre pH 3 et 10), la CBZ
reste sous une forme moléculaire (sous une forme protonée) (Im et al., 2012b). Ainsi, cette
molécule n’est pas initialement ionisée dans nos conditions opératoires. Daghrir. R, Drogui. P et
El Khakani. M. A, (2013) ont étudié l'influence du pH sur la photoéléctrocatalyse de la CTC
(chlortétracycline) et ont démontré qu’a un pH approximatif de 6, une attraction électrostatique
entre la forme zwiterronique du CTC et la forme positive du TiO, est possible (R. Daghrir et al.,
2013h). Par conséquent, une meilleure oxydation de I'antibiotique a été observée. Cependant,
un tel raisonnement ne peut étre appliqué a la carbamazépine en raison de son pK, élevé. Il
est, par contre, possible d’évoquer une meilleure affinité entre la CBZ et le photocatalyseur a
des pH relativement proches du PZC de ce dernier. En considérant que I'état d’ionisation de la
CBZ ne change pas, il est plus probable que la meilleure affinité puisse étre expliquée par les

charges présentes a la surface du P90 ou du P25..

7.1.5 Effet de la concentration en CBZ

La concentration en polluant peut faire grandement varier le procédé photocatalytique.
L’évaluation de limpact de la concentration en CBZ sur le rendement épuratoire est étudiée

dans cette section. La figure 40 présente la dégradation de la CBZ en fonction du temps pour

différentes concentrations.
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Figure 40 : Effet de la concentration en polluant sur la dégradation photocatalytique en fonction du temps
d’irradiation (pH 5, [P90] = 1,5 g/L)

Plusieurs auteurs ont démontré expérimentalement la dépendance de la vitesse de réaction
photocatalytique vis-a-vis de la concentration initiale en polluant (Meng Nan Chong et al., 2010,
Meng Nan Chong et al., 2009a, R. Daghrir et al., 2013a, Chao-Meng Dai et al., 2012). La figure
40 ci-dessous permet d'illustrer ce phénomeéne. En effet, pour un méme temps d’irradiation de
60 min, des pourcentages de dégradation de 100 %, de 91 %, de 80 % et de 65 % ont été
obtenus en utilisant respectivement des concentrations initiales 5 mg/L, 10 mg/L, 15 mg/L et 20
mg/L. La dégradation photocatalytique de CBZ est d’autant plus rapide que la concentration
initiale en CBZ est faible. Ceci a également été mis en évidence par Im et al. (2012) avec la
CBZ et du P25. L’augmentation de la concentration initiale en polluant pourrait simultanément
saturer la surface du TiO, (Im et al., 2012a) et diminuer I'efficacité photonique, entrainant ainsi
une désactivation du photocatalyseur (Saquib et al., 2003). Par ailleurs, en employant de plus
fortes concentrations, une compétition pour les sites actifs pourrait se produire entre la CBZ et

ses intermédiaires de dégradation avec les radicaux hydroxyles (Qinhai Hu et al., 2008).

Cette dépendance entre la constante de vitesse du premier ordre et la concentration en polluant

peut aussi étre exprimée a travers le graphique suivant :
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Figure 41 : Influence de la concentration en CBZ sur la constante de vitesse apparente du premier ordre

La figure ci-dessus permet de constater la relation linéaire, entre la constante de vitesse
apparente et la concentration en CBZ. Une courbe linéaire similaire a aussi été obtenue par Im
et al, (2012) aux mémes concentrations (5, 10, 15 et 20 mg/L). Cependant, ces auteurs ont
déterminé des constantes plus élevées en raison de l'utilisation d’'UVC, longueurs d’onde

beaucoup plus énergétiques que les UVA utilisés.

En faisant varier la concentration en CBZ, il est possible de déterminer les constantes « Kygs »
et « k ». Une équation linéaire équivalente au modele de Langmuir-Hinselwood peut étre
utilisée pour déterminer expérimentalement et graphiquement ces constantes. Cette équation

est présentée ci-dessous (Meng Nan Chong et al., 2009a) (Im et al., 2012b) :

= &t T T (30)

En exprimant graphiquement I'équation 30, il est possible de déterminer les constantes « Kcgz »
et

« k » (Tusnelda E. Doll et al., 2004, Im et al., 2012b). Une régression linéaire a été effectuée
avec la méthode des moindres carrés avec un intervalle de confiance de 95 % grace au logiciel
Excel. La méthode des moindres carrés permet d’effectuer une régression linéaire de type « y =
Bo + B1 * X » et permet ainsi d’estimer les coefficients B, et B;. Par ailleurs, cette méthode

statistique permet de minimiser I'écart total entre les données de I'échantillon et celles calculées
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par le modele (Duchesne, 2012). Le graphique ci-dessus présente la droite de régression
linéaire exprimant la relation entre linverse de la vitesse de dégradation et linverse de la

concentration initiale en CBZ

9 -
8 7 _o_Y
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£6 - Prévisi
=—{J— Prévisions
=5 - y = 21,835x + 2,7222 our Y
£ R2 = 0,9986 P
X4 ’
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Figure 42 : Inverse de la vitesse de réaction initiale en fonction de I'inverse de la concentration initiale en
CBz

Les coefficients « By », représentant 'ordonnée a l'origine, permettent d’obtenir le « k™ » tandis
que le coefficient « B, » correspond & la pente de la droite et révéle le produit « Kegz* k ™ »
(Tusnelda E. Doll et al., 2004). Le tableau 30 présente les différentes valeurs associées a la

régression linéaire ainsi que les valeurs des constantes calculées.

Tableau 30 : Détermination des coefficients de la droite de régression linéaire

Coefficients Erreur-type k K caz
mg / L*min L/ mg
Constante 2,7222 0,0871 0,3673
Variable X ; 21,8350 0,5723 0,1247

La valeur de la constante cinétique du premier ordre « k » exprimée en mg/L*min est de 0,3673
mg/L*min et la constante d’adsorption de Langmuir « Kcgz » est de 0,1247 L/mg. Im et al.
(2012) ont étudié la photocatalyse de la CBZ en imposant respectivement des concentrations
de 5 mg/L, 10 mg/L et 20 mg/L en présence de 0,5 g/L de P25 et d'irradiation UVC. Une
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constante cinétique « k » d’une valeur de 2,1 mmol / (L*min) équivalente a 0,4956 mg / (L*min)
a été enregistrée. Il est possible d’observer que cette derniére valeur est légérement plus
élevée, en raison des conditions expérimentales qui différent. En effet, I'utilisation d’'UVC a une
intensité de 3,56 mW/cm? avec un photocatalyseur différent (P25) & une concentration
différente (0,5 g/L) peut influencer la valeur obtenue « k ». Par ailleurs, ces auteurs ont
également déterminé la constante « K », d’'une valeur de 0,2879 L/mmol (soit 1,2199 x 107
L/mg). Celle-ci est approximativement 100 fois inférieure a celle obtenue dans la présente
étude. Il est utile de rappeler que les photocatalyseurs utilisés (P90 vs P25), bien que
possédant certaines similitudes, ont des propriétés différentes. Selon la caractérisation de ces
deux réactifs, le P90 posséde une surface spécifique et un volume poreux plus importants que
le P25. En outre, la concentration de TiO, appliquée influence la capacité d’adsorption du
catalyseur. Une concentration de 1,5 g/L a été utilisée dans ces travaux alors qu’lm et al, (2012)

a appliqué une concentration de 0,5 g/L.

Le tableau ci-dessous présente certaines statistiques relatives a la méthode des moindres

carrés tels que le p-value et le coefficient de détermination.

Tableau 31 : Analyse de la variance effectuée pour I'estimation de la droite de régression

Degré Qe Somme, des Moyenn,e des F P-value R2
liberté carrés carrés
Régression 1 11,99 11,99
Résidus 2 0,0167 0,0082
1455,8 0,00069 0,9986
Total 3 12,001

La valeur du p-value présente une valeur inférieure a 0,05 (a = 0,05) indiquant que le modéle de
régression linéaire est significatif. En outre, le coefficient de détermination supérieur a 0,99

permet de confirmer la pertinence de la régression.
7.1.6 Effet de I'intensité de la lumiére
L’intensité est un paramétre trés important puisque la réaction photocatalytique est dépendante

des photons pour activer le photocatalyseur. L'impact de ce paramétre sur le rendement

photocatalytique est présenté dans cette section. La figure 43 permet de mettre en relation trois
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paramétres soit l'intensité lumineuse, la distance entre la surface de la solution et les lampes et

la constante de vitesse apparente de dégradation.
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Figure 43 : Effet de la distance et de la puissance sur la constante de vitesse apparente du premier ordre
(pH 5, [P90] = 1,5 g/L et [CBZ] =10 mg/L et 90 min de traitement)

L’intensité lumineuse est 'un des paramétres essentiels affectant la photocatalyse (Meng Nan
Chong et al., 2010). Celle-ci s’exprime en W/m? et correspond au flux lumineux par unité de
surface. L'effet de lintensité lumineuse peut-étre évalué en modifiant le flux de photons
incident. Ceci est effectué en variant la distance entre les lampes et la surface de la solution
(Sagawe et al., 2010). Cette approche a été utilisée dans le cadre de ces travaux afin d’évaluer
I'effet de lintensité. La figure 43 montre une corrélation entre la diminution de la distance entre
la solution et les lampes et I'augmentation de lintensité recue. Ainsi, en réduisant cette
premiere, il est possible d’accroitre le flux de photons regus par le photocatalyseur. L’analyse
des résultats de la figure 43 indique que lorsque l'intensité lumineuse augmente de 15,08 a
18,09 W/m?, la constante de vitesse croit linéairement jusqu’a une valeur maximale de 0,075
min™. Une étude effectuée par Yang et Liu, (2007) ont montré des résultats comparables au
niveau de la relation linéaire existant entre la vitesse de réaction et l'intensité lumineuse. En

présence de lumiére (A < 400 nm), la destruction photocatalytique des polluants organiques est
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linéairement proportionnelle au flux radiant incident « r 2 @° » et ce, jusqu’une certaine valeur
critique. Yang et Liu, (2007) ont observé une augmentation linéaire de la vitesse jusqu’a une
certaine valeur critique d’intensité ou aprés celle-ci, aucune hausse n’est observée (Yang et al.,
2007). Dans ces conditions lumineuses limites, la corrélation linéaire se transforme en « r & @

%% 5. Un tel changement dans la relation a été expliqué par le nombre de trous photogénérés

durant la génération des paires électrons-trous. En effet, lorsque le TiO, est irradié a ces
intensités, la formation de trous dans la bande de valence est I'étape limitante (Malato et al.,
2009) (Meng Nan Chong et al., 2010). Ce changement dans la relation entre le flux radiant et la
vitesse de réaction semble se produire a différentes intensités, dépendamment des conditions
expérimentales (Malato et al., 2009). Si une augmentation de l'intensité lumineuse se poursuit,
alors la relation régissant la dégradation des polluants organiques est réduite & zéro « r X @° ».
Ceci pourrait étre causé par la saturation de la surface du photocatalyseur, qui limite le transfert
de masse pour I'adsorption et la désorption des molécules (Meng Nan Chong et al., 2010).
Conséquemment, aucune augmentation de la vitesse de dégradation photocatalytique n’est

observée.

Dans le cadre de ces travaux, lorsqu’une intensité de 24,2 W/m?, correspondant a une distance
de 1,5 cm est appliquée, la constante de vitesse diminue & 0,068 min™. Cette |égére baisse de
vitesse (0,007 min™) pourrait &tre attribuée & un changement dans la corrélation liant le flux
radiant incident a la constante cinétique. L’intensité lumineuse optimale a utiliser correspondrait
a une valeur de vitesse ou celle-ci est linéairement proportionnelle au flux incident radiant
(Herrmann, 1999). Par conséquent, une distance de 4,5 cm, correspondant une intensité de

18,94 W/m?, permet d’obtenir les meilleurs rendements photocatalytiques.

7.2 Modélisation mathématique et statistique

La méthode itérative, précédemment utilisée, a permis de mettre en valeur l'importance de
certains parameétres pour la dégradation photocatalytique de la CBZ. Néanmoins, cette méthode
évaluant I'effet d’'un parameétre a la fois, ne révele pas les différentes interactions entre ceux-ci.
Afin de pallier a cette connaissance incompléte du procédé photocatalytique, un plan
d’expérience et de surface réponse ont été effectués soit le plan factoriel et le plan central

composite.
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7.2.1 Détermination de la contribution de chacun des paramétres grace a la
méthodologie du plan factoriel

Un plan factoriel est trés utile pour débuter un plan d’expérience ou une étude expérimentale
préliminaire plus compléte doit étre réalisée. Cette étude est importante, car elle permet
notamment de sélectionner les paramétres indépendants (Myers et al., 2009). A travers un plan
factoriel, il est possible de déterminer I'importance de chacun des paramétres indépendants
ainsi que leur interaction mutuelle sur la réponse a travers une équation linéaire. Cette relation
permet ainsi d’approcher et de décrire mathématiquement un procédé expérimental complexe
régit par plusieurs parameétres. Ce modele peut aussi étre décrit comme un modele de
régression linéaire multiple avec « k » variables de régression (Stat-Ease Inc., 2005).

L’équation linéaire, en fonction des valeurs codées, décrivant la réponse du procédé, est

présentée ci-dessous (R. Daghrir et al., 2012a):

Y=bo+ XK b X;+ T 3K by X X; + e (31)

Ou « Y » est la réponse,« by » est la réponse moyenne des essais,« b; » est I'estimation de
I'effet principal du facteur j sur la réponse Y,« b; » se définie comme I'estimation de l'interaction

entre le facteur i et j sur la réponse Y.

Les coefficients « B » avec j = 0,1, ..., k sont appelés les coefficients de régression. Ceux-Ci
représentent la variation attendue de la réponse « Y » par chaque changement d’'une unité de «

X; » lorsque tous les autres facteurs sont constants (Myers et al., 2009).

Dans ce plan factoriel, quatre facteurs expérimentaux susceptibles d’avoir une influence sur la
dégradation de la CBZ ont été étudiés soit le pH (U,), la concentration en CBZ (U,), la
concentration en photocatalyseur P90 (Us) et le temps de traitement (U,). Ces quatre facteurs
ont été étudiés en s’appuyant sur une matrice factorielle (2) ol « k » fait référence a des
variables normalisées pouvant prendre les valeurs (-1) et (+1) (Zaviska et al., 2013). Ces
valeurs indiquent respectivement les minimums et maximums des bornes choisies pour chacun
des parameétres. Le tableau 32 présente cette matrice factorielle avec une comparaison des

réponses expérimentales observées par rapport a celles prédites par I'équation linéaire.
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Tableau 32 : Matrice d’expérience expérimentale « 2% pour calculer I'effet de chacun des parameétres

expérimentaux

Parametres R,é PONSes Ré"?of‘ses
expérimentales prédites
Essas pH  [CBZ] [P90]  Temps Dégradation ~ Dégradation
A ®  (© (D) CBZ CBZ
[mg/L] [g/L] [min] % %
1 9 10 1 90 77 80
2 5 20 1 30 37 40,5
3 9 10 2 30 57 56,25
4 5 20 2 90 74 71,75
5 9 10 2 90 98 94
6 5 10 1 90 97 95,5
7 9 20 1 90 72 69,25
8 9 20 2 90 74 77,75
9 5 10 1 30 63 59,75
10 9 20 2 30 44 45
11 5 20 1 90 70 71,25
12 9 10 1 30 44 45,75
13 9 20 1 30 42 40
14 5 10 2 30 60 62,25
15 5 20 2 30 40 37,5
16 5 10 2 90 99 101,5

Résidus

-3,5
0,75
2,25
4
1,5
2,75
-3,75
3,25
-1
-1,25
-1,75
2
-2,25
2,5
-3,75

Dans le cadre de cette étude, la matrice factorielle est de type 2* et permet d’explorer toutes les

16 combinaisons expérimentales possibles des quatre paramétres a leurs bornes respectives.

L’analyse statistique et mathématique des résultats de ces essais permet de définir une

équation polynomiale linéaire présentée ci-dessous:

% CBZ prédite = +65,50—-2,00A—-8,88B+2,75C +17,13D + 3,38+ AB + 2,00 AC —
0,38xAD—-1,37+«BC—1,25+«BD + 0,87 « CD
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Le modéle permettant d’estimer le pourcentage de CBZ dégradée, a partir de 16 expériences,
est significatif avec un p-value de 0,0007. Un p-value est considéré significatif, dans ce cas, s'il

est inférieur a 0,05 (en raison du test d’hypothése effectué avec un a = 0,05).

Les coefficients bg, by, by, bs, bs, bis, bis, big, bas, by et bsy de 'équation sont respectivement
d’'une valeur de 65,50, -2,00, -8,88, 2,75, 17,13, 3,38, 2,00, 0,38, -1,37, -1,25 et -0,87. Ces
coefficients sont calculés a partir de I'équation suivante (Eq. 33) et a l'aide de la méthode des
moindres carrés. Cette derniere méthode permet de minimiser I'écart total entre les données

observées et celles prédites par le modéle (Duchesne, 2012).

B =XTx)"1 xTy (33)

Ou « B » est le vecteur d’estimation des coefficients, « X » correspond a la matrice du modéle

et « Y »est le vecteur des résultats expérimentaux.

Le signe d’un coefficient pour un parametre indique si ce dernier a un effet positif ou négatif sur
le rendement épuratoire. Par exemple, le pH et la concentration en CBZ ont un effet négatif sur
la réponse, alors que la concentration en P90 et le temps de traitement ont un effet positif sur la
réponse. La valeur de ce coefficient dévoile 'importance de ce paramétre sur la réponse totale

du procédé.

Par ailleurs, hormis le p-value, les différents coefficients de corrélation « R? », provenant de la
régression linéaire, entre les valeurs prédites en fonction des valeurs obtenues
expérimentalement, permettent de vérifier la précision du modéle. La figure 44 ci-dessous

présente cette droite de régression ainsi que les différents coefficients de corrélation.
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Figure 44 : Droite de régression linéaire liant les valeurs prédites (en ordonnée) par le modele et celles
déterminées expérimentalement (en abscisse)

Le coefficient de corrélation « R?» est un trés bon outil de décision cependant, il augmente
toujours artificiellement lorsque des termes sont ajoutés au modeéle. Pour pallier a cette lacune,
le « R%-ajusté » peut étre utilisé. Celui-ci est adapté aux nombres de paramétres par rapport aux
nombres de points dans le plan d’expérience, le rendant plus approprié que le coefficient de
corrélation. En outre, contrairement au « R?», ce coefficient tend a diminuer si I'ajout de
nouveaux termes n‘augmente pas la précision du modeéle (Myers et al., 2009).Ainsi, a la lumiére
des différents coefficients de corrélation, il est possible d’affirmer que le modéle linéaire est
significatif.

La figure 45 présente la contribution de chacun de ses parametres, déterminée

mathématiquement a I'aide de I'équation suivante (Myers R. H and Montgomery, 2002):

P;= (b;*/Sb;*)*100 (i+0) (34)
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pH : 0,98

H*[CBZ]: 2,7 [CBZ] * temps :
pH*[CBZ] : 2,78 0,38

[CBZ] * [P90] : 0,46

Temps : 71,55 pH * [P90] : 0,98

[CBZ] : 19,22

[P90] : 1,85

Figure 45 : Contribution (%) des parametres et de leurs interactions sur laréponse « Y »

L’analyse de cette figure permet d’établir que le temps de traitement appliqué est le facteur le
plus prépondérant avec un pourcentage de 71,55 %. Deuxiemement, la concentration en
polluant appliquée contribue a 19,22 % sur la dégradation photocatalytique. La contribution de
ces deux parametres (pris ensemble) sur I'abattement de la CBZ est estimée a plus de 90 %.
Finalement, le pH et la concentration en photocatalyseur ont un effet relativement faible, selon
les bornes choisies (pH 5-9 et 1-2 g/L P90) avec des contributions respectives de 0,98 % et de
1,85 %. Par ailleurs, les contributions relatives [CBZ] * temps, [CBZ] * [P90] et pH * [P90] ont
aussi été présentées. La combinaison de ces facteurs, deux a deux, ne semble pas influencer
significativement le procédé photocatalytique. Cependant, il est intéressant de noter que
l'interaction entre le pH et la concentration en CBZ contribue pour 2,78 % a I'abattement de la
CBZ. En effet, une interaction est possible entre le pH et le polluant, car ce premier peut

influencer I'état d’ionisation de la molécule.

Finalement, grace au logiciel Design Expert®, un plan factoriel a été réalisé et a permis d’établir

un modele mathématique de prédiction de la dégradation photocatalytique de la CBZ a partir de
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guatre paramétres. Le plan factoriel a aussi mis en évidence la contribution majoritaire du
temps (71,55 %) et de la concentration en polluant (19,22 %) sur la réponse. Cependant, ce
plan de surface réponse ne permet pas de faire une optimisation du procédé. Par conséquent,
un plan central composite a été effectué, en utilisant les mémes parameétres aux mémes
bornes.

7.2.2 Optimisation des parametres grace a la méthodologie du plan central
composite

Le plan central composite est un plan de surface réponse permettant une optimisation d’'un
procédé. Celui-ci est basé sur un plan factoriel (2¥) mais est complété par des points en « étoile
» et par des expériences au centre des domaines. Ces premiers points en « étoile » sont
distancés du centre du domaine d’une valeur + a. Cette valeur « a » est présentée pour chaque

parameétre dans le tableau suivant et est égale au « AU, ».

Tableau 33 : Parameétres pour l'optimisation du procédé photocatalytique a I'aide du plan central composite

Variables Domaine expérimental
codées Facteurs ~ébonse
indépendants Unité Valeur Valeur Uio AU; P
. . ' (Y)
minimale maximale
(U
(-1) (+1)
X1 pH 5 9 7 2
X5 Concentration mg/L 10 20 15 5
CBz .
Dégradation
0,
X3 Concentration g/L 1 2 1,5 0,5 CBZ (%)
P90
X4 Temps min 30 90 60 30

Ou les variables « U; o » et « AU; » représentant respectivement la valeur au centre du domaine

expérimental et I'étape de la variation et qui sont calculées selon les équations suivantes:

UimaxtUimin
U = YimertVimn) (35)
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AU; = (Ui,max - Ui,min) / 2 (36)

Avec « Ujmax » et « Ui nin » qui sont respectivement les valeurs maximales et minimales de la

variable effective U..

Le tableau ci-dessous présente les 30 expériences requises, par le plan central composite, pour
les quatre parametres. Ces essais représentent toutes les combinaisons possibles des quatre
parameétres aux bornes, au centre et a I'extérieur du domaine.

Tableau 34 : Expériences effectuées au cours du plan central composite avec les pourcentages de
dégradation obtenus expérimentalement versus les pourcentages de dégradation obtenus

Pourcentage de Pourcentage de
Essais pH [CBZ] [P90] Temps dégradation CBZ dégradation CBZ  Résidus
obtenu prédit
[mg/L] [g/L] [min] (%] (%]

1 9 20 1 30 42 38,22 3,78
2 9 10 1 30 44 47,22 -3,22
3 5 20 1 30 37 38,38 -1.38
4 5 10 1 30 63 59,88 3,12
5 9 10 2 30 57 58,72 -1,72
6 7 15 1,5 60 69 66,17 2,83
7 7 15 1,5 60 66 66,17 -0,17
8 7 15 1,5 0 0 0 0

9 7 25 1,5 60 44 50,8 -6,80
10 7 15 1,5 60 66 66,17 -0,17
11 7 15 2,5 60 70 68,3 1,70
12 7 15 15 120 99 99,6 -0,60
13 3 15 1,5 60 63 63,97 -0,97
14 9 10 1 90 77 81,32 -4,32
15 9 10 2 90 98 95,32 2,68
16 9 20 1 90 72 66,32 5,68
17 7 5 1,5 60 100 93,8 6,20
18 5 10 2 30 60 64,38 -4,38
19 5 10 1 90 97 96,48 0,52
20 7 15 1,5 60 65 66,17 -1,17
21 9 20 2 30 44 43,22 0,78
22 7 15 1,5 60 66 66,17 -1,17
23 5 10 2 90 99 103,48 -4,48
24 7 15 1,5 60 65 66,17 -1,17

123



25 5 20 1 90 70 68,98 1,02
26 5 20 2 90 74 69,48 4,52
27 5 20 2 30 40 36,38 3,62
28 7 15 0,5 60 54 56,3 -2,30
29 11 15 15 60 56 55,63 0,37
30 9 20 2 90 70 73,82 -3,82

L’analyse statistique des résultats des combinaisons d’expérience permet d’établir un modéle
décrivant la réponse en fonction des quatre paramétres et de leur combinaison respective,

selon I'équation suivante (R. Daghrir et al., 2013a):

Y=bo+ Yi1b;.X; + X;Y5, b XiX; + T by X5 +e (37)

Dans le but d’optimiser le procédé, le plan central composite convient généralement a un plan
de surface du second ordre (Myers et al.,, 2009). L’équation du modéle de dégradation
photocatalytique décrit par une équation polynomiale et quadratique est présentée ci-dessous :
% CBZ prédite = +66,17 —2,08A—10,75B+ 3,00C + 16,80 D + 3,12 AB + 1,75 AC —

0,63AD —1,63 BC—1,50BD +0,62CD — 1,59 A> + 1,53 B> — 0,97 C* —
0,042 D? (38)

Ou « A » est le pH, « B » représente la concentration en CBZ en mg/L, « C » correspond a la

concentration en photocatalyseur P90 en g/L et « D »est le temps d’irradiation en minutes.

Afin de démontrer la pertinence statistique du modéle, une analyse de la variance (ANOVA) a
été réalisée. Cette méthode statistique, basée sur la distribution de Fisher, permet de tester
I'hypothése nulle « H, » soit aucun effet du paramétre n’est observé sur la réponse. En effet,
'ANOVA est une technique statistique subdivisant une variation totale d’'un ensemble de
données appartenant a un modéle en un nombre de paramétres dans le but de faire des tests
d’hypothéses, et ce, pour chacun des paramétres du modeéle (Stat-Ease Inc., 2005). Le tableau

ci-dessous présente les statistiques des différents parametres résultant du test d’Anova.

Tableau 35 : Résultats de PANOVA pour un modéle polynomial quadratique, effectuée par le logiciel Design
Expert® pour le modeéle quadratique de surface réponse
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s M p-value
omme oyenne
carrés f carrée Valeur F
Prob > F
Modeéle 92254 14 658,9 31,6 < 0,0001 significatif
A-pH 104,2 1 104,1 4.9 0,0422
B-[CBZ] 2773,5 1 2773,5 133 < 0,0001
C-[P90] 216 1 216 10,3 0,0062
D-Temps 4838,4 1 4838,4 232,1 < 0,0001
Résidus 291,7 14 20,8
Manque 280,9 9 31,2 14,407 0,0045 significatif
d'ajustement
Erreur pure 10,8 5 2,2
Cor Total 9517,2 28

La statistique de Fisher (Valeur F) du modele permet, par exemple, de comparer la variance du
modeéle avec la variance des résidus. Cette valeur est calculée en effectuant le dividende de la
moyenne des carrés du modele et de la moyenne des carrés des résidus (Stat-Ease Inc.,
2005). Le p-value représente la «force de rejet» de I'hypothése nulle « Hy », a savoir que le
paramétre n’a pas d’effet sur la dégradation de la CBZ. Puisque le logiciel Design Expert® 7 a
effectué ces tests d’hypothéses avec un niveau de probabilit¢ « a » de 0,05 (95 % de
confiance), il est nécessaire que les p-values soient inférieurs a 0,05. Ainsi, plus le p-value est
faible, plus le parameétre a un effet significatif sur la réponse. D’aprés le tableau 35, il est
possible d’observer que toutes les valeurs des p-values sont inférieures a 0,05. Ceci indiquant
gue le modéle est significatif et que chaque parametre a un effet sur la réponse. Cependant, il
est a noter que le p-value lié au pH est proche de la valeur limite de 0,05, comparativement aux
p-values retrouvés pour le temps et la concentration en CBZ. Ces résultats sont en lien avec les
pourcentages de contribution obtenus lors du plan factoriel. En effet, le pH ne contribuait qu’'a

0,98 % sur la réponse comparativement a 19,22 % pour la concentration en polluant et a 71,55
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% pour le temps. Par conséquent, puisque ces deux parametres ont un impact majeur sur la

réponse, il est logique que leurs p-values soient tres faibles.

La figure 46 révele I'évolution de I'estimation de la réponse de part et d’autre des domaines
choisis pour les deux paramétres contribuant majoritairement sur la réponse (temps et

concentration en CBZ2).

80400

7500

6000

Temps [min]

45.00

10.00 1250 15.00 17.50 20.00

Concentration CBZ
[mg/L]

Figure 46 : Comparaison de la dégradation de la CBZ a travers la variation des deux parameétres a pH 5 et
avec 1,14 g/L de P90. En ordonnée est présenté le temps et en abscisse la concentration en
CBZ.
Cette figure vient ainsi confirmer I'importance de ces deux parameétres. En effet, une diminution
du pourcentage de dégradation de 40 % peut étre observée en augmentant la concentration en
CBZ et en diminuant le temps d’irradiation a l'intérieur des bornes choisies. Par conséquent, si
une utilisation a plus grande échelle devait étre effectuée, une attention particuliére devrait étre
portée a ces deux facteurs. Ce graphique indique aussi le temps d’irradiation qui devrait étre
imposé en fonction d’'une concentration X en CBZ pour obtenir un pourcentage de dégradation

souhaité (48,46 %, 58,36 %, 68,25 %, 78,14 % et 88,04 %).

La figure 47 ci-dessous présente la régression linéaire entre les valeurs prédites par le modéle
et celles expérimentales pour chacun des essais demandés par le plan central composite
(tableau 34).
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Figure 47 : Comparaison entre les réponses prédites par le modéle (ordonnée) et celles obtenues
expérimentalement (abscisse) en pourcentage de dégradation.

Cette figure permet de vérifier la pertinence du modéle obtenu grace aux coefficients de
corrélation. Le coefficient de corrélation, provenant de la régression linéaire effectuée entre les
réponses prédites et expérimentales est de 0,9693, indiquant que le modéle est significatif. De
plus, le « Rzad,- » et « Rzpred » sont respectivement d’une valeur de 0,9387 et de 0,8127. Il a été
mentionné qu’un coefficient de corrélation supérieur a 0,80 permet d’obtenir un modéle
statistiguement valable (Joglekar et al., 1987). Par conséquent, le modéle est significatif de
méme que linfluence de chacun des paramétres indépendants. Ainsi, une optimisation du

procédé photocatalytique a pu étre effectuée.

L’optimisation des conditions expérimentales a été réalisée en minimisant la concentration de
P90 afin de diminuer les codts de traitement et en maximisant le pourcentage de dégradation

du polluant. Les conditions optimales, présentées dans le tableau 48, ont été retenues.

Tableau 48 : Valeurs optimales déterminées par le logiciel Design Expert® 7
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Parameétres expérimentaux Valeurs (.jéterminées
par Design Expert 7
pH 5
[CBZ] (en mg/L) 10
[P90] (g/L) 1,14
Temps (min) 90
Dégradation prédite (%) 97,93
Dégradation expérimentale obtenue (%) (94,7 £ 0,51)

La dégradation prédite par I'équation (Eq.38), selon les conditions choisies, est de 97,9 %.
Celle-ci est lIégérement différente de celle déterminée expérimentalement qui est de (94,7 +
0,51) %. En effet, tel que révélé par I'équation théorique du modeéle (Eq. 37), il existe une erreur
associée a I'estimation des valeurs prédites par le modéle. Cependant, cette valeur de 97,9 %

se situe dans l'intervalle de confiance a 95 %, qui est de [91,2 ; 105].

Par ailleurs, il peut étre intéressant de connaitre le comportement de la dégradation
photocatalytique de la CBZ. La figure 49 présente les pourcentages de dégradation en fonction
du temps d'’irradiation et de la concentration en photocatalyseur. Ces deux parameétres ont été
choisis, car ils ont un important effet sur la réponse et peuvent étre modifiés

expérimentalement.
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Figure 49 : Pourcentages de dégradation de la CBZ en fonction de la concentration en P90 (1 a 1,30 g/L),
présentée en abscisse et du temps d'irradiation (75 min a 90 min), présenté en ordonnée (en
conditions optimales : pH 5 et [CBZ] = 10 mg/L).

Ce graphique permet de connaitre, autour des conditions optimales, les pourcentages de
dégradation si un changement dans les parametres (temps et concentration en P90) était
souhaité. Cette figure montre ainsi, comment les parametres devraient étre ajustés pour
conserver une dégradation optimale. Par exemple, si I'on voulait diminuer le temps de
traitement de 3 min, tout en gardant une dégradation supérieure a 97 %, il faudrait compenser
en imposant une concentration de 1,30 g/L de P90. Inversement, si une utilisation minimale de
P90 était désirée, une augmentation du temps de traitement serait nécessaire.
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7.2.3 Détermination du pourcentage de minéralisation et analyse des sous-
produits

Les conditions optimales ayant été établies en conditions synthétiques, il est désormais
nécessaire de déterminer le pourcentage de minéralisation. Pour ce faire, trois essais ont été
effectués et la mesure du carbone organique total a été effectuée. Le rapport des
concentrations détectées (initiale - finale / initiale), dans les échantillons, permet de déterminer
le pourcentage de minéralisation. Dans le cadre de ces travaux, la photocatalyse hétérogéne
permet une transformation de la CBZ en CO, de 73,80 + 5,92 %. Puisque celle-ci n’est pas de
100 %, il est possible que le carbone organique encore présent puisse étre retrouvé sous forme
de sous-produits ou de CBZ résiduelles. Afin de comprendre le comportement de dégradation
photocatalytique de la CBZ, I'analyse des sous-produits par LC-MS-MS a été effectuée. Cette
analyse a été réalisée dans les mémes conditions optimales (pH, temps de traitement et
concentration en P90). Lors de ces essais, une concentration initiale plus élevée de CBZ (20
mg/L) a été testée, et ce, afin d’augmenter le signal analytique. Deux sous-produits de
transformation fréquemment rencontrés ont été analysés soit [I'acridine et [lacide
anthranilique(T. E. Doll et al., 2005). Les échantillons prélevés initialement et a la fin du
traitement photocatalytique ont montré I'absence de ces standards a des limites de détection
respectivement de 0,1 ug/L.

Tel que démontré par Doll et Frimmel, (2005), la photocatalyse de la CBZ génére une multitude
de composés. Ces auteurs suggérent I'existence d’'un mécanisme de dégradation complexe,
décomposé en plusieurs voies interconnectées entre elles (T. E. Doll et al., 2005). Ainsi, dans le
cadre de ces travauy, il est possible que d’autres intermédiaires de dégradation soient présents,
autres que l'acridine et I'acide anthranilique. Par conséquent, dans le but de déterminer la
présence d’autres intermédiaires de dégradation, les échantillons correspondant a différents
temps de dégradation (0 min, 45 min et 90 min) ont été analysés au spectrométre de masse
(MS). Ce type d’analyse consiste a injecter a un volume total de 500 uL d’échantillons, pendant
une minute, ou le spectrométre de masse effectue une analyse des masses détectées (en
mode scan et entre 130 et 300 m/z). Cette analyse en continu permet d’obtenir des spectres
moyens, constituant une détection plus précise des composés présents. Suite a ces analyses,
de nombreuses masses inconnues ont été détectées puis comparées a certains articles de la
littérature (T. E. Doll et al., 2005, Im et al., 2012b, Jelic et al., 2013). Les rapports des masses
détectées au spectrométre de masse (MS) sont présentés a I'annexe B La figure suivante

propose un schéma de dégradation de la CBZ, effectué en fonction des masses détectées.
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Figure 50 : Schéma proposé de la dégradation photo-catalytique de la CBZ en fonction des différentes
masses détectées au MS, dans les conditions optimales ([CBZ] = 20 mg/L,pH=5, [P90] = 1,14 g/L)
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7.2.4 Evaluation préliminaire de la réutilisation du photocatalyseur

Il serait intéressant d’effectuer des tests complémentaires afin de déterminer si le P90 pourrait
étre réutilisé, et ce, combien de fois, avant d’observer une baisse du rendement épuratoire. Si
ces tests préliminaires montrent que le P90 pourrait étre réutilisé pour I'élimination de la CBZ,
ces essais pourraient permettre de réduire les colts élevés de ce photocatalyseur. Ainsi, c’est
dans cette optiqgue que des essais ont été effectués afin de pouvoir évaluer la réutilisation du
P90. La figure suivante présente une comparaison de trois cycles successifs d’utilisation, sans

régénération du P90, pour la dégradation d’'une solution de 10 mg/L de CBZ.

c/c,

029 - — -8 —— ler cycle d'utilisation ~ ~. T
- 2éme cycle d'utilisation \E]
—_—— A — = 3éme cycle d'utilisation 1
0,0 T T T T
0 20 40 60 80

Temps d'irradiation [min]

Figure 51 : Comparaison des cycles d'utilisation du P90 pour la dégradation de la CBZ (pH 5, [CBZ]=10 mg/L,
[P90] = 1,14 g/L)

Tel que démontré & la figure 51, I'utilisation successive du photocatalyseur entraine une baisse

du rendement épuratoire. En effet, entre le 1e cycle et le 2°™ cycle d'utilisation, le pourcentage

d’élimination de la CBZ diminue de 36,91 %.Puis, entre la 1°° et 3°™ utilisation, ce méme

pourcentage baisse de 64,22 %. Il est important de mentionner que lors de ces essais, une

filtration était effectuée afin de pouvoir récupérer la plus grande masse de TiO,. Une perte

maximale de masse de lordre de 20 % était acceptée. Une récupération totale du
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photocatalyseur était difficile étant donné la faible quantité initiale de 0,2238 g (pour 200 mL de
volume utile). Les pourcentages de récupération se situaient entre 85 et 95 %. Par conséquent,
il est aussi a prendre en considération que la diminution du rendement épuratoire est aussi due

a la perte de masse.

Ainsi, devant cette baisse du rendement épuratoire, il est nécessaire de pouvoir régénérer le
catalyseur afin que celui-ci retrouve ses capacités photocatalytiques. Par conséquent, la
régénération du P90 grace a différentes techniques ont été évaluées : (1) H,0,,30 % (2) H,0,
2,5 %, (3) MeOH/H,0/105°C, (4) traitement thermique a 350°C (Gandhi et al., 2012). Les
résultats de cette étude préliminaire sont présentés a la figure suivante et comparés avec les
essais sans régénération (réutilisation directe).

100
1 MeOH + H20 + 105°C (2éme cycle)
[ 1er cycle d'utilisation

2éme cycle d'utilisation

80 A B2 H202 2,5 % (2éme cycle)

H202 30 % (2éme cycle)

Il Séchage 350°C (2eme cycle)

20- I
0 T T . T

Figure 52: Comparaison des différents cycles d’utilisation et des diverses méthodes de régénération du
photocatalyseur
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Les résultats de la figure 52 indiquent que les diverses méthodes de régénération ne semblent
pas fonctionner significativement pour la régénération du P90. En effet, ces techniques ne
permettent pas de retrouver une dégradation initiale de 93,5 %, obtenue lors de la premiere
utilisation. Deux concentrations de peroxyde d’hydrogéne ont été comparées, car ce réactif
semblait réagir avec le P90. En effet, une baisse de quatre unités de pH ainsi qu’un
changement de structure et de couleur ont été observés lors du lavage du P90 par le H,0,.

Toutefois, d’aprés la comparaison des résultats de ces deux concentrations permet de déduire
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gu’augmenter la concentration de H,O, permet d’obtenir une meilleure régénération (53,33 %
vs 30,20 %).Cependant, ces traitements au peroxyde d’hydrogéne ne permettent pas de
régénérer significativement le catalyseur. Le peroxyde d’hydrogéne est quant a lui employé afin
d'oxyder la CBZ adsorbée. Néanmoins, a la lumiere de ces résultats, la méthode de
régénération comprenant un lavage au MeOH/H,0/105°C permet d’obtenir une meilleure
élimination de la CBZ de 63 %. Le méthanol a été utilisé, car ce solvant est susceptible de se
lier fortement a la CBZ et ainsi de « détacher » les molécules de CBZ adsorbées a la surface du
P90. Par comparaison, la méthode par chauffage (350°C) ne permet pas de régénérer le
photocatalyseur et ne semble pas altérer les capacités épuratoires du photocatalyseur. Enfin,
l'utilisation de ces diverses techniques de régénération n’a pas permis de retrouver les

capacités épuratoires initiales du photocatalyseur.

7.3 Comparaison avec le simulateur solaire Atlas SunTest CPS*

Le simulateur solaire permet de simuler les radiations solaires entre 300 et 800 nm & des
intensités totales variant de 250 W/m® & 750 W/m? Les tests réalisés, avec le simulateur
solaire, permettent d’évaluer si la photocatalyse solaire pourrait étre réalisée, malgré I'activation
photonique du P90 dans le domaine des UV. La figure 53 présente ces résultats ou trois

intensités ont été testées dans les conditions optimales établies a la section 7.2.2.
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Figure 53 : Comparaison des essais effectués avec le simulateur solaire a différentes intensités
(photocatalyse : PC et photolyse : DP) et ceux réalisés avec le réacteur photocatalytique
utilisant les lampes monochromatiques a 365 nm (pH 5, [P90] = 1,14 g/L, [CBZ] = 10 mg/L)

La figure 53 permet de comparer les essais de photocatalyse (PC) et de photolyse (DP) aux
trois intensités pour le simulateur solaire. Premierement, les essais de photolyse, aux trois
différentes intensités, permettent de démontrer que c’est en présence de TiO,, que la CBZ peut-
étre dégradée. En effet, aucune élimination photolytique n’est observée. Par ailleurs, la chaleur
dans le chambre solaire tend a augmenter la température de la solution, jusqu’a 40°C,
concentrant ainsi la solution. Pour les essais photocatalytiques, il est possible de constater que
plus l'intensité lumineuse augmente, plus la dégradation est rapide. En effet, lorsque l'intensité
est de 500 W/m?, le pourcentage de dégradation est de 66,2 % a 15 min d'irradiation tandis
qu’au méme temps, un taux d’élimination de 95,8 % a été déterminé pour une intensité de 750
W/m?. En outre, la constante de vitesse apparente, obtenue avec le simulateur solaire a 500
W/m? est de 0,0912 min™, soit environ trois fois supérieure a la constante de vitesse révelée a
15,8 W/m?, en utilisant uniguement les rayons ultraviolets (d’une valeur de 0,0321 min'l). Ces

résultats laissent ainsi entrevoir I'efficacité du P90 dans le spectre 300 — 800 nm.
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7.4 Quantification des radicaux hydroxyles a I'aide de la molécule
de RNO

La molécule de p-nitrosodimethylaniline (RNO) peut étre utilisée pour estimer la concentration
générée en radicaux hydroxyles (OH’), en trous (h*) et en ozone (O;) formés in situ par
photocatalyse. Il existe différentes méthodes pour mesurer les radicaux hydroxyles (résonance
paramagnétique électronique, dosage fluorométrique, chromatographie liquide haute
performance (Rimeh Daghrir et al., 2013c)). Cependant, ces techniques nécessitent I'achat de
réactifs onéreux et peuvent étre difficiles a opérer (Y. L. Jiang et al., 2006). L’intérét pour la
molécule de RNO réside dans sa dégradation spécifique par les radicaux hydroxyles, 'ozone et
les trous (h*). En effet, ce composé ne réagit pas avec le radical superoxyde et autres dérivés
oxygénés (Muff et al., 2011). D'une maniére générale, les réactions photocatalytiques
impliqguant le TiO,, se produisent principalement grdce a laction des espéces actives
oxygénées tels que les radicaux hydroxyles (OH°), les radicaux superoxydes (O,) et le
peroxyde d’hydrogéne (H,O,) (Hoffmann et al., 1995). L'ozone ne jouerait pas ainsi un réle
prépondérant dans la dégradation dans la photodégradation de la RNO. Par conséquent, il peut
étre possible d’estimer que le blanchiment de la RNO est di principalement aux radicaux
hydroxyles et aux trous générés. Ces especes oxygénées réactives dégradent la RNO par
oxydation chimique (R. Daghrir et al., 2012b). Par ailleurs, il a été suggéré que les radicaux
hydroxyles attaquent cette molécule via son groupe fonctionnel nitroso (Martinez-Huitle et al.,
2004).

En étudiant la dégradation de cette molécule, par spectrophotométrie (440 nm), il est possible de
déterminer indirectement la concentration en radicaux hydroxyles formée grace a la formule suivante
(Rimeh Daghrir et al., 2013c) :

r=2 = _k[RNO] (39)

Ou « r » est la vitesse de production des especes oxydantes, « [RNO] » est la concentration de RNO et «

k » est la constante de vitesse du premier ordre (Rimeh Daghrir et al., 2013c).

La figure 54 présente la dégradation de la molécule de RNO par photocatalyse.
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Figure 54 : Evolution de la concentration en RNO [mg/L] en fonction du temps d'irradiation [min]

La figure 54 ci-dessus démontre que la RNO est dégradée, et ce, en presque 60 min, indiquant ainsi il y a
production d’espéces oxygénées réactives telles que des radicaux hydroxyles ainsi que des trous « h* ».
En effet, ainsi démontré par I'équation 39, la vitesse de disparition de la molécule de RNO est égale a la
vitesse de production des especes réactives oxygénées. Le graphique présenté a la figure 55 représente

« In ([JRNO], / [RNQ]) » en fonction du temps d’irradiation « t ».
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Figure 55 : Détermination de la constante cinétique par régression linéaire

La figure 55 permet d’établir que la dégradation de la RNO suit un modéle cinétique du premier ordre. Ce
fait a aussi été démontré par d’autres auteurs (Rimeh Daghrir et al., 2013c). Dans ces travaux, la

constante apparente de dégradation « Kap, » est de 0,0565 min™ avec un coefficient de détermination de
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0,90. Daghrir et al. (2013) ont étudié le blanchiment de cette molécule par photolyse, photocatalyse,
électrophotocatalyse, et par électro-oxydation. Par photocatalyse a 254 nm, ces auteurs ont déterminé
une constante de vitesse de 0,0058 min™. Cette derniére valeur est 10 fois moins élevée que celle
calculée lors de ces travaux. Cependant, ces auteurs ont utilisé un photocatalyseur a base de rutile. Or, il
a été démontré, dans la littérature, que le rutile possede une moins grande efficacité photocatalytique que
les catalyseurs a base d’un certain ratio de rutile et d’anatase (tel que le P90) (Hurum et al., 2003). Par
ailleurs, la concentration utilisée lors de ces travaux était plus faible, pouvant ainsi faciliter la dégradation.

Ces faits pourraient expliquer leur plus faible constante de vitesse en comparaison a ces travaux.

La figure 56 présente I'évolution de la concentration d’espéces réactives oxygénées en fonction du

temps, calculée grace a la dégradation de la RNO.
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Figure 56 : Concentration d'espéces réactives oxydantes [mmol/L] en fonction du temps d’irradiation [min]

La figure 56 permet d'observer qu’entre 0 et 15 min d’irradiation, la ou la cinétique est la plus
rapide, la concentration des radicaux atteint 8,19 mmol/L. Puis, a 30 min d’irradiation, la
concentration en espéces oxygénées continue d’'augmenter pour atteindre 10,05 mmol/L. A 60
min d’irradiation, plus aucune augmentation significative de concentration n’est observée avec

une concentration de 10,9 mmol/L.
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7.5 Effet des cations et des anions

Afin d’évaluer les impacts de certains éléments sur le procédé photocatalytique, trois cations
métalliqgues (chrome, zinc, cuivre) ainsi que deux anions (nitrate et sulfate) ont été ajoutés a la
solution synthétique de CBZ. Ces éléments ont été sélectionnés en fonction de leur présence

dans les eaux.

7.5.1 Effet des cations

La figure 57 présente la dégradation de la CBZ en fonction du temps en présence de trois

concentrations de chrome.
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Figure 57:Effet des cations métalliques et de leur concentration sur la dégradation de la CBZ ([CBZ] = 10
mg/L , pH 5, [P90] = 1,14 g/L, 90 min d'irradiation)

La comparaison des essais, effectués en triplicata, en présence de chrome et des essais sans

chrome, permet de mettre en évidence leffet nuisible de ce métal sur le procédé

photocatalytique. En effet, il peut étre observé a la figure 57, qu’'une augmentation de la

concentration en chrome tend a diminuer les performances photocatalytiques. Cette inhibition

du chrome a déja été confirmée par plusieurs auteurs dans la littérature (Brezova et al., 1995,
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Litter, 1999, Qourzal et al., 2007). Lorsqu'une concentration de 1000 ug/L de chrome est
initialement présente, le pourcentage de dégradation aprés 90 min d’irradiation est réduit de 60
%. Cependant, dans les affluents, les concentrations en chrome sont de 10 ug/L a 40 pg/L. Par
conséquent, en situation réelle, il est possible d’avancer que linhibition photocatalytique,
causée par le chrome présent, serait moins importante. Par exemple, les essais effectués en
présence de plus faibles concentrations (10 et 100 pg/L) indiquent une plus faible inhibition
photocatalytique. Une des raisons avancées par certains auteurs est le rle que pourrait jouer
ce métal en tant que centre de recombinaison. Les ions chrome deviendrait des sites donneurs
et accepteurs des charges photogénérées par le P90 (Brezova et al., 1995) (Qourzal et al.,
2007). Ceci tendrait ainsi a augmenter la fréquence de recombinaison, et ainsi baisser le
rendement photocatalytique.

Par ailleurs, outre le chrome, I'impact de la présence de zinc sur le rendement photocatalytique
a aussi été étudié. Leffet du zinc sur la dégradation photocatalytique, a diverses
concentrations, est aussi présenté a la figure 57.

Selon ce graphique, il est possible de prétendre que le zinc a un effet négligeable sur la
dégradation de la CBZ et ce, malgré [lapplication de concentrations trés élevées
comparativement a celles retrouvées dans les eaux. De tels résultats ont été déja retrouvés par
E.C. Butler et P. Davis, 1993 et V. Brezova et al, (1995). Cette absence d’effet pourrait étre due
au potentiel standard de réduction « Eq » de ce métal (Eozn2+,2n= -0,763), qui 'empécherait de
pouvoir réagir avec les charges photogénérées selon les équations chimigues suivantes
(Brezova et al., 1995) :

M™ + e —» ML+ (40)
M@-D+ 4 pt+ 5 ynt (41)

Ou « M » désigne le métal, dans ce cas, le zinc.

Par ailleurs, tel que mentionné par ces auteurs, I'effet d’inhibition photocatalytique des métaux
serait majoritairement expliqué en fonction du potentiel de réduction standard des ions
métalliques appliqués (Brezova et al., 1995). La figure suivante permet de comparer les
potentiels standards de quelques ions métalliques par rapport aux potentiels des charges

générées a la surface du photocatalyseur.
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Figure 58 : Schématisation des bandes de conduction et des bandes de valence dans le TiO, a pH 7 avec le
potentiel standard de réduction des charges photogénérées (h" et €) et de certains métaux.

Ainsi, contrairement aux ions cuivre qui sont capables de réagir avec les électrons dans la
bande de conduction, le zinc lui possede un potentiel négatif, 'empéchant ainsi d’interagir avec
les électrons (e’) générés. Par exemple, ces auteurs expliquent aussi I'inhibition du cobalt et du
manganése par un transfert d’électrons de ces métaux aux trous, empéchant ainsi la génération
de radicaux hydroxyles.

En outre, le chrome et le zinc, I'effet du cuivre a aussi été étudié, a différentes concentrations.
Ces résultats sont présentés a la figure 59 ou le pourcentage de dégradation de la CBZ est

présenté en fonction de la concentration en cuivre.
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Figure 59:Dégradation de la CBZ [%] en fonction de la concentration en cuivre ((CBZ] =10 mg/L, pH 5, [P90] =

1,14 g/L, 60 min d’irradiation)
Contrairement au chrome et au zinc qui ont démontré respectivement un effet d’inhibition et une
absence d’inhibition, le cuivre posséde un comportement catalytique a certaines concentrations.
Cependant, en augmentant davantage la quantité de cuivre, l'inverse se produit avec une
baisse du rendement photocatalytique. La figure 59 met en relation les pourcentages de
dégradation en fonction des diverses concentrations en cuivre testées et permet de constater
ces deux phénoménes de catalyse et d’inhibition. Une concentration de 1000 pg/L de cuivre
semble majorer la dégradation de la CBZ a 92 % (comparativement & 82 % enregistré en
'absence de cuivre). Cependant, une baisse de rendement photocatalytique peut étre observée
lorsque des concentrations deux fois et cing fois supérieures sont appliqguées. Une diminution
de la dégradation de la CBZ de 20 % a été observée entre cette valeur optimale de 1000 pg/L
et une concentration de 5000 pg/L. Le graphique présenté a la figure 60 présente les
constantes de vitesse apparente « kap, » en fonction des concentrations en ions métalliques.
Cette figure confirme I'effet catalytique du cuivre entre 10 et 1000 pg/L et une inhibition a partir
de 2000 pg/L.

142



0,040
0,038 - e~ o

0,036 - / N
0,034 - / \
0,032 - e / \

0,030 - / * \

Lol
kapp[mm ]
AN
/
/
~

0,028
\
0,026 \

0,024 - \

0,022 T T T T T T T T
0 10 50 100 500 1000 2000 5000

[Cu®] en pg/L

Figure 60 : Evolution de la constante cinétique en fonction de la concentration initiale en cuivre ((CBZ] = 10
mg/L, pH 5, [P90] = 1,14 g/L, 60 min d’irradiation).

Dans le but de préciser et comprendre I'effet catalytique du cuivre, des tests de photolyse (UVA,

sans P90) et d’adsorption ([P90] et sans UVA) ont été effectués. Ces résultats sont présentés a

la figure 61.
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Figure 61 : Comparaison de la photolyse (DP), de I'adsorption (AD) et de la photocatalyse (PC) en présence
de cuivre et sans cuivre

Les tests d’adsorption (AD) et de photolyse (DP) ont été réalisés en présence de 1000 ug/L de
cuivre. En présence de 1000 pg/L, aucun enlevement significatif de la CBZ n’a été observé lors
de la photolyse. Par ailleurs, tel que démontré par les courbes d’adsorption sans cuivre et en
présence de 1000 pg/L, aucune différence significative n’a pu étre observée. Ceci indique que
I'adsorption de la CBZ n’est pas favorisée par la présence de cuivre. Par conséquent, ces
essais ont ainsi permis de mettre en évidence que c’est uniquement la combinaison de lumiére

et de photocatalyseur en présence du cuivre qui permet cet effet catalytique.

L’influence du cuivre sur le rendement photocatalytique a été rapportée par plusieurs auteurs,
dans la littérature (Brezova et al., 1995, Butler et al., 1993, Lam et al., 2005, Lam et al., 2007).
La concentration optimale en cuivre déterminée expérimentalement varie selon les études. Par
exemple, Lam et al, (2005) ont étudié I'effet du cuivre sur la photocatalyse du résorcinol et ont
démontré qu’une concentration de 1,04 mM d’ions (66,09 mg/L) permettait des meilleurs
rendements photocatalytiques. Cependant, Butler et Davis, (1993) ont montré qu'une
concentration de 63,55 pg/L d’ions cuivre permettait une dégradation maximale du toluéne. En
outre, des auteurs ont aussi évalué expérimentalement que l'effet d’inhibition du cuivre sur
'enlévement du phénol se produisait a des concentrations supérieures a 1 mM (soit 65,54

mg/L) (Butler et al., 1993). Ainsi, la comparaison de ces différentes études met en évidence
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I'hétérogénéité des résultats obtenus quant a I'obtention d’'une concentration optimale standard.
Il est possible que les conditions expérimentales ainsi que le polluant utilisé aient un impact sur

la concentration de cuivre a appliquer pour observer un effet photocatalytique maximal.

Plusieurs explications ont été avancées pour expliquer le phénoméne catalytigue de ce métal.
Lam et al, (2005) ont mis en évidence le piégeage des électrons photogénérés par les ions
cuivre. Ceci pourrait étre possible en raison du potentiel standard redox du cuivre (+0,34 V) par
rapport au potentiel redox standard des électrons dans la bande de conduction (-0,3 V).
Cependant, pour que ces ions puissent jouer leur réle de piégeurs d’électrons, il est nécessaire
gue ceux-ci soient adsorbés a la surface du TiO,. Or, certains auteurs ont démontré qu’a des
pH acides (1,5, 3,0 et 3,5), le cuivre n’était que faiblement adsorbé, en raison de la charge
positive du photocatalyseur (TiOH,") (Beydoun et al., 2002, Butler et al., 1993, Lam et al.,
2005). Dans le cadre de ces travaux, le pH utilisé était de 5, trés proche du PZC du P90 et
pourrait permettre une adsorption du cuivre. La photolyse et I'adsorption n’ayant pas démontré
de meilleurs résultats en absence ou en présence de cuivre, il est possible que sous l'effet de la
lumiere, les électrons photo générés soient piégés par le cuivre et ainsi diminue la

recombinaison selon 'équation suivante :

Cu*t +e” - Cut (42)

Par ailleurs, Lam et al, (2005) ont aussi mis en évidence la formation de complexe (entre le
cuivre et le résorcinol) permettant ainsi au cuivre de piéger les électrons dans la bande de
conduction. Il a été rapporté, dans la littérature, que le cuivre avait, contrairement a certains
ions divalents, une forte tendance a former des complexes avec des molécules organiques, due
a son orbitale d de forte énergie (Turchi et al., 1990). Par ailleurs, la structure chimique de la
CBZ pourrait permettre, via son groupement fonctionel azoté et son doublet électronique, de se
lier avec le cuivre. Afin de vérifier cette complexation, une comparaison des spectres
d’absorption des essais d’adsorption (a 0 et 45 min) et des essais photocatalytiques (aprés
adsorption et a 90 min d’irradiation), au spectrophotometre, entre 200 et 400 nm en présence
de 1000 pg/L et en absence de cuivre a été réalisé. Cette comparaison est présentée en

annexe |I.

En outre, un autre phénoméne a été rapporté, dans la littérature, et est susceptible de se

produire en présence de cuivre selon la réaction suivante (Fujihira et al., 1982) :

M@V 4+ +H,0, > M™ + OH°+ OH™ (43)
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Le cuivre permettrait ainsi d’augmenter la production de radicaux hydroxyles. Cependant, cette
théorie est controversée par plusieurs auteurs qui affirment que la quantité de radicaux
hydroxyles formés par cette réaction est négligeable comparativement a I'oxydation par les
trous de I'eau et des OH" (Beydoun et al., 2002, Bideau et al., 1991, Lam et al., 2005).

L’inhibition du cuivre, se produisant a plus hautes concentrations, pourrait étre causée par le
couple Cu(l)/Cu(ll) qui réagirait successivement avec les électrons et les trous selon la réaction
suivante (Lam et al., 2005) :

Cu** + e »Cu™ +h* - cu?* (44)

Ainsi, ce cycle de réduction et d’oxydation du cuivre empécherait la génération de radicaux

libres, diminuant ainsi I'oxydation de la CBZ. C’est qui pourrait se produire a partir de 2000 pg/L.

7.5.2 Effet des anions

Afin d’évaluer aussi 'effet de certains anions communément retrouvés dans les eaux, le nitrate
et le sulfate séparément ont été ajoutés au mélange réactionnel. Tel que mentionné au chapitre
6, plusieurs concentrations ont été testées et celles-ci sont représentatives de celles

rencontrées dans I'environnement. Cette section porte sur les effets de ces deux anions.

La figure 62 présente les concentrations résiduelles de CBZ aprés 60 min d’irradiation, en
absence et en présence de diverses concentrations en sulfate et en nitrate (10, 100 et 1000
mg/L).
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Figure 62 : Pourcentages de dégradation de la CBZ aprés 60 min d’irradiation en conditions optimales
([P90] = 1,14 g/L et pH 5, [CBZ]=10 mg/L) en absence et en présence de sulfate et de nitrate

Le nitrate est retrouvé a des concentrations généralement faibles dans les affluents acheminés
aux usines d’épuration municipales que le sulfate (Blais, 2013). Une étude d’Environnement
Canada a montré la disparité des concentrations en nitrate obtenues entre les différentes
stations d’épuration municipales étudiées (Environnement Canada, 2013). Par exemple, une
étude en Ontario a déterminé des concentrations en nitrate allant de 0,05 a 2,33 mg/L
dépendamment des stations. Il est ainsi utile de comprendre comment le nitrate peut influencer
le procédé photocatalytique, et ce, a des concentrations différentes. Dans ces travaux, par
souci de comparaison avec le sulfate, le nitrate a été testé aux mémes concentrations soit 10
mg/L, 50 mg/L et 1000 mg/L.

Tel qu’exprimé a la figure 60, le nitrate couplé au calcium semble inhiber la photocatalyse.
Aprés 90 min d’irradiation, les pourcentages de dégradation sont respectivement de 89,9 %,
87,7 %, et 79,2 % lorsque des concentrations de 10 mg/L, 50 mg/L et 1 g/L sont appliquées. En
comparaison, le témoin sans anion possede un pourcentage de dégradation de 95 %.
L’inhibition augmente avec la concentration en nitrate avec une inhibition maximale
d’approximativement 16 %. Ainsi, si le traitement photocatalytique était appliqué a des eaux

secondaires d’assainissement, il pourrait y avoir un effet sur le rendement photocatalytique.
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L’inhibition du nitrate a déja été observée par plusieurs auteurs (Habibi et al., 2005, Selvam et
al., 2007, Kuo-Hua Wang et al., 1999a). Ceux-ci ont testé plusieurs anions a une concentration
de 9,6 g/L et 0,96 g/L. Le nitrate pourrait inhiber la réaction photocatalytique selon plusieurs
mécanismes ne faisant pas consensus dans la littérature. Premiérement, cet anion pourrait
intervenir en faisant écran aux UV (Mills et al., 1993). Secondement, selon d’autres auteurs, le
nitrate pourrait inhiber la photocatalyse en réagissant avec les trous et les radicaux hydroxyles,
en conditions acides et basiques (Habibi et al.,, 2005). Par ailleurs, ces anions pourraient
potentiellement se lier fortement aux catalyseurs en conditions acides par liaison électrostatique
(C. Hu et al., 2003). Cependant, certains auteurs n’ont pas obtenu les mémes résultats que ces
auteurs sur l'effet d’inhibition du nitrate. Par exemple, Abdullah, Low et Matthews, (1990) en
étudiant la dégradation de 'acide salicylique, de I'éthanol et de I'aniline n’ont constaté qu’'une
trés faible inhibition, non significative, a des concentrations de nitrate plus élevées que celles
testées dans cette étude (1,93 a 11,52 g/L) (Abdullah et al., 1990). Les conditions opératoires
différentes telles que le pH utilisé, les polluants concernés ou la concentration en TiO,

pourraient peut-étre influencer les résultats obtenus.

Quant a lui, le sulfate est couramment retrouvé dans les affluents a des concentrations de
l'ordre de quelques ppm (Blais, 2013). Il est aussi ainsi important de connaitre et de
comprendre I'effet de cet anion sur le procédé photocatalytique. La comparaison des essais, a
différentes concentrations de sulfate avec le témoin sans métal, permet de révéler l'effet
inhibiteur du sulfate sur la photocatalyse de la CBZ. En effet, aprés 90 min d'’irradiation, lorsque
des concentrations de 10 mg/L, 50 mg/L et 1 g/L sont appliquées, les pourcentages de
dégradation obtenus sont respectivement de 85,06 %, 79,31 % et 75,81 %. Ces pourcentages
sont plus faibles que le 95 % de dégradation obtenu en conditions optimales. Par conséquent,
le sulfate pourrait théoriquement inhiber la photocatalyse, puisque méme un léger effet a été
observé a 10 mg/L. L’inhibition du procédé photocatalytique par les ions sulfate a été rapportée
par plusieurs auteurs (Abdullah et al., 1990, Burns et al., 1999, Selvam et al., 2007). Abdullah,
Low et Matthews, (1990) ont étudié la photo-oxydation de I'acide salicylique, de l'aniline et de
I'éthanol en CO2 en présence de plusieurs anions et cations. Ces auteurs ont démontré, et ce,
pour les trois polluants qu'un effet d’inhibition était observé en présence de sulfate. Les
concentrations de sulfate utilisées étaient de 0 M a 0,12 M de Na,SO, soit I'équivalent de 0 g/L
a 11,52 g/L d’ions sulfate. Cette étude a aussi mis en évidence qu’a partir 0,01 M de sulfate
(soit 0,95 g/L), plus aucune augmentation de I'inhibition n’est observée. En effet, la vitesse de
dégradation en fonction de la concentration en sulfate atteint un plateau. Ce phénomeéne a

également été constaté par d’autres auteurs (Burns et al., 1999) et aussi vérifié dans le cas de
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ces travaux. La figure 63 présente I'évolution du pourcentage de dégradation de la CBZ ainsi

gue la constante de vitesse apparente en fonction de la concentration en ions sulfate.
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Figure 63 : Pourcentages de dégradation de la CBZ et constante apparente du premier ordre (Kapp) €n
fonction de la concentration en ions sulfate (données prises a 60 min de dégradation avec
[CBZ] =10 mg/L, [P90] = 1,14 g/L et pH 5)

Il peut étre observé, dans cette figure, qu’il N’y a pas de différence significative entre les
pourcentages de dégradation et les constantes de vitesse apparente obtenue a 50 mg/L et celle
a une concentration de 1 g/L, et ce malgré I'application d’'une concentration 20x supérieure. En
effet, entre 50 mg/L et 1 g/L, les pourcentages de dégradation son respectivement de 62,8 % et
de 64,9 %. Contrairement a certains cations ou anions, le sulfate peut étre oxydé par les trous
photo-générés ou les radicaux hydroxyles et ainsi devenir un radical sulfate (Bahnemann et al.,
1994) : Les équations 45 et 46 présentent la réaction des ions sulfate avec les trous et les

radicaux hydroxyles :
S0,> +h* - 50,7) (45)

$0,> +OH° > S0,” + OH - (46)

Ces radicaux générés pourraient étre moins puissants et efficaces que les radicaux hydroxyles.
Par ailleurs, les radicaux sulfate pourrait se lier trés fortement & la surface du TiO, et aurait
moins d’affinité pour les molécules organiques dd a leur charge en solution (Burns et al., 1999).

Cette raison pourrait ainsi expliquer linhibition observée par rapport au témoin sans ions
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sulfate. Par contre, ces radicaux seraient tout de méme capables d'oxyder les polluants
adsorbés a la surface du catalyseur, limitant ainsi 'inhibition de la photocatalyse (Abdullah et
al., 1990, Burns et al., 1999). De cette facon, I'effet d’inhibition ne tend pas a augmenter en
fonction de la concentration, comme observé pour le chrome par exemple. Cette oxydation des

ions sulfate pourrait ainsi expliquer la similitude des résultats entre 50 mg/L et 1 g/L.

7.6 Application du procédé photocatalytique au traitement
d’effluents réels

by

Cette partie des travaux a consisté a évaluer l'efficacité de ce procédé photocatalytique
d’oxydation de la CBZ sur une matrice réelle issue d’'une station d’épuration. Pour cela, des
eaux usées de type municipal ont été artificiellement contaminées par la CBZ puis soumises au
traitement d’oxydation photocatalytique, dans les conditions optimales, déterminées a la section
7.2.2, lors de l'application du procédé sur des effluents synthétiques. Ces effluents réels sont
issus d'un traitement secondaire et ont été artificiellement contaminés par 34 + 0,71 pg/L de
CBZ. Cette concentration a été choisie car les polluants émergents sont retrouvés, dans les
effluents municipaux, a des concentrations inférieures a 50 pg/L (Prieto-Rodriguez et al., 2012).
A chaque essai, quatre échantillons ont été prélevés : effluent brut (avant le dopage), aprés le
dopage afin de connaitre la concentration en CBZ, aprés I'adsorption sur le P90 et aprés les 90
min d’irradiation. Le tableau suivant présente les résultats de caractérisation de I'effluent brut de
type municipal:

Tableau 36 : Caractérisation de I'effluent & la sortie du traitement secondaire de l'usine d'épuration de Saint-
Nicolas (secteur Chaudieére Est)

Parametre analysé Valeurs obtenues

H
P (6,7 +0,11)

Couleur vraie [UCV] (21,56 + 1,63)

Turbidité [UTN]

(0,53 £ 0,05)
COT [mg/L] (12,7 +£0,2)
[CBZ] [ug/L] <0,2
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Les valeurs de pH, déterminées pour I'effluent prélevé, sont semblables aux valeurs obtenues
par la Ville de Lévis lors de leur suivi mensuel dans les réacteurs biologiques séquentiels
(RBS). Par exemple, au cours du mois de septembre 2013, une moyenne de pH de 6,9 a été
enregistrée (Ville de Lévis, 2013). D’aprés les résultats obtenus par LC/MS/MS, une absence
ou une concentration inférieure a 200 ng/L était présente dans [l'effluent brut (limite de
détection : 200 ng/L). Il est important de rappeler que la station de Saint-Nicolas est une petite
station d’épuration recevant les eaux usées de Charny, de Saint-Nicolas et de Saint-
Rédempteur. Ainsi, il est possible qu’'une quantité infime de carbamazépine soit retrouvée
comparativement a des stations desservant une plus grande population. Par comparaison,
Miao, Yang et Metcalfe, (2005), ont étudié le comportement de la CBZ et de ses métabolites a
travers leur passage dans une usine d’épuration en Ontario semblable a celle de Saint-Nicolas,
en termes de traitement et de population desservie (Miao et al., 2005). Ces auteurs ont montré
que la concentration dans les effluents était de 251 + 6,3 ng/L. Il est ainsi possible que, dans
ces travaux, la concentration soit plus faible que la limite de détection, mais qu’'une certaine
guantité de CBZ soit tout de méme présente. Par ailleurs, il est important de rappeler que ce
produit pharmaceutique se retrouve principalement dans les effluents et non dans les boues
d’épuration (Clara et al., 2004, Mohapatra et al., 2014).

Le tableau 37 indique les différentes valeurs de pH, d’'unité de couleur vraie ainsi que de

turbidité retrouvées avant et aprés le traitement.

Tableau 37 : Valeurs de pH, d’unité de couleur vraie et de turbidité déterminées pour I'effluent brut et
I'effluent traité (aprés les 90 min d'irradiation)

Valeurs obtenues
Paramétre analysé
Avant traitement Aprés 90 min de
traitement
H

P (6,7 +0,11) (7,3 + 0,05)

Couleur vraie [UCV] (21,56 + 1,63) (0,73 £ 0,65)
Turbidité [UTN] (0,53 + 0,051) (0,17 + 0,12)

D’aprés le tableau 37, une légére augmentation de pH peut étre observée. Celle-ci pourrait étre

due a la formation de sous-produits de dégradation des composés initialement présents. Par
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ailleurs, la couleur et la turbidité aprés 90 min de traitement sont de 0,73 £ 0,65 UCV et de 0,17
+ 0,12 UTN. La couleur vraie est obtenue aprés la mesure effectuée sur des échantillons d’eau

débarrasseés des particules en suspension par centrifugation (Sawyer et al., 1967).

La figure 64 présente les différents taux d’abattement pour certains des paramétres analysés

lorsque les effluents municipaux ont été traités par photocatalyse hétérogene.
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Figure 64 : Pourcentage d'abattement du carbone organique total (COT), de la CBZ, de la turbidité et de la
couleur vraie. Pourcentages déterminés par rapport a la caractérisation initiale (effluent
brut)

L’application du procédé photocatalytique sur une telle matrice permet d’enregistrer une
dégradation de plus 96 % de CBZ. Le calcul de cette dégradation de la CBZ a été effectué en
prenant comme « Cy », la concentration de CBZ aprés ajout soit 34 + 0,71 pg/L. Cette
concentration est égale a la concentration mesurée aprées les 40 min d’adsorption 34 + 0,58
pg/L (en 'absence de lumiére). Ainsi, la quantité de CBZ adsorbée a la surface du P90 est
négligeable. Apres les 90 min d’irradiation lumineuse, la concentration résiduelle de CBZ était
de 1,2 pg/L. Ainsi, le procédé photocatalytique, en tant que traitement tertiaire, permettrait
d’éliminer des résidus pharmaceutiques dans les effluents tels que la CBZ.

En outre, a la fin du traitement photocatalytique, la concentration en carbone organique total

(COT) était de 10,3 + 1,7 mg/L. Suivant ces résultats, le taux de minéralisation de cet effluent
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est de 18,6 £ 1,0 %. Ce taux de minéralisation est plus faible que les valeurs enregistrées (73
% d’abattement du COT) lors de I'application du procédé sur des effluents synthétiques. Cette
différence pourrait étre attribuée a la complexité de matiére organique (difficilement oxydable)

dans les effluents réels.

7.7 Analyses économiques

La photocatalyse ne nécessitant que l'utilisation d’'un réactif (par exemple P90) pour initier la
réaction, le colt de ce photocatalyseur a été uniquement considéré. Tel que rapporté par
Verbruggen et al. (2014), le colt en euros du P90 est de 25,5 € par kg (Verbruggen et al.,
2014). En utilisant la méme concentration optimale de 1,14 g/L, équivalente & 1,14 Kg/m?, le
colt en P90 pour un métre cube d’eau reviendrait a 39,56 $ US. La conversion en dollars
américains a été effectuée en tenant compte du taux de change donné par la banque du
Canada, le 27 juin 2014. Par ailleurs, la consommation électrique est aussi a considérer dans
I'évaluation des colts. Puisque la photocatalyse est basée sur I'activation du photocatalyseur
par la lumiere, il est important d’évaluer le colt de la consommation électrique des lampes.
Dans le cas de ces travaux, trois lampes de 8 W ont été utilisées. La consommation électrique
est exprimée en kWh, et correspond pour 90 min de traitement, a 0,036 kwWh. En prenant en
considération que le colt de I'énergie électrique est de 0,06 $ US, la consommation électrique
pour 90 min de traitement vaut 0,00216 $. En ramenant ce colt pour 1 m® d’eau a traiter, le prix
par m* d’eau est de 0,03456 $ US /m°. Le co(t total par m® d’eau, en prenant en considération
le colt relatif du photocatalyseur et de la consommation électrique est de 39,56 $. Cependant, il
serait envisageable d'utiliser les radiations solaires, afin de minimiser les colts reliés a
I'utilisation électrique. En effet, tel que montré a la section 7.3, le P90 couplé aux radiations

solaires (300-800 nm) a permis d’éliminer la CBZ.

Il est aussi important de mentionner que les codts relatifs du photocatalyseur ont été calculés
en se basant sur les résultats obtenus lors des essais sur les effluents. Une concentration de
1,14 g/L a effectivement permis de répondre a la problématique des résidus médicamenteux, en
éliminant 96,57 % de la CBZ initialement présente. Néanmoins, il est possible que si les
caractéristiqgues physico-chimiques de I'effluent changent, cette concentration doive étre ajustée
pour une meilleure efficacité. De surcroit, les colts de récupération du photocatalyseur en

suspension seraient a évaluer.
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8 CONCLUSION

Ces travaux ont permis de mettre en valeur la capacité de la photocatalyse a dégrader les
polluants récalcitrants pour I'élimination des résidus médicamenteux dans les effluents. En effet,
ce procédé d’oxydation avancée a permis de dégrader la carbamazépine, cet antiépileptique qui
est a peine éliminé des eaux a hauteur de 10 %. La photocatalyse hétérogene a ainsi pu
dégrader totalement la CBZ a des concentrations de l'ordre du milligramme par litre ou du

microgramme par litre, et ce, dans un milieu synthétique et dans des effluents municipaux.

La premiére partie de ces travaux, soit I'optimisation par méthode itérative, a permis d’évaluer
l'impact de certains parameétres tels que le type et la concentration en photocatalyseur, le pH, la

concentration en CBZ et I'intensité lumineuse :

» Cing photocatalyseurs commerciaux ont été testés (P25, P90, PC500, UV100, ST01).
Le photocatalyseur le plus performant, en termes de pourcentages de dégradation de la
CBz, était le P90. En utilisant le P90 a une concentration de 1,5 g/L, la dégradation était

maximale avec 94,5 %.

= L’étude du pH a mis en évidence les meilleures performances épuratoires autour du
point isoélectrique du P25 et du P90, soit a des pH de 6,25 et de 5,5.

» La concentration en CBZ avait une forte influence sur le rendement photocatalytique. En
effet, la constante cinétique était de 0,083 min™ lorsqu’une concentration de 5 mg/L était

appliquée tandis que celle-ci était de 0,0176 min™* pour une concentration de 20 mg/L.

» La dégradation de la CBZ augmentait linéairement en fonction de l'intensité lumineuse,
jusqu’a une valeur de 18,9 W/m? ou la constante de vitesse de la CBZ restait relativement

constante (autour de 0,070 min™).

Cette premiere étude a permis d’établir des conditions optimales par la méthode itérative. La

combinaison de celles-ci a permis une dégradation de la CBZ supérieure a 99 %.
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La deuxiéme partie de ce mémoire portait sur I'élaboration d’'un modéle mathématique et

statistique capable de prédire le pourcentage de dégradation de la CBZ en fonction de quatre

paramétres. Pour ce faire, un plan d’expérience (plan factoriel) et un plan de surface réponse

(plan central composite) ont été réalisés.

Les parameétres sélectionnés étaient le pH (5 - 9), la concentration en CBZ
(10 - 20 mg/L), la concentration en photocatalyseur P90 (1 - 2 g/L) et le temps
d’irradiation (30 - 90 min).

Le plan factoriel (2*) a permis de déterminer que la concentration en CBZ et le temps
d’irradiation sont les deux facteurs qui influencent le pourcentage d’élimination de la
CBZ, lors de l'application du photocatalytique. La contribution de la concentration en
CBZ et du temps dirradiation pour I'élimination de la CBZ est respectivement de
19,22 % et 71,55 %. Les autres parameétres (incluant les interactions entre les

parameétres) contribuaient a moins de 10 % pour I'enlévement de la CBZ.

Par la suite, le plan central composite a permis de définir les conditions optimales en
minimisant la concentration en P90. Les conditions optimales retenues sont pH 5, une
concentration minimale de CBZ a 10 mg/L, 1,14 g/L de P90 et un temps d’irradiation
maximal de 90 min. Dans ces conditions expérimentales, un pourcentage de

dégradation de 94,7 % a été obtenu.

Par ailleurs, lorsque des concentrations plus faibles (37 ug/L) ont été appliguées, la
dégradation de la CBZ était > 99 %.

La troisieme partie de ce mémoire portait sur I'effet de trois cations métalliques et de deux

anions couramment retrouvés dans les eaux. Cette section visait & comprendre comment la

qualité de I'eau pouvait influencer les performances épuratoires du traitement photocatalytique.

Le chrome a des concentrations de 10, 100 et 1000 ug/L a montré un effet d’inhibition
de la photocatalyse. A une concentration de 100 pg/L, le pourcentage de dégradation

apres 90 min d’irradiation, a été évaluée a 87,0 + 2,6 %.
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La quatrieme partie visait a vérifier les performances épuratoires du procédé photocatalytique
optimisé pour I'élimination des traces de CBZ dans les effluents de type municipal. Avec une
concentration initiale de CBZ de 34 + 0,7 ug/L, la photocatalyse hétérogene a permis

I'élimination de ce composé a hauteur de 96,51 + 1,75 %.

Ainsi, au regard de ces résultats, les hypotheses de recherche évoquées a la section 5.1 ont
été vérifiees soit que:
1) les polluants récalcitrants, tel que la molécule de CBZ peuvent étre oxydeés ;
2) la structure cristalline, la composition chimique et la morphologie des matériaux sont des
caractéristiques fondamentales qui régissent leurs capacités photocatalytiques ;
3) les caractéristiques physico-chimiques de I'eau a traiter sont des paramétres importants
a considérer puisque certains éléments peuvent influencer, de différentes manieres, le

procédé.

Limite de larecherche:

Cependant, ces travaux de maitrise ont certaines limites a prendre aussi en compte dans
I'évaluation de ce projet. L’évaluation de plusieurs paramétres photocatalytiques via la méthode
itérative a permis de mettre en I'évidence limpact de ceux-ci sur la dégradation
photocatalytique de la CBZ. Cependant, il est important de rappeler que ces essais ont été
réalisés dans une matrice d’eau distillée et non d’effluents. Il est ainsi possible qu’il y ait un
Iéger ajustement a faire pour I'application de ces conditions optimales par méthode itérative
dans une matrice d’effluents. Par ailleurs, I'optimisation via le développement d’'un modéle
guadratique a ses limites. En effet, il n’est pas souhaitable d’extrapoler ce modéle en dehors
des bornes définies, car en dehors de celles-ci, les prédictions seront moins précises et
exactes. Pour obtenir une précision exacte, il serait nécessaire d'estimer que les paramétres

étudiés affectent de la méme facon la réponse, en dehors des bornes.
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RECOMMANDATIONS

Cette étude a mis en évidence l'efficacité du procédé photocatalytique pour le traitement des
eaux contaminées par la CBZ. Cependant, un travail expérimental doit étre poursuivi afin

d’améliorer le procédé de traitement.

= Optimiser la surface irradiée par unité de volume afin de maximiser I'absorption de
photons efficaces par le photocatalyseur. Une meilleure absorption de photons
permettrait d’augmenter la génération d’espéces oxydantes radicalaires puisque tout le
photocatalyseur pourrait étre irradié plus efficacement pour un méme volume

réactionnel.

= Utiliser une plus grande intensité que celle utilisée afin de pouvoir constater, si des
intensités supérieures auraient le potentiel d’améliorer le rendement épuratoire de la
photocatalyse.

» Effectuer des tests avec le simulateur solaire afin de vérifier si le rendement épuratoire
de la photocatalyse solaire serait assez performant pour permetire I'élimination des
polluants récalcitrants. En effet, l'utilisation de la photocatalyse solaire permettrait

notamment de réduire les colts opératoires liés a la consommation électrique.

= Réaliser des tests photocatalytiques a des concentrations de [lordre du
nanogramme/litre dans le but de constater la viabilité du procédé dans cette gamme de

concentrations.

= Vérifier la toxicité de Ieffluent contaminé par la CBZ et traité par le procédé
photocatalytique. En effet, la dégradation d’'un composé peut entrainer la génération in-
situ de nouveaux composés, appelés intermédiaires de dégradation, pouvant étre

potentiellement plus toxiques que la molécule meére.
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ANNEXE A: COMPARAISON DE LA PHOTOCATALYSE, DE
L’ADSORPTION ET DE LA PHOTOLYSE EN PRESENCE DE
DIFFERENTES CONCENTRATIONS DE CUIVRE
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Figure 65 : Comparaison des spectres d'absorption de dégradation photocatalytique en présence et en
absence de cuivre (a 0 min aprés I'adsorption et a 90 min d'irradiation)

Cette figure ne permet pas de mettre en évidence une complexation entre la CBZ et le cuivre.
En effet, aucune apparition de pics d’absorption ni de changements n’a été observée. La figure
65 met aussi en évidence le spectre d’'une solution de cuivre dans l'eau distillée, a une
concentration de 1500 pg/L. L’analyse de cette courbe permet d’observer que ce spectre

d’absorbance ne présente pas de pic caracteéristique.
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ANNEXE B : COMPARAISON DES SCANS MOYENS DU MS
POUR L’ETABLISSEMENT DES SOUS-PRODUITS
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Figure 66 : Scan moyen du chromatographe de masses (MS) (échantillon a 0 min)
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Figure 67 : Scan moyen du chromatographe de masses (MS) (échantillon a 45 min)
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Figure 68 : Scan moyen du chromatographe de masses (MS) (échantillon a 90 min)
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