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Résumé

Cette étude a porté sur I'application du réactiFéaton comme procédé de réhabilitation de
matrices contaminées par des hydrocarbures arameatigolycycligues (HAP). En solution
agueuse, le choix des conditions de mise en cewvréattif est important, afin de générer
suffisamment de radicaux pour oxyder les polluattse dégradation des composés est
possible, mais une différence de réactivité impueaest observée entre les HAP
« alternants » et « non alternants » (avec un cycténq atomes de carbone). De plus, si
certaines précautions particulieres ne sont paseqriles HAP peuvent s’adsorber sur les
parois des récipients, et étre de ce fait réfreeda I'oxydation.

Les résultats sur les boues résiduaires montransqus certaines conditions (concentrations
élevées en réactifs), les polluants peuvent étyglés alors méme qu’ils sont adsorbés. De
plus, la matrice semble jouer un réle importarg,dgydes de fer étant probablement a méme
de décomposer le peroxyde d’hydrogene dans leureli@’initier ainsi la réaction de Fenton.
L’application de ce traitement d’'oxydation a dets s sédiments contaminés est également

possible.

Mots-clés : Fenton, boue résiduaire, HAP, réhabilitation,datjon.



Abstract

This study is related to the application of Fensar@agent to remediate matrices contaminated
by polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS). In ague solution, the choice of the reagent
implementation is important, in order to generat®ugh radicals to oxidate pollutants.
Degradation of the organic compounds is possiblg, & large difference in reactivity is
observed between "alternant” and "nonalternant” ®AWith a five carbon atoms cycle).
Besides, if a few specific precautions are omittéeé, PAHs can sorb onto the flask inside
surface, and therefore not undergo oxidation.

The results on sewage sludges show that under ircedanditions (high reagent
concentrations), the pollutants can be oxidisetoalgh they are adsorbed. Moreover, it
appears that the matrix itself plays an importahe,ras the iron oxides seem to be able to
decompose hydrogen peroxide, and thus initiate dRenteaction. Its application to

contaminated soils and sediments is also possible.

Keywords: Fenton, sewage sludge, remediation, oxidation.



Publications et communications relatives a ce trdva

O Publications

Articles dans des revues internationales a comi&lecture

Flotron V., Houessou J., Bosio A., Delteil C., Bermond A.n@aV. (2003) Rapid
determination of polycyclic aromatic hydrocarbons sewage sludges using
microwave-assisted solvent extraction — Comparisdh other extraction methods.
Journal of Chromatography,A299, 175-184.

Flotron V., Delteil C., Bermond A., Camel V. (2003) Remediatiof matrices
contaminated by polycyclic aromatic hydrocarbonsse Uof Fenton’s reagent.
Polycyclic Aromatic Compoungd23, 353-376.

Flotron V., Delteil C., Padellec Y., Camel V. (2004) Remedmat of solid
environmental: Removal of sorbed polycyclic aromatydrocarbons by chemical
oxidation.Chemospheresoumis a publication.

Chapitre d’ouvrage

Flotron V., Delteil C., Bermond A., Camel V. (2004) Feasapilof using the
Fenton’s reagent for the degradation of polycytnaatic hydrocarbons in municipal
sewage sludge&nvironmental chemistnyspringer, sous presse.

O Communications

Communications orales

Flotron V., Mrani Alaoui I., Bermond A., Camel \(2001) Use of Fenton’s reagent to
degrade polycyclic aromatic hydrocarbons from studsamples.2"® European
Meeting on Environmental Chemistd2-15 décembre, Dijon (France).

Flotron V., Houessou-Koffi J., Bosio A., Delteil C., BermoAd, Camel V.(2002)
Rapid determination of polycyclic aromatic hydrdmams in sewage sludges using
microwave assisted solvent extraction — Comparisih other extraction methods.
Extech® 2002 3-5 juillet, Paris (France).

Flotron V., Houessou-Koffi J., Delteil C., Bermond A., Carvel(2002) Degradation
of polycylic aromatic hydrocarbons in sludge sammphly chemical oxidations"
FECS Conference on Chemistry and the Environn8dnaodt - 4 septembre, Athénes
(Gréce).

Flotron V., Delteil C., Bermond A., Camel V. (2002) Appliaati du réactif de Fenton
a la degradation des hydrocarbures aromatiquescymigues dans les boues
résiduaires urbainesournées de I'Ecole Doctorale ABIE$6-17 décembre, Paris
(France).

Flotron V., Delteil C., Padellec Y., Camel V. (2004) Elimiiet par oxydation
radicalaire de contaminants organiques dans lessbaésiduaires: le cas des



hydrocarbures aromatiques polycycliguérum Labo 2004 23-26 mars, Paris
(France).

Flotron V., Delteil C., Padellec Y., Camel Y2004) Application of Fenton’s reagent
for the remediation of matrices contaminated byypgtlic aromatic hydrocarbons.
First Conference on Oxidation and Reduction Teobgiels for ex-situ and in-situ
treatment of water, air and spiGottingen (Allemagne).

Flotron V., Delteil C., Padellec Y., Camel V(2004) Fenton’s reagent as a
remediation process for contaminated solid matric@% FECS Conference on
Chemistry and the Environmei29 aolt-1 septembre, Bordeaux (France).

Communications par affiche

Flotron V., Mrani Alaoui I., Delteil C., Bermond A., Camel Y2002) Réhabilitation
de matrices contaminées par les hydrocarbures &oprea polycycliques : mise en
ceuvre du réactif de Fentoforum Labo 200226-29 mars, Paris (France)®"2prix
du Trophée Scientifique.

Flotron V., Delteil C., Bermond A., Camel V. (2002) L’oxydati chimique dans le
traitement des eaux : principe et applicatidRencontres de I'INA9-10 avril, Paris
(France).

Flotron V., Delteil C., Bermond A., Camel V. (2002) Appliaatidu réactif de Fenton
a la degradation des hydrocarbures aromatiquescymigues dans les boues
résiduaires urbaineLCollogue SFC Environnement 2Q024-15 novembre, Paris
(France).



TABLE DES MATIERES

Abréviations et symboles

............................................................................................. -1
ADFEVIALIONS (HAP) ..ot e e e e e e e e e e e e e s s ssnr et e e e e et e e aaeaeaaaeas I-5
IS (SR (ST = 1] L= T R I-7
LISTE S fIQUIES ...t ettt s e e e e e e e e e e aaaaaeeeeeeeeeeeeeeeaeseennnnnns -9
INTRODUCTION ittt s s ettt e e st e s e s e e s nneee e e e saaaannnnneees 1
Chapitre 1.Réhabilitation de matrices contaminées par les HAR............ 7
I 1 o To [ o3 1 o o 1O 9
1.2. Les procédés d’oxydation @QVANCEE .........cceeeieeiiieeeeeeeiieeeeeeeeiiiinn e eeeeees 9
1.2.1. Procédés baseés sur la photolySe......cccuueviiieiieiiiiiieecceecieee 10
2 I I 1 = To [ = 4T T Y 10
1.2.1.2. UV HO ittt 12
1.2.2. Procédés basés sur 'ozonation............ccceieiecieie e e s e e 14
1.2.2.1. L’'0Z0ONE et SA GENETALION ... ..uvvvraemcciiiiiiiiiiiiieeieeeeeeeeeeeaeeeeeeeeessanns 15
1.2.2.2. L’'0zoNnation SIMPIE ........oovvviiiiiccceeeeeeeeeecr e 16
1.2.2.3. QT HoO et 18
1.2.2.4. QT UV ettt a e e e e ————- 19
1.2.25. QT HoO2/ UV 19
1.2.3. Procédés basés sur le réactif de FeNtQN oe...coovvvvevvviiiiiiiiiiieeeeeeee, 20
e = Y @ S OO 20
2 T o To ] (o T =T o1 o o S 21
1.2.3.3. EIECtrO-FEeNtON .......coiiiiiiii e e 22
1.2.4. Procédés basés sur l'utilisation de SemEHGOIRUIS..........evvriiieeeiieeeeeeeeeennne. 23
1.2.5. Comparaison des différents proCEdEs . vvvrriiirrieiiieiiiiiiiieeeennnnnn. 26
2 T O 0 Tod U1 T o P PPRT 28
1.3. Application a la réhabilitation de matrices cataminées par des HAP ............ 28
1.3.1. MAtriCeS lIQUIAES ......uuueeeiees st s e e e e e e e e e e e e e e e eeeeeesrennnneeennnees 29
1.3.1.1. En présence d’'un solvant organique............co.veeeeeceuiienineennnnnns 29
1.3.1.1.1. PhOtOIYSE. .. et e e e 30.........
1.3.1.1.2. Réactif de FeNnton............oo oo, 31
I 70 It 1 T I YOS 32
1.3.1.1.4. ComparaiSon desS ProCEUES .........cceeiiiirieiiiiiiieeeiiieee e e a e sieeeens 33
1.3.1.2. DANS I€S CAUX .. covvviiiiiieeiieiieeeeeme ettt aaeeneeaaa 33
1.3.1.2.1. Eaux SyNthetiqueSs AOPEES....... . reeeeiaiirreeeaaiiireeeasireeeesaieeeesees 33
1.3.1.2.2. EQUX NALUIEIIES.......ue e eeeeeeeeeeee e ree e e e e e eeees 37
1.3.1.2.3. EAUX USEES ....uuuuirrrrinnnnnnssmmmmmmmsssssaasssaassasssaasssasssassssssssssnesnnsnnnnnnnns 41
R 0 IR T @0 1 od 1] o SRS 42
1.3.2. LesS MaAtriCes SOlES.......oii it ceeeeee e e e e e e e 43
1.3.2. 0. LS SOIS uuiiiii i i i e e ettt eommmr e e e e e e e e e e et e e e ettt —————————————— 43
1.3.2.1.1. TraitementS iN SitU.......ccoeiiiieeeeeee e, 43
1.3.2.1.2. TraitemMENLS X SitU .....uuuuuuieicememeeiiiiiiiiises s s s s s s e e s s e e s e e s seesesnnenanns 44
1.3.2.2. LeS SEAIMENTS.....uuuiiii i i e e e s e s s s e e e e e e e e e e e e eeeeeeeeessnnnnnsennes 48

1.3.2.3. LES DOUES MESIHUAIIES ... e, 49



1.3.2.4. CONCIUSION . ...t 50

1.4. Les sous-produits d’oxydation fOrMES ... evvveeeeiiiiiiiiiiiiiiee e eeeeeeeeeeeeiienns 50
1.4, 1. PROEOIYSE ..ottt e e e et e e et e et bennnneeeesennnnans 51
N @ 0] = 1 1o o N 53
/B I = =T Toa 1) o [ =T 0] (0] R 56
S T Y O Y TR 57
T o T Tod [ 1] o o 58

S T O 0T (o [ =] o ] 1 1R 58

o 61
2.1. Introduction et objectifs de I'étude .......ccccceeeeiiiiiiiiiiiiee e 63
2.2. Mécanismes d’oxydation par le réactif de Fentoen solutions aqueuses......... 63

2.2.1. Principales réactions en I'absence de SlSSIr...........ccccooviiviiiieieiiniiiinnenn. 64
2.2.1.1. Le systeme Fenton en milieu acide (PH.2:3)......cvveiiiiiiiiiieeeeeenneee, 66
N Nt N O O T o = 1= | 66
2.2.1.1.2. Systémes pour lesquelsdH, et [F€'], sont comparables..................... 68
2.2.1.1.3. Systémes pour lesquelsdiio >> [FE% o vuriiriiirierierieeeeer e, 68
2.2.1.1.4. Systémes pour lesqUelSTRE> [H 205] 0vveveveeeeieeeeeeeeeeeee e, 70
2.2.1.2. Le systéme Fenton en milieu acide dilt>§)5) ou neutre ................ 70
2.2.1.2.1. CaAS ENETA ....cooiieieiiiiieet sttt e e e e e e e e e e e e e e s ennnne e e e e e e ann 70
2.2.1.2.2.InfluenCe du PH .....ooviieiieeeeeee e 73
2.2.1.2.3. Influence de l'autooxydation du fel..............cccceiiiiiiiceeee, 75
2.2.1.3. Influence des composés organiques etamgges ...............vvvvenennnnnn. 75
2.2.1.3.1. Influence des chlorures et SUIfateS o ...oooicvviiiiiiiieeeeiiieeeeeee 76
2.2.1.3.2. Influence de complexants organiques............ccoeeeeeeeeeiieieieeeieeeeeeeeen, 77
2.2.2. Principales réactions en présence de Stdsniganiques.............ccccvvennnnnnn. 78
2.2.2.1. Mécanismes réactionnels ............ceeeeeeeeeeeeeeeeiieiiieieciiiiieeeeen, 78
2.2.2.1.1. Formation des radicaux organiquBOH et R...........ccccccceeviiiiiiiiiinnneenn. 78
2.2.2.1.2. Réactivité du radiCaROH ............oeviiiiiiie e 80
2.2.2.1.3. Réactivité du radiCal R..........ccceeieiiiiiiieiiiie e 80
2.2.2.2. Cinétique de dégradation ...« eeereeeeeeeerreeeeeeeeeeeaeeaannnnnnn 82
2.2.2.2.1. CAS GENEIA .....coiiiiiiiiiitet ettt 82
2.2.2.2.2. Cas particulier des systémes pour ldsdi®, est en exces............c....... 83
2.2.2.3. Cas patrticulier des hydrocarbures aromadig) polycycliques.............. 84
2.2.2.3.1. Mécanismes d'action des radicaux hydasxy...............ccccccvvvvviinniinnnnnnn. 84
2.2.2.3.2. Identification de sous-produits d’OXYORL..................evvvvviennninnnninnnnnn.. 85
2.2.3. Choix des conditions de mise en ceuvre demsygsFenton.............cccceeeeees 88
2.2.3.1. Choix des especes inorganiques appPOreeS.........cccuvvvvvrrrieeeeeeeeeeenns 89
P2 T O 1 o 1 e 11 N o = PO 89
2.2.3.3. Choix des concentrations en réactifS. ccccee.vvvvvvieiiieiiiiiiiiiieeeeeeeeiees 90
2.2.3.4. Choix du mode d’'ajout des réactifS......cc.ccoevvvvivreeiiiiiiiiiiiiiie e, 91
2.2.3.5. ChoixX de |a tEMPEratUre ............ ommmssrrnmrrinmmmnmereerrereeeaeeeeeeessinnnd 92
2.2.3.6. Concentration €n 0Xygene diSSOUS ..cceeeeeereeeieeeeeieiieeeeeiiiiiiinena e 92
2.2.4. CONCIUSIONS ...ttt e eeeeeeeeeeeeeeee 93
2.3. Matériel et METNOAES. .........uuiiiiiiiei et 93
2.3. 1. GENEAIAlItES.....ccoi ittt eereemr et e e e e e e e e e e e e e rrr e e e e e e e e e e e e 93

ZRC T |V (o To (=T 0 1= = 1 (o [ = RSP 93



2.3.2.1. Sans réactif de FeNtON ......c.ooe oo 94

2.3.2.2. Avec réactif de FEeNtON........ccoiicocee e eeees 95
2.3.2.2.1. Etude des cinétiques de dégradatin...........ccooeeeieieiiiiiiiiiiee e 95
2.3.2.2.2. Etude des produits d’oxydation formes...............cccccciviiini, 96

2.3.3. Méthodes d'analySe...........uuvuumimmmmmmm e 101
2.4. RESUItatS €t AISCUSSION ....cciiiiiiiiie sttt ettt e e e e e e e e e e e s s s s s snnnnneeeeaee s 102
2.4.1. Etudes sur la stabilité des trois HAP entsmis aqueuses..............cceee..... 102

2.4.1.1. Effet de la nature du matériau UtiliS€............ccoeeeeeiiiiiiiiiiiiciiiiiieee, 103

2.4.1.2. Effet d'un CO-SOIVANT .........uuiiiieeeeeecce e 107
2.4.1.2.1. Effet de I'ajout d’un solvant OrganiqUe...........ccceeeeeeerieeeeeeeeeeeeeeeeennn 108
2.4.1.2.2. Effet de I'ajout d’'un surfactant ...................cccccc e, 109

2.4.1.3. CONCIUSIONS ....ovviiiiiiiiiie s eeeeet s e e e e e e e e e e e e e e e eeee e nnaaanee 114

2.4.2. Application du réactif de FeNtoN .......ccccceeeeeiiiiiiiiicee s 114

2.4.2.1. Effet des concentrations initiales en téae Fenton......................... 114
2.4.2.1.1. Estimation des rendements de dégradation.................ccceevevvvvvvvennnn. 115
2.4.2.1.2. Etude des cinétiques de dégradatian.............ccceeeeeeeeiiiciiiiieeeneenn. 122
2.4.2.1.3. Effet du mode d'ajout d@O........cccooviiiiiiiiiiie e 128
2.4.2.1.4. Influence du MEIANJGE..........cevveeeiieiiiiiieeeeeeeeeeeeeer e 131

2.4.2.2. Effet de I'ajout d’un CO-SOIVaNT ..o 132

2.4.3. Cinétiques d’apparition des produits d'oxti@a..............ccoevvvvvvvvrvnnnnnnnnn. 136

2.4.3.1. Amélioration de la séparation..........ccccceeeeeiiiiiciiiiiiiiiiieeieeee e 361

2.4.3.2. Dégradation du benzo[a]pyrene Seul..........cooevvvviiviiiiiiiiiiieeeeeeen, 139

2.4.3.3. Dégradation du fluoranthéne seul....cccee.oooooiiiiiiiiiiiiiieeeeee, 142

P2 T o o (153 o] 1S PSSR 144
Chapitre 3. Application du réactif de Fenton a des boues résdes
contaminées par €S HAP ... 145

3.1. Introduction et objectifs de I'étude ........cccoooeeeeiiiiiiiie e 147

3.2. Mécanismes d'oxydation par le réactif de Fento de matrices solides

(o0 0] 7= T 1T =TS TS PPUR 147

3.3. Matériel et MEINOAES. ........uuuiiiiieieie ettt e e e nnnne e as 153

3.3.1. Les matrices solides EtUdIEES .......ccoeeeieeiiiiiiieeee e 153
3.3.1.1. Origines et CaracteriStiqUES .........cuueerurrrriiimiiiiiieieeeeeeeeeeeeaaessennnns 153
3.3.1.2. Pré-traitement des échantillons .....ceeeee.oeoieeeiieeiiiiieeeee, M5

3.3.2. MOAE OPEIALOIre ......cceeeeeeeeieeceeeeees st r e et e e e e e e e e e e e e e eeneeeees 155

3.3.2.1. Préparation des milieux réactionNelS w..ooeeeeeeeiieiiieiiiiiiiiiieeenn 155
3.3.2.1.1. Préparation de la matrice Solide...........ccuvuvuirmvrinmiiiiiiiiiieeceeee e 155
3.3.2.1.2. Etude de la désorption des HAP de laiogasolide....................ccoee. 155
3.3.2.1.3. Application du réactif de Fenton a daspensions aqueuses de boue en
présence d'un SUMacCtant..........ccooooiiiiiccccc e 156
3.3.2.1.4. Application du réactif de Fenton a despensions aqueuses de boue, sol ou
£ Y0 101 o | SRR 156

3.3.2.2. Traitement des SUSPENSIONS.......ccccceccreeeeeeeeeeiiiiiire e e e e e e aeeeaeas 156

3.3.2.3. Séparation surnageant / MatriCe.......ccccuvvvriiiieeeeeeeeeeeeeeeeciieenee 157

3.3.2.4. Traitement des SUrNAQEANLS .......cccccccceeeeeeeeeee e 51
3.3.2.4.1. Surnageants éthanoliQUES........cccceeeerrrrrrrerrrrrrirniriiriiennneinnnennerennnn 157
3.3.2.4.2. SUMAQGEANTS BQUEUX ....eeeeeeeeeecmmmcmmc e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e n e neenn s 158

3.3.2.5. Traitement des matrices SONAES ... reeeeeeeiiieiieiiiiiiiiiiiiineeeeeen. . L5
3.3.2.5.1. Extraction sous champ mMiCro-0NdeS oo oo oeeeeeieiieieeee 601



3.3.2.5.2. Extraction par un solvant chaud SOUSSI................ceevvevvreerrennrennnnnn 160

3.3.2.5.3. Comparaison de différentes méthodedrd@ion ..............ccccvvvvvvvnnnnnnns 161
3.3.3. Méthodes d'analySe...........uuuuumimmmmmmc e 162
3.4. RESUItatS €t AISCUSSION ....cciiiiiiiiee sttt ettt e e e e e e e e e e e s e s s nnnnne e e e e e e 163
3.4.1. Etude sur la désorption des HAP de la bQuU@..........ooovvvvviviiiiciiiineneenn. 163
3.4.1.1. Désorption des HAP naturellement préselatss la boue en solution
AQUEUSE PUIE ..eetieeieti e e eeteeeeat e e s s e e et et e e e e ab s e e est e e e esa e e aennnneeeees 163
3.4.1.2. Choix des conditions pour améliorer laatpion...............ccccvvvvrneeee. 165
3.4.1.2.1. Désorption en présence d’'un solvant mIGEE ..............ceeveeeeeerriiuveenennn. 166
3.4.1.2.2. Désorption en présence d’un surfactanto..........ccoeeeeviiieereriiiinnneennd 681
3.4.1.3. CONCIUSIONS ...ttt aeee 183
3.4.2. Application du réactif de Fenton a des sosjpas aqueuses de boue........ 184
3.4.2.1. En présence de Brij-35 a pH 3 et a dexeoinations peu élevées en
FEACHf de FENTON ... 185
3.4.2.2. En solution aqueuse pure sans modificatthn pH et a des
concentrations élevées en peroxyde d’hydrogene..........cccceeeeveeieeeeeeeennnnne, 190
3.4.2.2.1. BlaNnNCS SANS MALIICE.......uuuiiiieeeeirei i eeeeeeeetieee e eeeeeeaee e e e e e eeeeeeeaseas 191
3.4.2.2.2. MatriCeS NON OPEES.....cceeeiiiieeeee e e e eesiieiieee e e e e e e e e e e e e e eeeeeees 193
3.4.2.2.3. MALIICES UOPEES.......uuieiieeeeeeeeeeaeeee e e e eeeiteeeee e e e e e e e e s s eeeeeeeeesseeeees 195
3.4.3. Suivi de la formation de produits d’'oxydatio................ccoevriiiieiriiiiinnnn. 197
3.5, CONCIUSIONS ...ttt e bbb e e e e ee s e s e nnes 198
CONCLUSION GENERALE—PERSPECTIVES.....ci i 199
REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES ......ci i rnaee e 203
N A N i L PP 229
ANNEXE | : Structure et proprietés des HAP ... 231
ANNEXE Il : Fonctionnement d’'une station d’épuration urbaine : cas particulier
de [a Station d'ACNHEIES ... 233
ANNEXE Il : Les procédés d’oxydation avancée - dtémas réactionnels........... 235
ANNEXE IV : Procédés d’oxydation avancée appliqués des HAP en présence
d’UN SOIVANT OrJANIGUE .......coiiiiiiiiiiiiieet ettt s e e e e e e e e e e e e eeeeeeeesssennnnseesnnnnns 243
ANNEXE V : Procédés d’oxydation avancée appliqués des solutions aqueuses de
H A P ettt e oo ———— bttt rrt e e e e e e aa e e e e aan ettt rrtrttraaaaaaaaaenn 261
ANNEXE VI : Le réactif de Fenton appliqué a des s@ contaminés par des HAP
............................................................................................................................ 275
ANNEXE VII : Sous-produits d’oxydation des HAP selm les AOP ..................... 291
ANNEXE VIII : Mécanismes d’oxydation des HAP par les radicaux................... 295
ANNEXE [X : Matériel et MEthOUeS.........ccooviivceie e 299
ANNEXE X : Procédure d’extraction sur phase solidgSPE)..............ccccccvvvvvrnnnee. 303

ANNEXE XI : Mé&thodes d’analySe............uuuurimeeeeeeeeeiiiiiiiiiiiiiiirieeeeeeee e e e e e e 305



ANNEXE XII : Solubilisation des HAP par les surfactants
ANNEXE XIII : Analyse des standards de sous-produi d’oxydation possibles. 313

ANNEXE XIV : Analyse par HPLC-DAD d’un standard des 16 HAP................. 317
ANNEXE XV : Spectres UV des sous-produits formés ts de I'oxydation du
benzo[a]pyréne et du fluOranthene .............oceeeeeeeiiiiiiiiieeeee e 319
ANNEXE XVI : Origine du SEdIMENT ..........covuivimmieieiee e 321

ANNEXE XVII : Extraction des HAP assistée par les ncro-ondes et purification

par extraction sur phase SOldE .........cooviiicee i 323
ANNEXE XVIII : Extraction des HAP par un solvant chaud sous pression et
(LU gy TTo= AT o T 1 (U P 325

ANNEXE XIX : Analyse par HPLC-DAD des phases aqueuss des suspensions de
bouE, SOl €1 SEAIMENT ........iieiiiii e e e e e e e e e e eaaaa s 329



AOP
APCI

ASE
Bio

C

Co
Cads
CMC
CMCest

Cmon

Csurf
Csurf,aq

Csurf,sol

Csurf,sorb
DAD

DTPA
de

AD

€ cB
eV
EDTA
ENH

fearbone
foc

foc*

F

FD

ABREVIATIONS ET SYMBOLES

Procédé d’oxydation avancéelyanced oxidation process

lonisation chimique a pression atmosphéri@imospheric pressure chemical
ionisation)

(Accelerated solvent extracor

Biodégradation

Concentration au temps t

Concentration initiale

Concentration en HAP adsorbé

Concentration micellaire critique en I'absedeematrice (mol.L)
Concentration micellaire critique effective, ddessysteme matrice/solution
(mol.L'™Y)

Concentration du surfactant en phase aqueuse [@dosme de monomeres)
(mol.L'™Y)

Concentration du surfactant & laquéll@p micelie €St évaluée (mol:t)
Concentration du surfactant en solution en I'absate matrice (mol.L)
Concentration du surfactant en solution dans Istesye matrice/solution
(mol.L'Y)

Nombre de moles de surfactant adsorbées padétsslution (mol.L)
Détecteur a barrette de diodd#ofle-array detectgr

Acide diéthylenetriaminepentaacétique

Diameétre de la colonne (cm)

Gamme de gradient

Electrons sur la bande de conduction

Electronvolt

Acide éthylénediaminetétraacétique

Eléctrode normale a hydrogéne

fraction massique de carbone du surfactant

Fraction organique de la matrice solide en I'absate surfactant

Fraction organique de la matrice solide en pnésale surfactant adsorbé
Débit (mL.min%)

Détecteur de fluorescendi¢rescence detectpr

I-1



fMAE
GC
h+VB
HAP

HLB
HPLC

Ka,cmc

Kd,mon

Mso

Extraction assistée par les micro-ondes aegrfdcaliséesfgcused microwave-
assisted extractign

Chromatographie en phase gazegas ¢hromatography

Heure

Trous sur la bande de valence

Hydrocarbures aromatiques polycycliques

Balance hydrophile-lipophilengdrophil-lipophil balancg
Chromatographie liquide haute performandagh performance liquid
chromatography

Substance humiquleumic substange

Intervalle de confiance

Jour

Constante de vitesse de dégradation

Constante de vitesse d’adsorption

Constante de vitesse d’oxydation apparente

Constante de vitesse d'oxydation déterminée @xgétalement et qui
correspond théoriguement a la constante de vitBeggdation apparente
Constante de vitesse de formation

Constante de vitesse de réaction ave¢ OH

Constante de vitesse de réaction

Constante d’équilibre de désorption (/L

Constante d’équilibre de désorption en préseramidelles en solution
Constante d’équilibre de désorption en I'absatecenonomeéres
Constante de Freundlich

Coefficient de partage micelle/eau

Constante d’équilibre HAP libre/HAP associé anaonomere en solution
Coefficient de partage sur le carbone organique

Constante de partage octanol-eau

Kilocalorie

Longueur de la colonne (cm)

Litre

Limite de détection

Limite de quantification

Masse de matrice solide (g)



m/v
min

mol

Msurf
MM
MO
MS
MSR

n

n

Nag
Nmon
Nsorb
Nsurf,ads
Nsurf,micelle
Notal
n.d.
NAPL
N.D.
NMP
P
PNHC
POE
PS-DVB
PSE

Qmax
qu rf

qurf,g
R

RSD
S
S
S

Masse par volume

Minute

Mole

Composé organique

Masse molaire du surfactant (g.mpl
Masse moléculaire

Matiere organique

Matiére séche

Rapport de solubilisation molaimadglar solubilization rati®
Nombre de répétitions

Constante de Freundlich

Nombre de moles de HAP librement dissous enisolidt I'équilibre
Nombre de moles de surfactant solubilisées sotwine de monoméres
Nombre de moles de HAP adsorbés sur la boueyaililére
Nombre de moles de surfactant adsorbées suuka bo

Nombre de moles de surfactants présentes dansdeles
Nombre de moles total de surfactant ajoutéeystérse

Non déterminé

Phase liquide non aqueuse( agueous phase ligyid

Non détecté

N-méthylpyrrolidinone

Promoter

Hydrocomplexes polynucléairgmlynuclear hydrocomplexe
Polyoxyéthyléne

Copolymere styrene-divinylbenzene

Extraction par solvant chaud sous presgim@s$urized solvent extractipn
Concentration maximale de surfactant adsorbéédio

Nombre de moles de surfactant adsorbées par geatermatrice (mol:H
Masse de surfactant adsorbé par gramme de mégrize
Coefficient de corrélation

Coefficient de variation relatifglative standard deviatign
Seconde

Estimation de I'écart-type

Scavenger



S

S

St
SHap,cMCeff

S—IAP,miceIIe

SDS
sem
SIAPP

SPE
t

tc

t

ti

TEA
THF
US-EPA

viv
Vea u

<

Solubilité du HAP dans la phase aqueuse
Solubilité apparente du HAP dans la phase aquengrésence d’un surfactant
Solubilité du HAP dans la solution de surfactané CMC

Solubilité apparente du HAP dans la solution @\&Ces (mol.L™Y)

Solubilité apparente du HAP dans la solution a eorecentration du surfactant
supérieure & la CMC (morl)

Dodécyl sulfate de sodiusoflium dodecyl sulfate

Semaine

Syndicat Interdépartemental pour l'assagmsnt de [|'agglomération
parisienne.

Extraction sur phase solidgel{d phase extractign

Variable de Student

Durée du gradient (min)

Temps de réaction

Temps de demi-réaction ou de demi-vie
Temps

Température (°C)

Triéthylamine

Tétrahydrofurane

Agence de protection de l'environnement dgats-Unis €nvironmental
protection agency of the United-Stgtes

Volume de solution (L)

Volume par volume
Volume molaire de I'eau
Volume de la colonne (mL)
Volt

Fraction molaire de HAP solubilisés dans la psphdee aqueuse

Fraction molaire de HAP solubilisés dans la psphdse micellaire



Naph
Acyl
Ace

Fle
Phen
Ant

Fla

Pyr

BaA
Chrys
BbF
BkF
BaP
dB(ah)A
B(ghi)P
1(123-cd)P

ABREVIATIONS (HAP)

Naphtalene
Acénaphtylene
Acénaphténe
Fluorene

Phénanthréne
Anthracéne
Fluoranthéne
Pyrene
Benzo[a]anthracene
Chrysene
Benzolb]fluoranthéne
Benzolk]fluoranthéene
Benzo[a]pyréne
Dibenzo[a,h]anthracene
Benzo[g,h,i]pérylene
Indeno(1,2,3-c,d)pyréne






LISTE DES TABLEAUX

Chapitre 1 : Réhabilitation de matrices contaminéegpar les HAP

Tableau 1.1 : Application des procédés UV et UMJHa la dégradation des HAP dans des eaux naturelles
Lo [0 =T -SSR 40

Chapitre 2 : Application du réactif de Fenton a desaux contaminées par les HAP

Tableau 2.1 : Principales réactions (et leurs @onies de vitessk&) se produisant en solution aqueuse en

présence du réactif de Fenton et en I'absencelmgratiorganique.............cccccvvvviieeiiveeeeecccveeieeee 65
Tableau 2.2 : Principales réactions des ion®€8Q? en présence du réactif de Fenton. ..........c..c.......... 76
Tableau 2.3 : Principales réactions se produisaisbéution aqueuse en présence du réactif de Fehtoettant

en jeu un substrat organique R OU RH. ... .. et e e e e e e e e e e e e e 79

Tableau 2.4 : Concentrations initiales en ionsef@xret en peroxyde d’hydrogéne, et valeurs desorépp
[Fe'J/[ZHAP], et [H0,]o/[Fe*]o dans les différentes expériences réalisées etimolaqueuse a pH 3

RN PR T VT 1 SRR 115
Tableau 2.5 : Constantes de vitesse d'oxydatideraps de demi-vie du fluoranthene et du benzo[ajpgyren

fonction des concentrations initiales en réactiFdatoR. ...............ccocveeieiiiiei e i 123
Tableau 2.6 : Programme du gradient d’analyse arG4DAD - colonne de 25 cmx4,6 mm, 5 um........136
Tableau 2.7 : Programme du gradient d’analyse ArGiDAD - colonne de 15 cm x 3 mm, 5 um..........138

Chapitre 3 : Application du réactif de Fenton a deshoues résiduaires contaminées par
les HAP

Tableau 3.1 : Mécanisme proposé par Lin et Gurd98) pour la décomposition du peroxyde d’hydrogéne
I'oxydation de contaminants en présence de paetcdioxyde de fer(lll). ........coeeviiiiiiiecceeeiiiieee 151
Tableau 3.2 : Caractéristiques des MatriCes EBAIEE..........ccocuuiiriiiiii it emmeeme et 154
Tableau 3.3 : Rendements de récupération (%) dissHAP dans la boue et dans la phase aqueuse&jés
d’'agitation des différentes suspensions aqueusdmude, dopée ou non dopée, en présence de Brg-35,
PH 3 (N2, RSDY0). 1 iuttieitee ettt e e et e 44ttt e e 44ttt e e a4 e n bt e et e s eansb bt e e e e e annbbeeeaesaannbbeeeeesaannrneas 179
Tableau 3.4 : Pourcentages de HAP natifs et ajal#Bs les expériences réalisées avec les matopees.. 195
Tableau 3.5 : Rendements de récupération (%) ¢natdjoutés) des trois HAP dans la matrice et tlaphase
aqueuse apres application du réactif de Fentom)24des suspensions aqueuses de boue, de sédiment

de sol dopés, sans Modification AU PH (NT2) oo 196
Annexes
Tableau 1.1 : Propriétés physico-chimiques deS AR H.............oooiiiiii i 232
Tableau Ill.1 : Les procédés d'oxydation avancdeuts réactions d'initiation. .............cccceeeevreccnnninnnnnnnen. 241

Tableau 1V.1: Application de différents procédésxgidation (UV, UV/H,0, F&H,0, TiO/UV) a la
dégradation des HAP dans des solvants organiqudarsudes mélanges eau/solvant organique..255...

Tableau V.1: Applications de différents procédésxyiation (UV, UV/H0, Os; GOJ/UV, 0Oi/H,0,,
O4H,0,/UV, FEIH,0,, TiO,/UV) & la dégradation des HAP dans des eaux syqtles dopées................... 269

Tableau VI.1 : Oxydation du naphtaléne par le fBaEtFEeNtON.............coooiiiiiiiiicie et e oo e e e
Tableau V1.2 : Oxydation du fluoréne par le réagéfFenton.........cccccccvvvvveeeeennnnnin,
Tableau VI.3 : Oxydation du phénanthréne par letéde Fenton
Tableau V1.4 : Oxydation de I'antracéne par le tiéae Fenton..................coe oo
Tableau VI.5 : Oxydation du fluoranthéne par lectE@e FENtON ............c.evveiieeieieeee s eee e e e e e e eeees
Tableau V1.6 : Oxydation du pyréne par le réactifflENtoN ...........ccooiiiiiiier i

I-7



Tableau V1.6 (suite) : Oxydation du pyréne pardaatif de FENtON.........cc.viiiiiiiii e e 281

Tableau VI.7 : Oxydation du benzo[a]anthracénel@agactif de FENton.........ccccccveveeeeii i, 281
Tableau V1.8 : Oxydation du chrysene par le réa@siFenton................ooo oo 282
Tableau V1.8 (suite) : Oxydation du chryséne pakectif de Fenton..............ccoo i iiiee e e, 283
Tableau V1.9 : Oxydation du benzo[b]fluoranthéne lpaéactif de Fenton..............cccovvivuccceericciiiniinne, 284
Tableau VI.10 : Oxydation du benzol[k]fluoranthéme [@ réactif de Fenton...........ccccceveeveccececiveeeeneeeeeen. 285
Tableau VI.11 : Oxydation de I'acénaphtyléne pagdetif de FENtON..........coeveiiiiiiiie e 285
Tableau VI.12 : Oxydation du benzo[a]pyréne paékctif de Fenton ... 286
Tableau VI.12 (suite) : Oxydation du benzo[a]pyr@ae le réactif de Fenton.................ccoeveviiiiinnnnnnn, 287
Tableau VI1.13 : Oxydation du dibenzo[a,h]anthracgaele réactif de Fenton...............c.occeeeeeeeveeeveivnnnnn. 288
Tableau VI.14 : Oxydation de I'acénaphtene pagdetif de FENTON...........cccovcvvviiiei i 288
Tableau VI.15 : Oxydation du benzo[g,h,i]pérylére |@ réactif de Fenton............cccccvvvvieeeeeeeccciiiinvnnnne, 289
Tableau VI.16 : Oxydation de I'indénol[1,2,3-c,dipye par le réactif de Fenton............ccceeeeeeeeeiiiiiienns 289
Tableau VII.1 : Sous-produits reportés dans lérktture lors de la photolyse simple des HAP............... 291

Tableau VII.1 (suite) : Sous-produits reportés daritérature lors de la photolyse simple des HAP.....292
Tableau VII.2 : Sous-produits reportés dns la riitére lors de l'oxydation des HAP par le réaciéf d

(=] 0110 o FO TP 292
Tableau VII.3 : Sous-produits reportés dans larkiture lors de I'ozonation §0des HAP........................ 293
Tableau VII.4 : Sous-produits reportés dans l|&rhtture lors de la photocatalyse hétérogéne (UN) des

H A P e e e e e e 294
Tableau IX.1 : Caractéristiques des produits ettifsautilisés pour 'étude...........cccuvvvveeeeeeeiiciiieee e, 299
Tableau 1X.2 : Caractéristiques des solvants BEISOUr 'EtUdE. ............cooiiiiiiiiiiiiceeemee e 300
Tableau XI.1 : Programme du gradient d’analySeHRRILC-FD. .............coooiiiiiiiiiieeeeeeeeeeerr e 305
Tableau XI1.2 : Programme du détecteur de fIUOTEEEEN...........coiiiiiiiie e e etaee e e e 306
Tableau XI1.3 : Limites de détection (LD) et de qifigation (LQ) en ug.L* du systtme HPLC-FD déterminées

pour I'analyse de solutions aqueuses de HAP . ... e 306
Tableau Xl1.4 : Programme du gradient d'analySeHIRILC-FD. ...........ooooiiiiiiiiiiiiieeeeeeeeeeeee e 306
Tableau XI1.5 : Programme du détecteur de fIUOTEEEEN...........coiiiiiiiii et e etare e e e e 306
Tableau XI.6 : Limites de détection (LD) et de dfifization (LQ) en pg.kg du systtme HPLC-FD déterminées

pour I'analyse des extraits ObtENUS APIrES P SE ... i i a e 307
Tableau XI.7 : Programme du gradient d’analySeHRRILC-DAD.............ccoiieiiiciniieeieeeee s e eeeeeeeaeaees 307
Tableau XI.8: Limites de détection (LD) et de qifimation (LQ) en pg.l! du systtme HPLC-DAD

déterminées pour I'analyse de solutions aqUEUSEEABRS...........cuvviiiiiiiiieee e 307
Tableau X1.9 : Programme du gradient d’analySeHRILC-MS..............oooiiiiiiiiiieerreer e 308
Tableau XII.1 : Structure et propriétés deS SUBMIBIEL ..........uvvrieeiierieeeeeeieeiiesse e mmmmmn e rerrerrerreeaeeaaaaeeenas 311
Tableau XII.2 : Valeur de MSR et de L&g, pour différents HAP en fonction du surfactant..................... 311
Tableau XIII.1 : Structure, masses moléculairespctres UV (déterminés avec le détecteur a bardsit

diodes) des composés susceptibles d’étre des sodais d’'oxydation des HAP.................. ... 314
Tableau XIII.1 (suite) : Structure, masse molécakiet spectres UV (déterminés avec le détectbarratte de

diodes) des composés susceptibles d'étre des smaigitp d'oxydation des HAP...........................315



LISTE DES FIGURES

Chapitre 2 : Application du réactif de Fenton a desaux contaminées par les HAP

Figure 2.1 : Cinétique de disparition d’un substraanique dans le cas olB4lo/ [FETo> 2. cvvvevvvreennnnn. 83

Figure 2.2 : Schéma 1 du mécanisme d’oxydation ghdtite du naphtaléne par le fer(lll) en présedee
perchlorate — Formation du 1- et du 2-napfithikrdova et al., 2002)..........ccceeeeeeiiiiiiiiiiicciiiienee, 86

Figure 2.3 : Schéma réactionnel de I'oxydation gtepe par le radical hydroxy(®en et al., 2003)............. 87

Figure 2.4 : Rendements de récupération (%) dés HAP contenus dans un mélange eau acidifié/ éthan
80/20 (v/v) aprés extraction sur phase solidectsiljreffée ), avec et sans étape de séchage (n=2;
<07 L1 177 1= ) P EEEPURRRRRR 98

Figure 2.5 : Rendements de récupération (%) dées AP apres élution avec 4 x 4 mL d’acétonitrilex 4 mL
d’'un mélange acétonitrile/tétrahydrofurane 1/1 \w¥2 x 4 mL de tétrahydrofurane. (n=2 ; +écape)p9

Figure 2.6 : Suivi de la disparition moyenne desstHAP ([HAPL=80 pg.L") en solution aqueuse pH 3 (n=3,

IC & 95%) : (a) dans un récipient en verre (b)sdanrécipient en TEflon. ........ccccoeecvviieeeeeeeeeicinen. 104
Figure 2.7 : Cinétiques de disparition des 3 HARARP],=80 pg.L") dans le temps en solution aqueuse pH 3 —

ComparaiSON VEITEITEION. .......uiiiiiiiiieeeeeeee e e e e e e e ae e e e e e e e e e s e e aannnnns 105
Figure 2.8 : Rendements de récupération (%) deAB {HAP],=80 pg.L") aprés 3 h de temps de contact en

solution aqueuse pH 3 (n=3, IC a 95%) : (a) réaipén verre, (b) récipient en Téflon..................... 105
Figure 2.9 : Corrélation entre les constantes thisse d’adsorption observées en solution aqueus (i) et

le logarithme du coefficient de partage octanol-ga@Koy) des HAP. ...t e 107
Figure 2.10 : Effet de I'ajout d’un solvant orgamigsur la stabilité des trois HAP ([HAPF 80 ug.}) en

solutions aqueuses apres 3 h de temps de contectidaécipient en Téflon (n=3, IC a 95%)). .......108

Figure 2.11 : Effet de I'ajout d'un surfactant niemique (Brij-35) ou anionique (SDS) sur la stabildes trois
HAP ([HAP], = 80 ug.L") en solutions aqueuses aprés 3 h de temps dectdatas un récipient en Téflon
(I R (OR= 1T ) R TP PP PP 13

Figure 2.12 : Suivi de la disparition des trois Hédhs le temps en solution aqueuse a pH 3 apréisatigm du
réactif de Fenton a des rapports{g{=HAP], = 10 et [HO,]o/[Fes]o = 10 — expérience n°1 (n £3C a
1S3 TR PP PO PUPRT 116

Figure 2.13: Effet des concentrations initialesréactif de Fenton sur le devenir des trois HAPselution
aqueuse a pH 3 aprés 3 h de réaction : pourcentiggel®\P en solution, adsorbés ou dégradés (nl€ 3,
B 0500 ettt ——————— £t R e R et e e R e e e e e e e o R et e e et e n et e e n e e e e nnee s 117

Figure 2.14 : Cinétiques de dégradation en solutiquneuse a pH 3 en présence d'un exceés de peroxyde
d’hydrogéne par rapport au fer ferreux {fH]o/[Fe**]o = 10) & différents rapports [E&/[ZHAP], (égal &
10, expérience n°l; égal a 155, expérience n@hal & 300, expérience n°5) (n=3, IC a 95%R)

benzo[a]pyréne (b) flUOrANtNENE. ............ oo r e e e e e e e e e e 124
Figure 2.15 : Cinétiques d’adsorption du benzo[edpg et du benzo[b]fluoranthéne en solution aquett&
apreés ajout du réactif de Fenton & des rapporté][i&HAP], = 10 et [HO.]o/[F€**]o = 10.................. 125

Figure 2.16 : Cinétiques de dégradation en soluiureuse a pH 3 en présence de concentrations raivgs
en peroxyde d’hydrogéne et en ion ferreux,(Qblo/[Fe’]o = 2) & différents rapports [Eg/[ZHAP], (égal
a 80, expérience n°2 ; égal a 155, expérience (M3, IC a 95%) (a) benzo[a]pyréne (b) fluoranthéne.
.................................................................................................................................................... 126
Figure 2.17 : Pourcentages de HAP restants eni@olafjueuse a pH 3, adsorbés ou dégradés apréde3 h
réaction a des rapports fFR/[ZHAP], = 155 et [HO,:/[F€**]o = 2 (n=3, IC & 95%) : (a) un ajout de®4
(b) 2 ajouts de kD, (en début et aprés 30 MiN de rEaction).....ccceeccvvveiireeiiiiiiieee e eeeeeeas 129
Figure 2.18 : Cinétiques de dégradation du fludvané et du benzo[a]pyréne en solution aqueuse 3 pHles
rapports [F&]o/[ZHAP], = 155 et [HO,]{/[F€*"]o = 2 en présence d'un et de deux ajouts (0 et 30 du
HoO . ettt e e e e e nnes 130
Figure 2.19 : Comparaison des courbes de dégradaticsolution aqueuse a pH 3 d’'un HAP seul ou dans
mélange des trois HAP (n=3, IC & 95%) : (a) beripgféne (b) fluoranthéne.................ccceceeeeeenn. 131
Figure 2.20 : Comparaison des vitesses de dégoadati solution aqueuse a pH 3 d'un HAP seul ou dans
mélange des trois HAP (n=3, IC & 95%) : (a) beripgféne (b) fluoranthéne.................ccceceeeeeeen. 132
Figure 2.21 : Effet de I'ajout d’'un surfactant olurd solvant organique sur le devenir des trois Ha#fes
application du réactif de Fenton : pourcentageAE en solution, adsorbés ou dégradés (n=3, IQ&) 95

.................................................................................................................................................... 134
Figure 2.22 : Effet de I'ajout d’un co-solvant das cinétiques d’'oxydation des HAP par le réactiffenton
(n=3, IC a 95%) : (a) benzo[a]pyrene (b) flUOTaMEL............ccoviviiiiieeiiiiiie e e e e eeeaee e 135

1-9



Figure 2.23: Influence de la durée du gradientlauséparation de sous-produits d’oxydation forn#ses
application du réactif de Fenton a un mélange s HAP en solution aqueuse a pH 3- colonne dem5

Figure 2.24 : Suivi de la formation des produitexydation du benzo[a]pyréne dans le temps en saluti
aqueuse a pH 3 par HPLC-DAD (détection @ 254 NIM)..ccuvvieveieiieiieeieeee e eesecennee e e eaaae e e e 139

Figure 2.25 : Cinétiques de disparition du bengmfagne en solution aqueuse a pH 3 et cinétiqudsrdation
des produits P1, P2 et P3 (@ire MoyeAmEArt-tyPe). .....ccccuuurrrrirerreeeeeeees s e e e eseaseeeessssssssnssnnnnnnns 140

Figure 2.26 : Comparaison des chromatogrammes wbfgsr HPLC-MS pour un blanc (solvant seul), utoéta
de benzo[a]pyréne & 1 mg-Let une solution de benzo[a]pyréne aprés 15 nuRrydfation par le réactif de

(=] 10 o TP UTRTTRRT 141
Figure 2.27 : Spectre de masse de P3 (Mode POSILI)..........uuuiiiiiiiiiiiiiiii e 141
Figure 2.28 : Suivi de la formation des produitsxydation du fluoranthéne dans le temps en solw&gpreuse a

pH 3 par HPLC-DAD (détection @ 254 NIM). .....coiiciiiiiee e ittt e e ettt e e e e s eiiee e e e s e e e e e e s snraee e e e e e nnees 142
Figure 2.29 : Cinétiques de formation des onze yitedi’'oxydation du fluoranthéne en solution agesaipH 3.

.................................................................................................................................................... 143

Chapitre 3 : Application du réactif de Fenton a deshoues résiduaires contaminées par
les HAP

Figure 3.1 : Interactions et réactions possiblees@pplication du réactif de Fenton, avec ou sgost de
fer(ll), @ une susSpPensioN aqUEUSE 08 DOUE. ....cccceii i 148

Figure 3.2 : Schéma récapitulatif des différentapés de traitement des suspensions de matricie sali.... 157

Figure 3.3 : Estimation des rendements de récupéré¥) des trois HAP dans I'eau a pH 3 avec 16356
méthanol et dans des solutions de Brij-35 & 10-B0étmol.L"* & pH 3 aprés extraction sur phase solide

(LT (G- T 11 ) PRSPPI 59
Figure 3.4 : Comparaison de l'efficacité du Soxhtiet la fMAE et de la PSE a extraire les trois HiéPla boue
A'ACNEIES (N=3, 1€ @ 9590). ...uutueiiieiieiiitcmm s eee sttt e e e e e e eeeeaeeeeee st saarnresbansareareaeaaaaaeaeseesessanannnns 162
Figure 3.5 : Rendements moyens de récupératiord€¥}rois HAP dans la boue et dans la phase aqapuvss
5 jours d’agitation en solution aqueuse a pH 3 (NERCAI-LYPE). ...uuvrrriiieiiiiierieeeeeee e e e eeeee e 164
Figure 3.6 : Devenir des HAP dans une suspensidiode en présence d’eau PUre...........ccccceeeeeeeeseeennns 165
Figure 3.7 : Pourcentage de désorption des troiB Héns le temps dans une suspension de boue emqeée
100% d’€thanol (N=3, 1€ @ 950). ...eiiuviiiiieeeeeiiiiiee e e e ettt e e e e st e e e e s asaaa e e s asssaaeaeessassaseeeessnsnsaaeeeess 166
Figure 3.8 : Comparaison des taux de désorptiortrdessHAP de la boue en présence d’éthanol a@@snin
d’agitation et trois extractions successives denB0chacune (n=3, IC & 95%). ...............rcemmmmmerere... 167
Figure 3.9 : Détermination de la quantité de HARodBés dans la phase organique aprés chaque cycle
d’extraction de 30 Min (N=3, IC & 95%0). ... ccmmeriiiiiiiiieeir e e e s e e e e e e e e e e e e e e e s e s annnnne 168
Figure 3.10 : Effet de la concentration en surfaicgur la constante d'équilibre de désorption dé® Hl'une
LaF= Lot Yo} o = PRSP 173

Figure 3.11 : Schéma des interactions possible® emt surfactant non ionique, les HAP et la bouasdane
suspension aqueuse de bauges concentrations en surfactant inférieuresCME& (d’'apres Edwards et
Al., LO94). et a e e e n e 174

Figure 3.12 : Schéma des interactions possible® emt surfactant non ionique, les HAP et la boussdane
suspension aqueuse de boue a des concentratiansfactant supérieures a la CMQd’'aprés Edwards

LR L LV OO RPOUTRT 177
Figure 3.13 : Chromatogrammes obtenus aprés andéye phase aqueuse, au bout de 5 jours d’agitdgda
boue en présence d’eau et de Brij-35 & 010 Mol.L™ (PH 3)...vovivivieeeceeececeeeee e 183

Figure 3.14 : Rendements de récupération (%) aés HAP dans la boue et dans la phase aqueuse £n=2,
écart-type) : (a) aprées 5 jours d'agitation deuspension aqueuse de boue non dopée en préseBog de
35 a4 10° mol.L™!, & pH 3 (b) aprés application du réactif de Ferfthmée de réaction 48 h) a la boue non
dopée préalablement agitée pendant 3 jours avesalaton de Brij-35 & 1®&mol.L*, a pH 3............ 186
Figure 3.15 : Rendements de récupération (%) dés HAP dans la boue dopée aprés 5 jours d'agitagio
présence de Brij-35 & Tamol.L™, & pH 3, et aprés application du réactif de Fegfdomée de réaction 48
h) & la boue dopée préalablement agitée pendanir8 avec une solution de Brij-35 &°1@ol.L™?, & pH 3
(A = o U 1Y/ o =) TR RSP SRR 187
Figure 3.16 : Rendements de récupération (%) des HAP dans la boue et dans la phase aqueuse £n=2,
écart-type) : (a) aprés 5 jours d’agitation deuspension aqueuse de boue dopée en présence 35 Brij
102 mol.L™, & pH 3 (b) aprés application du réactif de Ferfthmée de réaction 48 h) & la boue dopée
préalablement agitée pendant 3 jours avec und@olde Brij-35 & 18 mol.L™, apH 3. ......ccocveveee... 188
Figure 3.17 : Rendements de récupération (%) d#s HAP dans la boue aprés 5 jours d'agitation ale |
suspension aqueuse de boue dopée en présenceg-86 Bri0* mol.L?, a pH 3, et aprés application du

[-10



réactif de Fenton (durée de réaction 117 h) a leeldopée préalablement agitée pendant 3 h avec une
solution de Brij-35 & 1Omol.L™, & pH 3 (NZ2£ ECAM-TYPE)......cveeeeeeeeeeeeeeeee e en e 189
Figure 3.18 : Rendements de récupération (%) des HAP dans la boue et dans la phase aqueuse £n=2,
écart-type) : (a) aprés 5 jours d’agitation deuspension aqueuse de boue dopée en présence 35 Brij
102 mol.L™*, & pH 3 (b) aprés application du réactif de Ferfthiiée de réaction 117 h) & la boue dopée
préalablement agitée pendant 3 h avec une soldédrij-35 & 1F mol.L, A pH 3. ..coovieviveeeee 190
Figure 3.19 : Rendements de récupération (%) desHAP aprés application du réactif de Fentoncatesans
ajout d’ions ferreux a une solution aqueuse sandifioation du pH et aprés 24 h de réaction (n=2 ;

e =T or L 1Y/ 0 1= ) TP SPPRR 192
Figure 3.20 : Rendement de récupération total (&6)tcbis HAP aprés application du réactif de FeifBzhh) a

des suspensions aqueuses de matrice solide noa (logg+ écart-type) : (a) boue (b) sédiment......... 193
Annexes
Figure 1.1 : Structure des 16 HAP classés pollugmisritaires par '’Agence Américaine de Protectide

L NV o o] a1 4 1] o | PSR 123
Photo II.1 : Photo aérienne de la station d'épamadiAChEresS. ..........coooiiiiiiiiieee e 233
Figure 1.1 : Schéma du traiteMENt AES EAUX USEESumummretrnnirenevunietine eanee it tenee e venaneaanerenae e 233
Figure 11.2 : Schéma du traitement deS DOUEBS..........ov i e e e 233

Figure IIl.1 : Schéma réactionnel de la photolyse AP dans une solution aqueuse en présence @&ngyg

(d’apres Miller et Olejnik, 200L)......cccceiiiiiiiiiiere e e e e e e e s e e s s s s erereeraaeaeaaaeeesenananrnns 235
Figure 111.2 : Principales réactions intervenamigl&e systeme UV/HDy. ......cvvvvevieeeeeeiiiiiiciccccveveeee 236
Figure 111.3 : Structure de I'ozone moléculaireses formes mésomeérebgpres Horvath et al., 1995....... 236
Figure 111.4 : Voies d’oxydation d’un substrat SrEONAtION. .......cevviiieeieeeiiei i e e e e e e e e e e e e e e eseenneenes 237
Figure 111.5 : Mécanismes mis en jeu lors de I'oatidn d’un composé organique M par ozonation eiemipH

R N (oI T o R 1P WA= T K 1] ) PO 237
Figure 111.6 : Mécanismes mis en jeu lors de l'oatidn d’un composé organique M pag/,0, (d'aprés

(€11 =T K 1 T PRSP RRR 238
Figure II.7 : Mécanismes mis en jeu lors de I'oatidn d’'un composé organique M pag/@QV (d’apres Glaze,

LS 1215 ) PSPPSR 239
Figure 111.8 : Réactions se produisant dans leeSgstphoto-FENTON. ............cccuviiieeesiet e e e eiivee e e e e 239
Figure 111.9 : Principe de la photocatalyse hétérmgsur oxyde de titand'gpres Hoffmann et al., 1995... 240
Figure 111.10 : Réactions intervenant dans 1e SYEEIC/UV. ......ooouiiiiiiiiiiiiiiee et e e 240
Figure VIII.1 : Schéma 2 du mécanisme d'oxydatidwtpinduite du naphtalene par le fer(lll) en présede

perchlorate — Premiére voie de formation de lanbghtoquinonéHykrdova et al., 2002).................. 295
Figure VIII.2 : Schéma 3 du mécanisme d’oxydatitiotpinduite du naphtaléne par le fer(lll) en présede

perchlorate — Formation de la 1,4-naphtoquinggkrdova et al., 2002)...........ccovvvviireeeiiiiiiireeeeeieennn, 295
Figure VIII.3 : Schéma 4 du mécanisme d’oxydatitiotpinduite du naphtaléne par le fer(lll) en pr&sede

perchlorate — Formation du 2-formylcinnamaldéhgidgkrdova et al., 2002)..........ccccceevvcvvieeeeeennnen. 296
Figure VIII.4 : Schéma 5 du mécanisme d’oxydatidwtpinduite du naphtaléne par le fer(lll) en présede

perchlorate — Seconde voie de formation de la aghtoquinonéHykrdova et al., 2002)................... 296
Figure VIII.5 : Mécanismes possibles de régénénatio fer(ll) via les sous-produits d’oxydation formés

(d’aprés Chen et Pignatello, 1997).......ccccciiiiiiiiiiiie e r e e e e e e e e e e e e e e s e e s s nannenes 297
Figure X.1 : Dispositif et principales étapes dedtaction sur phase solide (SPE). ........occceeeeeeeivvviieeeens 303

Figure XIII.1 ;: Détermination de I'ordre d’élutiogt de la sensibilité (a 254 nm) d’étalons de I'adinzoique
(1 mg.LY, de rhydroquinone (1 mgl), de la benzoquinone (1 md@)L et du 1,2,34-
tétrahydroxyfluoranthéne (300 ug'Ldans un mélange méthanol/tétrahydrofurane 589 (colonne de
25 CIM X 4,6 MM, DML ottt e e e e e e e e ettt ettt e et e e e e e e e e e e sa s e st bbbbb s beeeeeeeeaaaaeaeaaasaesaaaanns 313

Figure XIII.2 : Détermination de I'ordre d’élutioet de la sensibilité (a 254 nm) d'étalons de I'afride 1,8-
naphtalique (10 mg:t), de la 9,10-phénanthrénequinone (200 riy.de la 9-fluorénone (200 mg?). et
de la 9,10-anthraquinone (200 ug)lpar rapport & un étalon des trois HAP a 100 fgdans un mélange
méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/v) (colonne Beth X 3 mm, SUM)..cccceereeeeiniiiiiiiiccccee e, 313

-11



Figure XIV.1: Analyse d'un étalon des 16 HAP a @.b' dans un mélange méthanol/tétrahydrofurane 50/50

(v/V) (colonne de 15 €M X 3 MM, SEIMY). coeiiei i e e e e e e e e e s e e s s e e r e neeeeeees 317
Figure XIV.2 : Spectres UV des 16 HAP dans un ngdaméthanol/tétrahydrofurane 50/50 (V/V). ....cuume 317
Figure XV.1 : Spectres UV des produits d’oxydatformés lors de la dégradation du benzo[a]pyrénémeaue

réactif de Fenton en solution aqUEUSE A PH S aciiiiiiiii it 319
Figure XV.2 : Spectres UV des produits d’oxydatformés lors de la dégradation du fluoranthéne paulle

réactif de Fenton en solution aQUEUSE @ PH S e eiiiiiiiiiiieiie e e e e e e e e e e e 319
Figure XVI.1 : Localisation de la Ria de AveiflReiS, 1993)........coiiiiiiiiiiaaaiaiie et 321
Figure XVII.1 : Schéma de principe d'un extractetuicro-ondes a pression atmosphérique. ................... 323
Figure XVIII.1 : (a) Extracteur ASE 100 ; (b) Sche&ie principe du fonctionnement de I'ASE. .............. 326
Figure XVII1.2 : Schéma illustrant le remplissadarte cellule d’extraction. ............coccueeeeeeeariveeesnieeesninenn 326

Figure XIX.1 : Comparaison des chromatogrammesmist@prés analyse de la phase aqueuse en présence d
Brij-35 102 mol.L™* (pH 3) avec et sans ajout de réactif de Fentasapjours d'agitation. ................. 329
Figure XIX.2 : Comparaison des chromatogrammesmist@éprés analyse de la phase aqueuse des suspensio
de boue (sans modification du pH), avec et sans djo réactif de Fenton, aprés 24 h d'agitatioe[fg =
102 mol.L et [HhO5]0 = 4,9 MOLLY) . oo, 329
Figure XIX.3 : Comparaison des chromatogrammesmist@pres analyse de la phase aqueuse des suspensio
de sol (sans modification du pH), avec et sanstajouéactif de Fenton, aprés 24 h d'agitation {Jle=
102 MOl €t [HiO5]0 = 4,9 MOLLD). oottt 330
Figure XIX.4 : Comparaison des chromatogrammesmist@apreés analyse de la phase aqueuse des suspensio
de sédiment (sans modification du pH), avec et sgmst du réactif de Fenton, aprés 24 h d’agitation
([F€*]0 = 107 mol.L™ et [HO5]0 = 4,9 MOLLD). w.oeeieieeeee et 330

[-12



INTRODUCTION






Les hydrocarbures aromatiques polycycliqgues (HABht sune famille de composeés
organiques neutres et relativement stables, caoéstitexclusivement de carbone et
d’hydrogéne, et dont la structure moléculaire cangrau moins deux noyaux benzéniques
non substitués, fusionnés dans un arrangemenirné@mngulaire ou en amas. On distingue
deux catégories : les HAP dits « alternants », gt constitués uniquement de noyaux
benzeniques, et les « non alternants », qui camgigrun cycle a cing carbones.

L’agence américaine de protection de I'environnem@&®PA) a classé seize HAP comme
étant des polluants prioritaires. Leurs struct@iesi que leurs propriétés physico-chimiques
sont présentées aemnexe L A I'exception du naphtaléne, les HAP ont une l&aiolubilité
dans I'eau et sont peu volatils. De plus, ils gortement hydrophobes. Par ailleurs, les HAP
sont toxiques et certains d’entre eux sont suddeptid’étre cancérigénes et mutagenes (i.e.

benzo[a]pyréne).

Les HAP sont des contaminants omniprésents dansii@nement. En effet, ils ont pour
origine la pyrolyse (combustion incompléte) ou dabonisation (combustion compléte) de la
matieére organique et peuvent ainsi provenir de rde& sources. Les sources naturelles
incluent les feux de foréts et d’herbages, aing Hactivité volcanique et la combustion
incompléte des combustibles fossiles. Les sourndsa@piques, pour leur part, sont reliées
notamment aux activités industrielles des usineso#téfaction et de liquéfaction du charbon,
des usines pétrochimiques, des usines de prodipteahés et de I'industrie du traitement et
de la préservation du bois a la créosote. Les H&R sgalement présents dans les gaz
d’échappement d’automobiles. Par conséquent, oourat ces composés dans I'atmosphere,
les sols, les sédiments, les eaux et dans cegtinents.

Plusieurs voies peuvent donc contribuer a la peesde HAP dans les eaux usées urbaines et
les boues résiduaires générées par le traitemeoelts-ci. Tout d’abord, dans le cas d’'un
réseau de collecte des eaux unitaire, les eaunisigelement sont collectées et traitées avec
les eaux usées dans la station d’épuration, oreees qui ruissellent sur les surfaces
impermeéabilisées lessivent les HAP déposés. De [@siaux de pluie peuvent elles-mémes
entrainer une partie des HAP rejetés dans I'atn@spbers le réseau de collecte. Enfin, une
troisieme voie possible est la présence des HAB das rejets industriels, lorsque I'industrie

est raccordée au réseau de collecte des eauxurbaases.

Bien qu’une partie des HAP soit éliminée lors daitément biologique, les plus réfractaires a

la biodégradation, qui sont souvent les plus taasqueuvent s’accumuler dans les boues



résiduaires lors du traitement biologique des eagkes, en raison de leur caractere
hydrophobe. Plusieurs filieres d’élimination desué® sont possibles, notamment
l'incinération, le compostage, et la valorisatiagrieole (comme amendement sur les sols).
Cette derniere est la plus répandue en Franceelleaest la moins colteuse. De plus, la
présence de matiere organique et de minéraux éanlsolues est intéressante d’'un point de
vue agronomique. Toutefois, la présence possible cedains micropolluants (HAP,

polychlorobiphényles, éléments-traces) est un sdgetpréoccupation. L’arrété daté du 8
janvier 1998 (pris en application du décret n°933.dlu 8 décembre 1997 relatif a 'épandage
des boues issues du traitement des eaux uséedgiymescriptions techniques applicables
aux épandages de boues sur les sols agricoles dagdimites maximales admissibles pour
trois HAP: 5 — 25 et 2 mg.Kg de matiére séche pour le fluoranthéne, le
benzo[b]fluoranthene et le benzo[a]pyréne respestant. Si ces micropolluants s’averent
présents a des concentrations supérieures, lademient un déchet et doit étre alors éliminée

par une autre filiere (i.e. I'incinération).

Outre la qualité sanitaire des boues résiduairgmse le probléme de leur quantité. En effet,
les volumes de boues générés quotidiennement stvétrement importants, et en constante
progression. Les boues brutes (liquides) subiggaméralement un traitement avant leur sortie
de station d’épuration. Les objectifs principauxtsde stabiliser les boues et de réduire leur
volume (en éliminant I'eau présente par des trat@s tels que la centrifugation,
I'épaississement, la déshydratation, etc). Dansti&sons de taille importante, une digestion
des boues par voie anaérobie peut également &eeniceuvre (c’'est par exemple le cas a la

station d’épuration d’Acheres comme indiquéaamexe ).

Il existe donc aujourd’hui un réel besoin pour lsenen place de filieres de traitement des
boues qui puissent répondre a certains criteressgtéune réduction maximale des volumes
de boues ou une production d’un déchet ultime myg@éet completement inerte. Jusqu'’ici, la
seule technique pouvant étre appliquée a grandsléat qui soit capable de conduire a ces
résultats était I'incinération, mais cette techeiggst tres onéreuse. De nouveaux procédeées
mettant en ceuvre des oxydants chimiques ou deggésad’oxydation avanceée (tel que le
réactif de Fenton) sont donc a l'étude ces dersi@mnées. Ills ont montré des résultats

satisfaisants en termes de réduction du volumédethoue et de co(t.



Dans cette étude, le réactif de Fenton a été chamsiaison de sa simplicité, comme procéedeée
d’oxydation avancée susceptible d’étre mis en ceda&ns une filiere de traitement des boues.
En effet, deux études récenideyens et al., 2002 ; Mustranta et Viikari, 1998t montré
gue le réactif de Fenton pouvait étre utilisé paméliorer la déshydratation des boues et
réduire leur volume. Cette étape d’oxydation peutcgncevoir, soit comme traitement de
finition des boues pour réduire leur toxicité etrlgolume, soit comme un traitement associé
a une biodégradation.

Dans le premier chapitre sont présentés les pangigprocédés d’oxydation avancée, avec
leurs mécanismes, et leurs applications a la rétadion de matrices contaminées (eaux, sols,
sédiments, boues résiduaires). Le réactif de Fesgom détaillé plus spécifiquement dans le
chapitre suivant, ou son application a la dégradaties HAP dans les eaux sera exposeée.
Enfin, la mise en ceuvre du réactif de Fenton cortraiiement de réhabilitation de matrices

solides telles que des boues résiduaires prédsadigra présentée dans le troisieme chapitre.






Chapitre 1.

Réhabilitation de matrices

contaminées par les HAP







1.1. Introduction

Bien que de nombreux microorganismes capables giadier les HAP aient été isol@ée et

al., 1996 ; Cerniglia, 1997 ; Kang et al., 2003 ;obty et al.,, 2004)les HAP sont
relativement persistants et récalcitrants a la dgoaldation, et beaucoup plus difficiles a
dégrader que de nombreux autres contaminants orgas(\Wilson et Jones, 1993Dr, en
raison de leur toxicité et du pouvoir cancérigeaeertains d’entre eux, il est important de les
éliminer. Des procédés d’oxydation chimiques ontaété développés a partir des années
1970, essentiellement des procédés d’oxydationcéearDans cette revue bibliographique,
nous allons présenter les principaux procédés datkyn qui ont été appliqués a la
dégradation des HAP dans des matrices aqueusekdess En premier lieu nous exposerons
les mécanismes mis en jeu pour chacun de ces g®cadant de détailler les résultats des

études sur les HAP.

1.2. Les procédés d’oxydation avancée

Des méthodes chimiques, et plus recemment éleatnaples, ont été proposées pour, soit
transformer les polluants organiques en composéasnioxiques qui pourront par la suite
subir un traitement biologique, soit minéralise¢atement ces polluants. Il s’agit la plupart du
temps de procédés d’oxydation avancee (AdPanced oxidation procesd.a particularité
de ces procédes tient a la génération dans leurdlentités tres réactives et trés oxydantes,
les radicaux hydroxyles OHEnN effet, le radical OH(E® = 2,8 V/ENH a 25°C) est un
oxydant plus puissant que le peroxyde d’hydroges@,HE° = 1,78 V/ENH a 25°C) ou que
'ozone G (E° = 2,07 V/IENH a 25°C). Il est d’autre part telament non sélectif, et réagit
rapidement avec la plupart des composés organigleesonstantes de vitesse de l'ordre de
10" & 10 mol.L.s%). Notamment, sa réaction avec les alcénes etolepasés aromatiques
est trés rapide, les constantes de vitesse étdirdee de 18-10"° mor*.L.s* (Buxton et al.,
1988 ; Haag et Yao, 1992)Ce radical permet d'oxyder, voire de minéralisdes
contaminants organiques qui sont réfractaires a oxyation par des oxydants plus
classiques, tels que,8, ou I'ozone, avec des temps de réaction de quelquestes a
guelques heures.

On peut distinguer quatre types de procédé d’oxydaaivancée : (1) AOP basés sur la
photolyse (i.e. UV, UV/KHO,), (2) AOP basés sur I'ozonation (i.eg,Ds/UV, Os/H,0,,
04/H,0,/UV), (3) AOP basés sur la réaction de Fenton F€/H.0, F&/H,0,/UV,



Fe*/H,0,/UV, électro-Fenton), (4) AOP basés sur l'utilisatide semi-conducteurs (ex :
TiO,/UV). L'efficacité de ces procédés dépend de nommbr@arametres tels que la
concentration en oxydant, l'intensité de la lumiél¥, le pH, la température, etc. La
composition du milieu doit également étre prise campte, |'efficacité de I'oxydation
pouvant étre réduite en raison de la consommatesn@H par des composés organigues
et/ou inorganiques (par exemple, les constantesitdese de réaction des carbonates et
bicarbonates avec le radical hydroxyle sont de m5xnolt.L.s* et 4,2x18 mol*.L.s™,
respectivementStaehelin et Hoigné, 1982)

Dans un premier temps, nous allons présenter leamsimes intervenant dans chacun de ces
procédés. Puis, nous nous attacherons a montres &aplications a la réhabilitation de

matrices contaminées par des HAP.

1.2.1. Procédés basés sur la photolyse

Les rayonnements ultraviolets sont tres utiliséssda traitement des eaux, soit seuls, soit
combinés avec des systéemes oxydants, principalelmgroxyde d’hydrogéne, I'ozone, ou

le réactif de Fenton.

1.2.1.1. Irradiation UV

La photolyse simple consiste en l'irradiation denfatrice par une intensité lumineuse de
longueur d’onde judicieusement choisie, afin qémdrgie des photons puisse étre absorbée
dans le milieu, en particulier par les contaminamtdégrader. En effet, en raison de leur
propriété a absorber la lumiére UV, de nombreusagcules sont, soit directement détruites
par photolyse, soit activées par les photons. Asinombreuses études ont montré que la
photolyse était un procédé efficace pour le tragetde certains HAP. En effet, de part leur
caractére aromatique, les HAP absorbent la lundarsoleil dans le visible et dans la région
UV. Par la suite, ils peuvent étre rapidement dié@ggpar photolyse. Ainsi, par exemple, le
benzo[a]pyréne disparait en solution diluée apnesjournée d’exposition a la lumiere solaire
(Miller et al., 1988) Cependant, certains produits d’oxydation formést gparfois plus

toxiques que les composeés paréMallakin et al., 1999)
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O Mécanismes d’oxydation

Il y a trois voies initiales de dégradation des HA® premiere passe par un cation radicalaire,
alors que les deux autres font intervenir I'oxygésétvia I'oxygéne singuletO,, soitvia un
radical hydroxyle généré dans le milieu. Pour chaale ces voies, la premiére étape consiste
en I'absorption d’'un photon par la molécule de H#&fr donner I'état excité :

HAP(H)+hv - HAP(H)*

La molécule de HAP a l'état excité peut ensuit@uster a son état initial, en dissipant
I'énergie de différentes manieres, en particuliertransférant une partie de cette énergie a
d’'autres molécules, par exemple I'oxygéne molécellpour donner un oxygéne singuies :
HAP(H)* +O, —~ HAP(H )+'0,

Elle peut également, par un mécanisme de trandfélectrons, générer un radical cation,
I'électron libéré dans la solution pouvant alore &apté par un accepteur d’électrons, tel
I'oxygéne, donnant ainsi I'anion superoxydg O

HAP(H )} — HAP(H )™ + € cux

O, *+ e » O
Le radical cation formé peut réagir avec I'eau’@mnlOH™ pour donner un radical alcool qui
par la suite peut, soit réagir avec une molécutxytjéne pour générer une quinone comme
produit majoritairement stable, soit se polyméreet'absence d’oxygéne.

HAP(H) " +H,0 -~ HAP(H) (OH)+H"

HAP(H ) (OH)+0, - HAP(H )(OH )0O)

HAP(H ) (OH)+HAP(H) (OH) - dimére

La molécule de HAP dans son état initial peut aéssi attaquée par une molécule d’oxygéne
a I'état singulet pour former des peroxydes (et articulierement des endoperoxydes) et
des hydroxyperoxydes organiques :

HAP(H +'O, — HAP(OOH)

HAP(H )+0, - (H)HAP(QO)

Ces produits peuvent ensuite se décomposer padigr idés réactions radicalaires, notamment
grace a la génération dans le milieu de radicaukdxyles. Ces radicaux OHpeuvent
également étre générés grace aux anions superodeprécédemment formésja la

formation d’'une molécule de B, qui se décompose en deux Gidus I'effet des photons.
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La Figure 1l1l.1 enannexe Il présente les principales réactions qui peuvent &éea lors de

la photolyse des HAP en milieu aqueux et en présdinxygengMiller et Olejnik, 2001)

O Application

La plupart des études concernant la photolyse d&B bht été réalisées en présence d'un
solvant organique (pour éviter I'adsorption des Har les parois des récipients), a des
concentrations élevées en HAP, et en présence gimey

Plusieurs parameétres sont a prendre en comptegssurer une oxydation efficace lors d’'un
traitement par photolyse. En premier lieu, la ratdes contaminants a dégrader doit étre
considérée. En effet, selon la structure initialecdmpose, les voies de dégradation peuvent
varier, comme cela a pu étre observé pour les HARrction du nombre de cyclésliller et
Olejnik, 2001) De méme, la longueur d’onde du rayonnement egbarameétre important
pour le succes de ce traitement. Les vitesses gladkition dépendent également de I'état du
composeé ;. gazeux, dissous ou adsorbé. En particdladsorption sur des particules
augmente significativement le temps de demi-vie mdBiants organiques hydrophobes tels
gue les HAP, car ceux-ci sont moins disponibles péagir dans les réactions précédemment
evoquéegKorfmacher et al., 1980b).a composition de la matrice joue également ue rd
important. En effet, des effets de compétition, @udinverse de synergie, peuvent étre
observés en présence de plusieurs composés organigiiaux. Par conséquent, les résultats
obtenus en laboratoire, sur des eaux de compositonée, doivent par la suite étre validés
sur des eaux réelles (eaux de surface, souterrainassées). Enfin, il convient de prendre en
compte, dans toutes les réactions précédentesorigétition possible des sous-produits

d’oxydation sur I'absorption des photons et la consation d’'oxygéne ou de radicaux.

1.2.1.2. UV / H,0O,

Une voie d’amélioration de I'efficacité d’oxydati@iun traitement par photolyse consiste en
I'ajout de peroxyde d’hydrogéne au milieu (on palers souvent de photolyse combinée).
En effet, il se produit alors une photolyse du gpgde d’hydrogéne, donnant lieu a la

formation de radicaux hydroxyles.
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O Mécanismes d’oxydation

Des longueurs d’'onde UV de 200 a 280 nm provoqleentécomposition de 4#,, ce qui
génere des radicaux hydroxyles, avec un rendemestique de deux OHformés par
photon absorbé’apres Legrini et al., 1993 ; Venkatadri et Peteit 993):

H,O, +huv - 20H"

Cette production efficace et rapide de radicaux’ Qudrmet d’'initier des mécanismes
radicalaires. Les principales réactions qui s’eveti sont les suivantes :

H,O, o HO, +H"

OH" +H,0, -~ HO, +H,0 k=(2-3,8) x 10mol*.L.s*

OH' +HO; - O;” +H,0

2HO; - H,0,+0, k=8,3x 16 mol*.L.s*
20H" - H,0, k=5,3x 18 mor*.L.s*
HO, +OH" — H,0+0, k=0,71 x 18° mor*.L.s*
RH+OH" - Produits k=10 - 10°mol*.L.s*
M+hy -~ M*

M+OH - R

R +0, - ROO k=10 - 10’ mor.Ls*

L’ensemble de ces réactions est illustré sufFigure 1l11.2 en annexe Ill. Dans un tel

systeme, la voie de dégradation prédominante desminants organiques (en particulier des
HAP) est donc 'oxydation par les radicaux OHKinsi, la vitesse de I'oxydation chimique du
contaminant est limitée par la formation des radicaiydroxyles. Par conséquent, il est
important d’'opérer dans des conditions qui permettme photolyse efficace du peroxyde

d’hydrogéne.

QO Application

Le procédé UV/HO, est intéressant car relativement peu colteux cotmenmaontrent les
nombreuses mises en ceuvre de ce procédé a grdmle €en effet, le surcolt engendré par
I'utilisation de HO, reste inférieur au colt généré par une consommadiectrique
permettant d’assurer le méme niveau d’oxydatiorcawee simple irradiation U\{Miller et
al.,1988) De plus, ce systeme offre 'avantage d’'une gramidbilité, ce qui permet de

l'installer pour une courte période sur un sitertan
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En outre, le procédé UVAD, permet de dégrader une plus large variété de gaBuque la
simple photolyse. A titre d’exemple, la combinaiddw/H,0, s’est avérée plus efficace pour
dégrader le benzo[a]pyréne que la simple photagses les mémes conditiofidiller et al.,
1988) Toutefois, une complete minéralisation n’a pe @ptenue dans les conditions testées,
et les sous-produits d’oxydation formés présentaiae certaine mutagénicité et toxicité. Par
conséquent, pour que la combinaison UMk soit un traitement de réhabilitation efficace
des eaux contaminées par les HAP, les conditiomsisie en ceuvre doivent étre correctement
choisies. En effet, la vitesse de dégradation geatinfluencée non seulement par la structure
chimique du contaminant, mais aussi par la conagatr en peroxyde d’hydrogene,
l'intensité de la lumiére UV, et, dans une moindresure, le pH de la solution. Ainsi, une
augmentation de la concentration initiale enO et de lintensité de la lumiere UV
conduisent a un accroissement de la vitesse d’dxygacar une concentration plus élevée en
OH" est générée en solution. Cependant, a des coatieny trop élevées en peroxyde
d’hydrogéne, il peut y avoir consommation des raahic hydroxyles par le peroxyde
d’hydrogéne en excés. De plus, le pH de I'eau aetraloit étre contrélé pour éviter la
formation de précipités, susceptibles de réduieffitacité du rayonnement UV. Enfin, si
I'eau brute comporte des particules en suspensiates composés colorés, un pré-traitement
sera nécessaire pour les éliminer avant la phapbiaon I'efficacité de celle-ci sera réduite.
Par conséquent, d’'un point de vue économique,ut pe plus avantageux dans certains cas
de considérer le procédé UVWBL comme une étape de pré-traitement, dont la fénalgt
'augmentation de la biodégradabilité en vue d’bicelégradation ultérieure.

En ce qui concerne la réhabilitation de matricdgdss, tels que les sols contaminés, les
traitements basés sur la photolyse (UV ou UXOH sont d'une efficacité trés limitée. En
effet, les rayonnements UV ne peuvent pénétreintétieur de la matrice, limitant ainsi les

réactions d’oxydation possibles.

1.2.2. Procédés basés sur I'ozonation

L'utilisation de I'ozone pour le traitement de lie@otable date de 1906. Depuis, ce gaz est
largement utilisé pour le traitement de I'eau ptaabnsi que la détoxification des eaux usées

Oou encore comme traitement tertiaire de désinfectio
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1.2.2.1. L’ozone et sa génération

L'ozone a été découvert en 1839 par C. F. Schomipgilla nommé ainsi d’'aprés le verbe
grec "olw " (qui signifie " sentir ). Ce gaz, incolore déégeérement bleuté, a en effet une
odeur particuliere trés facilement reconnaissaffieorvath et al.,, 1985) Sa structure
moléculaire est un triangle isocéle avec un anglé2ir° ¢ 3°) (Figure I11.3 enannexe lll),
une base large de 0,224 nm et des cotés de méggelan 0,126 nnmH 0,002 nm)Horvath

et al., 1985)

L’'ozone est un gaz instable dans l'air qui se dgomse lentement en oxygéne moléculaire
(Peleg, 1976) ainsi, son temps de demi-vie dans I'atmospha&ted&nviron 12 h(Wei,
1986) Toutefois, sa décomposition est accélérée lordguempérature augmente, ainsi
gu’avec le taux de dilution de I'ozone dans I@enson et Axeworhty, 1959)

Comparé a I'oxygéne, I'ozone est 1,5 fois plus deeis13 fois plus soluble dans I'eau. En
outre, 'ozone constitue un oxydant tres puisssom, potentiel rédox étant de 2,07 V/IENH (a
25°C), alors que celui du chlore n'est que de NABNH (a 25°C). Le couple d’oxydo-
réduction en présence est le suivant :

O,+2H" +2e" - H,0+0,

Pour cette raison, l'ozone moléculaire est capatilexyder de nombreux composés
organiques, d’ou son utilisation dans le traitentag eaux. Mais, en raison de son instabilité,
'ozone doit étre généré sur site, juste avantigdisation. La réaction globale de formation
est la suivante :

30, - 20, (AH = 68 kcal)

Par conséquent, une énergie de 34 kcal est néeepsair la production d’'une mole d’ozone.
La voie la plus courante de génération de I'ozostecelle par décharge électrique dans un

plasma froidGlaze, 1987)Il se produit alors les réactions suivantes :

O,+2e - 0+0

0+0, - O,

L’'ozone peut étre produit, soit a partir d'oxygemer, soit a partir d’air (éventuellement

enrichi en oxygene) avec un rendement environ d@sxplus faible.
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1.2.2.2. L’ozonation simple

L'ozone est relativement instable dans I'eau eftaute décomposition assez rapide. Ainsi, a
20°C, le temps de demi-vie de I'ozone dans I'edud&nviron 20-30 minWei, 1986) Peleg
(1976) a proposé les réactions suivantes pour eecamnpte de la décomposition de I'ozone

en solution aqueuse :

O,+H,0 - O, +20H" initiation
O,+0OH" - O, +HQC; propagation
0,+HQO, - 20,+0H"

OH"+OH™ - O +H,0

O +0, - O

20H" - H,0, terminaison
OH"+HO, - H,0+0,

2HO; - H,0,+0,

ol HO," est en équilibre acido-basique avet O
HO, « O, +H” pKa=4,8

La décomposition de I'ozone est accélérée en midegique, avec trois réactions d’initiation

possibles qui ont été proposé&smiyasu et al., 1985 ; Staehelin et Hoigné, 1982)

0,+OH™ - O +OH" 1)

O,+OH™ - HO; +0, )

0,+OH™ - O, +HQ; (3)

Des études complémentaires ont permis de consi@éseconde réaction comme étant la plus
vraisemblable en solution aqueuy3®miyasu et al., 1985 ; Staehelin et Hoigné, 1982

réactions intervenant dans la décomposition deotiezdans I'eau peuvent donc étre écrites

comme suit, en tenant compte du pH de la solutimsidérég€Von Gunten, 2003)

O,+OH™ - HO; +0, k=70 mol".L.s"
O,+HO;, - OH +0;” +0, k=2,8x 16 mol*.L.s*
0,+0,” - O, +0, k=1,6 x 18 mol*.L.s*
0O,+OH" = HO; +0, k=10-2 x 10 mol*.L.s*
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En milieu de ptk 8 :
O +H* . e, HO;

indirec!

aveckgirect = 5 X 13° mol*.L.s* etkipngirect = 3,3 x 16 s™.

HO; — OH" +0, k=1,4x16s"
En milieu de pH= 8 :

O;” ~l9 . O™ +0,

kindirem

aveckgireet = 2,1 x 18 s* etkingirect = 3,3 x 10 s,

O~ +H,0 ~ OH" +OH"~ k=10 s*

La phase d'initiation conduit a la formation d’espg radicalaires, en particulier le radical
hydroxyle, susceptibles ensuite d’accélérer |la ogmsition de I'ozone par des réactions de
propagation. Ces radicaux peuvent également ré@agic des substrats organiques et/ou

inorganiques présents dans le mil{eloigné et Bader, 1976)

O Mécanismes d’oxydation

L’oxydation de composés organiques par ozonatioant pe faire selon les deux voies
suivantes(Hoigné et Bader, 1978, 1979 et 1983]l) une oxydation directe par I'ozone
moléculaire dissous en solution aqueuse, (2) ungaiion indirecte par les radicaux
hydroxyles, générés lors de la décomposition dmhe moléculaireHigure I11.4 enannexe

lll ). Les réactions directes pag €ont hautement sélectives et relativement lented'¢rdre

de la minute), alors que les réactions radicalagest extrémement rapides (quelques
microsecondes) et non sélectives. L’ensemble deéaagtions est illustré sur Egure 1.5
enannexe lll. Les sous-produits formés seront éventuellemdférents selon qu’ils ont été
produits par ozonation directe ou par oxydationicadire. Ainsi, en raison du pouvoir
oxydant trés élevé des radicaux hydroxyles, unadatgn plus avancée est généralement

observée par les mécanismes radicalaires.

QO Application

Certains composés demeurent réfractaires a uneat@gddirecte par I'ozone, alors qu'ils
sont susceptibles de réagir avec les radicaux. ®dr conséquent, en traitement des eaux,
'ozonation est de préférence mise en ceuvre damss cdeditions qui favorisent les
mécanismes radicalaires, c’est-a-dire la décompasde I'ozone. Pour cela, 'ozone est le
plus souvent combiné, soit a une irradiation UMt aa peroxyde d’hydrogéne, soit a une

combinaison des deux.

17



1.2.2.3. O3/ H20;

Les études précédentes ayant montré que la décdimpake I'ozone dans I'eau est accélérée
en présence de HQ base conjuguée du peroxyde d’hydrogéne, I'ajeultsD, permet donc
de faciliter la formation des radicaux dans le euiliPour cette raison, le couplagg¢HRO,,
plus souvent cité sous le nom de procedé Peroxshéres utilisé dans le traitement des eaux.
En fait, 'accélération de la décomposition de toe aqueux par #, a été initialement
observée par Weiss (1935). Les travaux de TauBeagt (1940) montrant une réaction lente
en milieu acide (i.e. pH 2), alliés a ceux de S¢diahet Hoigné (1982) faisant état d’'une
accélération de cette réaction au-dela de pH 5pemnhis d’en déduire que seule la forme

ionisée de KO, permet la décomposition de I'ozone, et de propleseréactions suivantes :

H,0, -~ HO; +H* pKa = 11,6
0,+HO, ~ OH" +0; +0, k=2,8x16 mor*.Ls*
0,+0;” - O] +0, k=1,6 x 1d mol*.L.s*

O;+H,0 - OH +OH +0,
Il s’ensuit la réaction bilan :

H,0, +20, - 20H" +30,

O Meécanismes d’oxydation

L'ensemble des réactions susceptibles de permé&dtrdégradation de contaminants en
solutions aqueuses est rassemblé dand-idgmre 111.6 en annexe lll. Les réactions
radicalaires sont prépondérantes dans le miliewtefois, une oxydation par l'ozone
moléculaire n’est pas a exclure dans certainesitons. Ainsi, pour les HAP, une étude a
montré que leur destruction se fait majoritairemgat I'ozone moléculaire, puisqu’aucune
amélioration de la dégradation n'a pu étre obtemme combinant g@UV, Os/H,0,
Os/H20,/UV (Trapido et al., 1995)

QO Application

Ce procédé est appliqué dans le traitement des dmgurface et des eaux souterraines. Son
utilisation est particulierement appropriée poutrldtement des eaux qui sont relativement

imperméables aux UV.
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1.2.2.4. 03/ UV
L'ozonation combinée au rayonnement UV est un piéadilisé depuis les années 1970.

O Mécanismes d’oxydation

Un processus en deux étapes a été proposé. Tdugrd,al y a homolyse de I'ozone induite
par la lumiéreX < 315 nm), pour donner un atome d’oxygene a I'étaité :

0, +hv - O'D)+0,

Celui-ci, en solution aqueuse, réagit alors avex molécule d’eau pour former du peroxyde
d’hydrogéne (en phase gazeuse, la réaction dem&@tal’oxygéne avec l'eau donne
directement des radicaux hydroxyles) :

o('D)+H,0 - H,0,

Les radicaux hydroxyles peuvent ensuite étre généait par décomposition de I'ozone en

présence de HO, soit par photolyse de B, (Figure 1l1l.7 enannexe lll) :
O,+HO, - OH" +0O; +0,

H,0, +hu - 20H"

QO Application

Ce procédé semble étre de nos jours le plus fréonesinutilisé pour dégrader une large
gamme de composés dans les eaux, notamment poninediles composés organiques
réfractaires et toxiques, les bactéries et lessvil@ependant, la littérature contient de
nombreux rapports contradictoires sur l'efficacité cette méthode d’oxydation liés aux
problémes mécanistiques, ainsi qu’aux difficultésdissoudre et de photolyser 'ozone avec
une grande efficacité. De plus, son application aaxx trés chargées en particules ou

composeés colorés est délicate, en raison de ladreogfficacité de I'irradiation UV.

1.2.2.5. O3/ H;02 / UV

L'ozonation couplée a la fois au rayonnement U\aetperoxyde d’hydrogéne assure une
meilleure décomposition de I'ozone que les deuxc@dés précédents, d’ou une meilleure
génération des radicaux, en particulier du radigalroxyle. Ce procédé combine en effet
plusieurs voies de formation des radicaux hydroxylket offre de ce fait de plus larges
applications. Il peut en particulier étre utilisgup le traitement d’eaux usées de pH variables,

colorées ou troubles. Toutefois, comme tout procéugttant en oeuvre l'ozone, ses
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performances sont étroitement liées a une dissolufficace du gaz Odans la solution
agueuse. En outre, le codt global de ce procédé&essgélevé, et son application reste donc
limitée a des cas bien spécifiques.

1.2.3. Procédés basés sur le réactif de Fenton

Bien que le réactif de Fenton ait été découveat finldu 1™ siécle, son application comme

procédé d’oxydation pour détruire des composeégjtms n'a pas eté expérimentée avant la
fin des années 1960. Le systéeme de Fenton classansiste en un simple mélange de deux
réactifs, le fer ferreux et le peroxyde d’hydrogém¥autres systémes Fenton ont été
développés ces dernieres années pour améliorpetemances de ce procédé, et réduire le

colt d'utilisation dans certains cas. Il s’agit gescédés photo-Fenton et électro-Fenton.

1.2.3.1. Fe*" | H,0,

La réaction principale, permettant la générationsda milieu de radicaux hydroxyles et des
réactions radicalaires en chaine, est la suivante :

Fe* +H,0, - Fe*" +OH™ +OH"

Le fer ferrique généré peut ensuite réagir avgelexyde d’hydrogene pour régénérer le fer
ferreux. :

Fe* +H,0, -~ Fe" +HO, +H "

Cette seconde réaction est cinétiquement moingleague la premiére, et présente un
optimum en milieu acide. L'étape limitante est larnfiation initiale d’'un complexe
hydroperoxyde du fer(lll), Fe(OOH) en milieu trés acide, alors qu’en milieu acidediou

neutre le fer(lll) a tendance a s’hydrolyser.

O Meécanismes d’oxydation

Les mécanismes sont détaillés danshapitre 2. Globalement, la stcechiométrie est de deux
molécules de FD, consommeées pour une molécule de fer(ll). Toutetaiséaction entre le
fer(lll) et H,O, étant beaucoup plus lente que la réaction injtigeer(ll) est grandement
consommeé dans ce systeme. En outre, la présengeddes quantités initiales en réactifs
réduit I'efficacité du systéme car a la fois®4 et le fer(ll) peuvent réagir avec les radicaux
hydroxyles formés. C’est pourquoi certains procéaldsété développés afin de limiter les
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guantités de fer ajoutées, tout en assurant ureméégtion efficace du fer, pour limiter le colt

du traitement (procédés photo-Fenton et électrdefgn

O Application

De nos jours, le réactif de Fenton est souvenisétipour traiter des eaux usées provenant
d’'industries diverses (colorants, pesticides, @dddu plastique, préservation du bois et du
caoutchouc, etc.). En effet, ce réactif a montr® rdsultats prometteurs pour la dégradation
d’'une grande variété de contaminants en solutiqnswsegBarbeni et al., 1987 Sedlack et
Andren, 1991a ; Sedlack et Andren, 1991b ; Pigih®t&éB92 ; Murphy et al., 1989) permet

en régle générale de dégrader les polluants orgesign composés moins toxiques (et dans
certains cas de les minéraliser), et d'augmentdriddégradabilité. Par conséquent, il peut
étre considéré, soit comme un traitement uniqui, cianme un pré-traitement avant une
étape de biodégradation. En outre, il peut étréigup non seulement au traitement des eaux
usées, mais aussi a la réhabilitation de matrickdes contaminées, tels que des boues ou des
sols(Watts et al., 1990)Concernant la réhabilitation de sols contamiteséactif de Fenton
est probablement plus efficace pour des traitem@ntplace (par exemple un réacteur ou des
unités de traitement) que pour des traitemantsitu car la réaction nécessite une agitation
vigoureuse des contaminants et des réactifs. Umeé&h montré que le colt du peroxyde
d’hydrogéne représentait seulement 5% environ dat dotal, qui inclut les codts
d’excavation, de main d’ceuvre, d’ajustement du gldchantillonnage et d’analyg®Vatts,
1992) Cependant, I'application du réactif de Fentontea avant tout étudiée a I'échelle du

laboratoire et son utilisation sur le terrain etativement limitée.

1.2.3.2. Photo-Fenton

L’irradiation UV d’un systeme Fenton favorise layé@ération du fer(ll) a partir du fer(lll).
C’est pourquoi, dans certains cas, le systéme deoRelassique (i.e. EEH,0,) est mis en

ceuvre en présence de rayonnements UV. Plus souegdet(ll) initial est remplacé par du
fer(lll) en quantités catalytiques. L'irradiationVU(A > 300 nm) d'un tel systeme (i.e.
Fe**/H,0,/UV) permet de générén situle fer(ll), qui réagit alors de suite avec le pefmba

d’hydrogéne pour produire des radicaux hydroxylégénérant ainsi le fer(lll) dans le milieu.
On parle dans ce cas de procédée photo-Fe(foi et al., 2003) Ce systéme présente

'avantage de limiter les réactions de compétiianconsomment des radicaux et du fer(ll).
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La Figure 1ll.8 en annexe Il résume les principales réactions permettant @mnita
production de radicaux hydroxyles dans le systehwgaFenton. Le fer(lll) en présence de
peroxyde d’hydrogéne forme un complexe en miliés acide :

Fe* +H,0, - Fe(OOH)* +H*

Sous l'effet des photons ce complexe génere damsliku du fer(Il) qui, par réaction avec le
peroxyde d’hydrogene présent, permet la productienradicaux hydroxyles selon les
réactions :

Fe(OOHY* +huv — Fe** +HO;

Fe* +H,0, - Fe* +OH™ +OH"

Parallélement, une partie de®} peut se photolyser pour générer également désd@hé la
solution :

H,O, +hv - 20H"

Lorsque le pH de la solution augmente (milieu fibént acide), le fer(lll) s’hydrolyse pour
donner principalement Fe(OH)(entre pH 2,5 et 5 envirotfreng et Nansheng, 200@)e la
méme maniére, celui-ci assure la formation de ljeefl de radicaux hydroxyles sous I'effet
des rayonnements UV grace a la réaction :

Fe[OH)* +hu - Fe* +OH’

Cette réaction permet d’expliquer la photo-oxydatii® composés organiques avec le simple
systéme FE/UV (i.e. sans ajout de 40,). Toutefois, la production de radicaux, et donc la
dégradation des polluants, est plus limitée avetelrysteme qu’en présence dglpl Une
fois la production de radicaux initiée, les réausicde propagation et de terminaison sont
ensuite similaires a celles du systeme Fenton @lapitre 2). Les contaminants organiques
sont dégradeés tres majoritairement par réaction Bgeradicaux hydroxyles, entités les plus

oxydantes et les plus réactives présentes dansideim

1.2.3.3. Electro-Fenton

Récemment, des procédés électrochimiques (souvppelés électro-Fenton) ont été
développés afin de générer situ le fer(ll) et/ou le peroxyde d’hydrogéne dans ldien,

selon les demi-réactions rédox :
Fe** +e - Fe*

O,+2H"+2e" - H,0O,
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En choisissant judicieusement le potentiel impodé aathode, il est possible de réduire
uniguement le fer(lll), le peroxyde d’hydrogéne nétalors ajouté au milieu. Pour des
potentiels imposés plus réducteurs, a la foisrg@lifeet I'oxygéne sont réduits simultanément
a la cathode.

Une fois dans le milieu, les réactifs assurentolangition des radicaux hydroxyles selon la
réaction de Fenton :

Fe* +H,0, - Fe* +OH™ +OH"

Ce procédé présente donc lI'avantage de minimisénéarie les réactions de compétition qui
consomment des radicaux hydroxyles, en produisans de milieu en continu les réactifs
nécessaires. Plusieurs types d’électrodes onttiéis®s. La réduction du fer(lll) a souvent été
réalisée sur des cathodes en carh@mitlas et al., 1996 ; Oturan et al. 2000)Yne nappe de
mercure a également été mise en ceuvre dans cerigipdicationgOturan et al., 1999 ;
Ventura et al., 2002)

1.2.4. Procédés basés sur I'utilisation de semi-con ducteurs

L'oxydation de polluants par la photocatalyse ragéne, tel le procédé TV, a été
'objet de nombreuses études depuis quelques andéesexcellente revue bibliographique
est d'ailleurs parue concernant les applications demi-conducteurs en photocatalyse
(Hoffmann et al., 1995)

O Formation des espéces réactives

La structure électronique des semi-conducteurscasictérisée par une bande de valence
entierement remplie, et une bande de conductionpiement vide. Sous l'effet d’'une
irradiation UV, dont I'énergie des photons est siguEe ou égale a la différence d’énergie
entre les bandes de valence et de conductionegtr@h de la bande de valence passe dans la
bande de conduction (not&g), laissant un trou dans la bande de valence (Mg :

TiO, +hu - e +hy

L’énergie des photons doit donc étre adaptée &dgdtion du semi-conducteur, et non a celle
des contaminants a oxyder comme c’est le cas dapsacédé de photolyse homogéne. Pour
TiO,, la différence d’énergie entre les bandes de ealet de conduction étant de 3,02 eV,
cela impose un rayonnement tel que 400 nm(Herrmann, 1999)

Les entités formées peuvent ensuite se recombéiter,piégées, ou réagir a la surface du

catalyseur, soit avec un accepteur d’électrons dkgdant), soit avec un donneur d’électrons
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(i.e. réducteur). Ainsi, des radicaux hydroxylesitstormés a la surface du catalyseur par
oxydation des molécules d’eau adsorbées, des iptroxydes ou des groupements titanols
de surface (-TiOH)Kigure 111.9 enannexe lll). Les radicaux superoxydes et perhydroxyles
sont également formés par les réactions entreléetr@éns et I'oxygéne adsorbé. En fait, les

principales réactions mises en jeu sont les sudggiifen et al., 2002)

hjz + OH (surfacg —» OH"

hj, + H,O(adsorbd — OH" +H"

e, +0,(adsorbd — 0;"

e +hj; — chaleur

La recombinaison des électrons et des trous esriheipal facteur limitant les vitesses
d’oxydation des substrats organiques.

En milieu aqueux, la réaction qui génere "GHpartir des groupes Ohprésents a la surface

du dioxyde de titane est trés importante. De plusperoxyde d’hydrogéne peut étre formé

dans la solution ou a l'interface solide-liquidécg aux réactions suivantes :

O, +H" - HG;

2HO; - H,0,+0,

O, +HQO, - O, +HO,

HO, +H" - H,0,

O,+2e,+2H,, - H,0,

2H,0 +2hys — H,0, +2H

Le radical OH peut donc étre formé de nouveau a partir du pe®x/hydrogene généré,

selon les réaction$iua et al., 1995 ; Ollis et al., 1991)
H,O, +huv - 20H"

H,0,+0,” - OH +OH +0O,
H,0,+e, —» OH +OH"

O Mécanismes d’oxydation

Les entitésecg et h'yg peuvent toutes deux contribuer directement a Igradiation de
composeés organiques a la surface du catalyseueuwgpotentiel est suffisant pour réduire ou
oxyder respectivement de nombreuses molécules igugs: entre +0,5 et —1,5V/ENH, et
entre +1 et 3,5 V/ENH respectivemdHioffmann et al., 1995 ; Wen et al., 200Bh outre, ils
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participent a la formation de radicaux dans le euiliAinsi, les trous peuvent réagir avec des
ions hydroxydes ou des molécules d’eau pour fole®radicaux hydroxyles, tandis que les
électrons de la bande de conduction sont captédgsamolécules d’oxygene pour générer des
radicaux @~ ou du peroxyde d’hydrogene en présence de prgtigare I11.10 enannexe
lIl'). Les espéces radicalaires formées jouent unessentiel dans I'oxydation des substrats
en solution(Wen et al., 2002)En fait, en vue d’'une minéralisation, les espacgdantes les
plus réactives dans un tel systéme $u et OH.

Lors de I'oxydation des contaminants, le procegmig étre décomposé en plusieurs étapes
(Herrmann, 1999) (1) transfert du contaminant du fluide versuaace du semi-conducteur,
(2) adsorption du contaminant sur ce dernier, €8ction en phase adsorbée, (4) désorption
du(es) produit(s) formé(s), (5) élimination de cesoduits de [linterface fluide/semi-
conducteur. Un point majeur de ce procédé est dpme la réaction photocatalytique
proprement dite se déroule en phase adsorbéeitEadias I'effet de I'irradiation UV, il a pu
étre montré que l'adsorption se produit spontanémegtape de vitesse limitante est la
réaction des radicaux hydroxyles adsorbés aveangosé organique adsorbé.

La dégradation des composés dépend d’'un certaifbmode paramétres : la nature du semi-
conducteur et sa concentration dans la solutiopolasité des particules, la concentration
dans le milieu des donneurs et accepteurs d’élext{en particulier la concentration en
oxygene dissous, anions et cations), l'intensitéaj@nnement UV, le pH de la solution, et la
température.

TiO, a été largement étudié & des concentrations diréale 1 & 5 g.L. Ce semi-conducteur
est biologiquement et chimiquement inerte, stabltenfilieu acide et basique), insoluble, non
toxique et moins codteux que d’autres catalyseexs ZnO, FgOs;, CdS ou ZnS). Sa forme
anatase apparait comme la plus photoactive. Ce-smmducteur peut étre utilisé soit en
suspension, soit immobiligganaka et al., 1992 ; Pelizzetti et al., 1990 [iét al., 1991) 1
joue véritablement le rdle de catalyseur puisquiauchangement significatif de son activité
n'a pu étre observé apres une utilisation répétée.

La présence dans le milieu d’'oxygéne et d’eau esvent essentielle pour la dégradation
photocatalysée et la minéralisation de polluangmiques, car cela favorise la génération de

radicaux comme indiqué par les réactions précédedte plus, la présence dans la solution
d’anions oxydants (i.e. CKO, CIOsz, 104, BrOs ) peut accélérer la dégradation comme

observé pour le 4-chlorophén@artin et al., 1995) Cet effet résulte certainement du

piégeage par ces oxydants d’électrons de la bamderntluction, favorisant ainsi I'oxydation
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du polluant par les trous de la bande de valenger R méme raison, la présence de cations

métalliques favorise I'oxydation. Ainsi la présent@ons CY¥* & de faibles concentrations
(< 10° mol.L") accélére la dégradation par HIOV du monocrotophos, un insecticide

organophosphor@Hua et al., 1995)

O Application

Ce procédé a recu beaucoup d'attention ces desn@reées en raison de son efficacité a
dégrader nombre de polluants dans les eaux, etme des conditions relativement douces
(pas de chauffagefOllis et al.,, 1991 ; Herrmann, 1999Plusieurs études ont évalué
I'efficacité du procédé TigUV pour le traitement de mélanges de contamindats des
eaux usées, des sols ou de l'air. Toutefois, mdgérombreux travaux menés ces quinze
dernieres années sur la dégradation de composéasiqugs par TigUV, il existe peu de
publications concernant la dégradation des HAPcpaorocédé. En raison de leur trés faible
solubilité dans 'eau, les HAP seront préférentimént adsorbés a la surface du catalyseur
tout au long de la réaction. Ainsi, une étude rézéat état de la minéralisation du pyréne en
solution aqueuse, apres adsorption du contaminae semi-conducteyfVen et al., 2003)

Ce procédé présente I'avantage de pouvoir étrssautdvec de la lumiere artificielle ou la
lumiére du soleil, ce qui évite l'utilisation demmpes UV ou a xénon, avec des vitesses de
dégradation comparablg¢slerrmann, 1999) Mais, malgré son efficacité, il ne permet pas
toujours d’assurer une minéralisation dans des seponnables. Ainsi, par exemple, I'acide
cyanurigue a été identifié comme produit ultimel’deydation photocatalytique de triazines
(Pelizzetti et al., 1990)De plus, il est peu indiqué pour le traitemens d®ux usées
industrielles hautement contaminées ou pour legetr@nt de sols contaminés a grande
échelle, en raison d’'une perte d’efficacité dua arésence de substrats compétitifs, d’anions
et de cations dissous, et du manque de pénétrdéda lumiere pour les sols ou les eaux

usées industrielles.

1.2.5. Comparaison des différents procédes

Pour les différents AOP présentés, les principadastions d'initiation assurant la production
dans le milieu de radicaux hydroxyles sont récégisi dans I&ableau 111.1 enannexe lll.
Tous ces procédés donnant lieu a une oxydationeparadicaux, les sous-produits générés
devraient étre similaires aprés oxydation des HAP qes AOP (dans le cas de procédés

d’'ozonation, des sous-produits formés par une agtalirecte de I'ozone moléculaire peuvent
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€galement apparaitre partiellement dans le milieaj.conséquent, le choix d’'un procédé se
fera en fonction de son efficacité a générer lesceaax hydroxyles, de sa simplicité de mise
en ceuvre, de son co(t, et de sa sensibilité awliteams expérimentales (notamment au pH
du milieu ou a la présence de composés organiquesrganiques).

En ce qui concerne les procédés d’ozonation, ledt est relativement élevé. En effet, leur
mise en ceuvre nécessite la production de I'ozorsmretstockage sur site en raison de son
instabilité. En outre, un dispositif de mise entashavec I'0zone est nécessaire et le réacteur
doit étre concu de maniére a optimiser la dissmtutie 'ozone gazeux dans la phase liquide.
Seul 'ozone dissous réagit avec les composés miesans le milieu, soit directement, soit
apres décomposition. La faible solubilité et ldbRivitesse de transfert de masse de I'ozone
sont donc particuliéerement limitantes pour la ddgtmn a grande échelle de déchets
industriels.

A l'inverse, le peroxyde d’hydrogéne présente denlmeux avantages comparé a I'ozone,
puisqu’il est disponible commercialement, thermigeat stable, facile a stocker, et tres
soluble dans lI'eau. Le couplage UV®4 est donc séduisant par sa simplicité de mise en
ceuvre, et de nombreuses unités de traitement aeayechelle ont déja été mises en place.
Toutefois, en pratique, il reste inapplicable auatmoes qui contiennent des composés
susceptibles d'absorber fortement les rayonnem@sxts composés colorés, particules), car
alors la photolyse de J@, devient plus difficile, d’ou une tres faible pradion de radicaux
dans le milieu. Pour cette raison, l'utilisationsdeayonnements UV reste limitée a la
réhabilitation des eaux contaminées, et a des edativement peu chargées. Dans le cas de
la photocatalyse hétérogéne, un autre inconvérdaeat des matrices chargées réside en
I'adsorption possible de composés sur les parscdie TiQ, susceptible de modifier les
propriétés photocatalytiques du semi-conduciglykrdova et al., 2002)La réhabilitation
d’eaux usées ou de matrices solides nécessitediofaire appel a d’autres procédeés.

Le réactif de Fenton E&H,O, offre 'avantage d'étre applicable & tout type matrice
(liguide ou solide), et d’étre d’'une mise en ceuwes simple puisqu’il ne nécessite aucun
appareillage particulier (i.e. pas d’ozoneur nila@mpe UV). Son codt, essentiellement di au
peroxyde d’hydrogéne, peut étre réduit en optimitaquantité de bD, ajoutée. En fait, 'un
des désavantages majeurs de ce procédé réside fertesgensibilité a la composition du
milieu. En effet, la présence dans le milieu d'asionorganiques ou de complexants
organiques modifie la spéciation du fer. Par cousgf] les propriétés des espéces du fer
peuvent étre différentes (en particulier les pi¢dsrédox des couples en présence, ainsi que

la photoréactivité de ces espéces), conduisant@ams certains cas a une moindre efficacité
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du systéme. Ce point est discuté plus en détag teshapitre 2. De plus, ce procédé est trés
sensible au pH du milieu, son efficacité optimatiané obtenue pour des pH entre 2 et 4
(chapitre 2). Ceci implique dans certains cas une étape dérgitément pour ajuster le pH,

ainsi qu'une application délicate de ce procédés matrices dont le pouvoir tampon est
élevé (ex : sols alcalins). Enfin, la nécessitéajeuter suffisamment de fer(ll) pour assurer
une dégradation poussée des polluants peut conduige production de boues de fer,
susceptibles d’adsorber une partie des contaminamdss qui nécessitent une élimination

ultérieure appropriée.

1.2.6. Conclusion

Les procédés doxydation chimiques sont efficacesr pl’élimination de contaminants
persistants et peu biodégradables, tels les HAR pdluvent étre mis en ceuvre comme
traitement unique (ex : minéralisation ou formataa sous-produits moins toxiques que les
composés parents), ou étre combinés avec d'autédisodes de traitement afin d’atteindre
une efficacité maximale et un moindre codt. |l estsi envisageable de coupler deux
procédés d’oxydation chimique pour certaines appbos particulieres. Plus souvent,
'oxydation par un procédé AOP est suivie d’'unepétale traitement biologique, car elle
permet d’améliorer la biodégradabilité.

Les matrices réhabilitées par ces procédés sost vagiées, tant pour les eaux (eaux
souterraines, de surface, ou usées) que pour légcesasolides (sols, sédiments, boues
résiduaires). Toutefois, comme nous I'avons memntoauparavant, il convient de choisir le
procédé le mieux adapté a une application donnisi,Aar exemple, pour la réhabilitation
de matrices gazeuses, la photolyse simple s'impBéserevanche, dans le cas de matrices
solides contaminées, le réactif de Fenton paraiplies judicieux puisqu’il permet la
dégradation de nombreux contaminants généralemésaémis dans les sols, et parce que les
procédés photochimiques ne sont pas directemelitalples. Pour les eaux, tout dépendra de

la composition de celles-ci.

1.3. Application a la réhabilitation de matrices co  ntaminées
par des HAP

La réhabilitation de matrices contaminées par deBpDS€s organiques apolaires, tels les
HAP, est un processus complexe en raison des pladresnde rétention de ces composés sur
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diverses phases solides susceptibles d’étre pessdek : la matiére organique naturelle
dissoute ou les particules en suspension présdatesles eaux, ou la matrice elle-méme si
celle-ci est solide). Pour cette raison, nous awhiossi de présenter les résultats reportés dans
la littérature en distinguant les études menéedesumatrices liquides de celles menées sur

les matrices solides. Les produits d’oxydation tdig&is seront détaillés danspartie 1.4.

1.3.1. Matrices liquides

L’application des procédés d'oxydation avancée plaurtraitement des eaux naturelles
contaminées par les HAP et le traitement des eaarsua été peu étudiée. La majorité des
études a été réalisée sur des solutions aqueugésslou en présence d’un solvant organique.
Or, il est important de dissocier les réactionselntions aqueuses pures et en présence d’un
solvant organique car les rendements et les videdsedégradation, ainsi que les produits
d’oxydation formés, peuvent étre différents. Eregffe solvant organique peut modifier la
réactivité des HAP et les produits d’oxydation fésrpeuvent étre extrémement variés en
fonction de la nature du solvant utilisé. Nous r@lalonc, dans un premier temps, présenter
les différentes études traitant de la dégradatesnHiAP dans un solvant organique ou dans un
mélange eau/solvant organique. Puis, nous expaségsnrésultats concernant les HAP dans
des eaux synthétiques dopées. Enfin, nous présastdrievement les quelques exemples

d’application a des eaux naturelles contaminéesegadi AP et des eaux useées.

1.3.1.1. En présence d'un solvant organique

Les facteurs limitants dans I'étude en solutionseaiges sont les problémes analytiques liés a
la faible solubilité des HAP dans l'eau et a leeindance prononcée a s’adsorber sur les
surfaces et les particules en raison de leur faraatere hydrophobe. Pour cette raison, de
nombreuses études ont été realisées en présencendlange eau/solvant organique ou dans
un solvant organique pur. En effet, il est bienreogue I'ajout d’'un solvant organique permet
d’améliorer considérablement la solubilité de cosgmohydrophobes dans I'eau. Ceci autorise
des concentrations initiales en substrats orgasityydrophobes plus élevées, ce qui permet
de s’affranchir d’une étape de pré-concentratianaanalyse.

Quatre procédés d’oxydation ont été répertoriés fpodégradation des HAP dans un solvant
organique pur ou dans un mélange eau/solvant apganila photolyse simple, la photolyse

combinée (UV/HO,), le réactif de Fenton, et le procédé FID/. L’'annexe IV reprend les
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résultats obtenus pour les 16 HAP classés pricggigiar I'EPA, avec notamment rassemblés
les conditions opératoires selon les études, lederaents et les constantes de vitesse de
dégradation estimées. L'ozonation n'apparait pas datte annexe car les études menées ne
font pas état des rendements de dégradation ncalestantes de vitesse, mais plutbt des

produits d’'oxydation formés (vopartie 1.4).

1.3.1.1.1Photolyse

La photolyse des HAP dans des solvants organigéss @udiée depuis plus de 50 ans. Il est
généralement admis que ce processus d’oxydatiocoaesidérablement acceéléré en présence
de photo-initiateurs.

Low et al. (1987) ont étudié la photolyse d’'un méa de sept HAP dans six solvants
organiques de polarités différentes, et ils oneols des différences de réactivité importantes.
Ainsi, aucune dégradation du phénanthrene n’anguottenue (méme apres 5 h). A l'inverse,
le benzo[a]anthracéne est le plus facilement dégtagk8 min). Puis vient le benzo[a]pyréne
(t12=13-17 min dans des solvants polaires ou moyennepuaires,t;,=56-66 min dans des
solvants apolaires comme I'hexane et le tolueneg tenzo[k]fluoranthéne et le
dibenzo[a,h]anthracene ont des réactivités procfigs<3 h dans I'acétone et le méthanol,
t1=2-5,2 h dans le dichlorométhang,~6 h dans le toluénd;,~9 h dans l'acétonitrile,
t12>40 h dans I'hexane). La réactivité de I'acénaphtest trés variable selon le milieu :
proche de celle du benzo[a]pyrene dans le dichlétbame et I'acétonitrilety,<1 h), mais la
plus faible de tous les HAP dans le méthanol. uerinthene est quant a lui peu réactif,
certainement en raison de sa structure (HAP «nibernant »): t;,=12 jours dans
I'acétonitrile,t;,~2 h dans I'acétone et le méthanol.

Sanders et al. (1993) ont obtenu un ordre de réEcéi peu prés similaire lors de la photolyse
par lumiere artificielle d’'un mélange de dix HAPndal'acétonitrile. Les rendements et les
vitesses de dégradation suivent I'ordre ci-ap@sthracéne > benzo[a]pyréne >> pyréne >>
dibenzo[a,h]anthracene > phénanthrene > benzofikHhthene = benzo[g,h,i]péryléne >>
fluoranthéne. L'anthracéne est dix fois plus endidtre dégradé par irradiation UV que le
benzo[K]fluoranthéne et le benzo[g,h,ilpéryléne, 28 fois plus que le fluoranthene.
Cependant, la dégradation des HAP par la lumietdiceelle est plus lente que par
lirradiation UV, sauf pour le fluoranthene pourqlesl le temps de demi-vie dans
I'acétonitrile est de 2 jours aprés photolyse @atumiére artificielle, et de 12 jours apres
irradiation UV.
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Korfmacher et al. (1980) ont observé des résuttssque similaires pour un meélange de cing
HAP dans la cyclohexanone : photolyse rapide dentHimcéne, du pyréne et du
benzo[a]pyréne, et dégradation nettement plus lpote le phénanthrene et le fluoranthene.
Mais le pyrene est plus rapidement dégradé queriedja]pyrene.

La photolyse des HAP dans un mélange eau/méthaneho/éthanol semble beaucoup plus
rapide que dans le solvant organique pur. En dffeén et al. (1996) ont étudié la photolyse
de huit HAP, seuls en solution dans un mélangenagthanol 50/50, et observé des temps de
demi-vie compris entre 0,35 et 23 min pour tous HSP. La réactivité suit l'ordre :
benzo[a]pyréne ~ benzo[a]anthracene ~ anthracédidenzo[a,h]anthracene > chrysene ~
phénanthréne > pyréne >> naphtalene. Des réssitatiires ont été obtenus par Sabaté et
al. (2001), avec des temps de demi-vie comprieehit 13 min lors de la photolyse simple
de 4 HAP seuls dans un mélange eau/éthanol 75/2b [a réactivité suit I'ordre : fluoréne

~ phénanthréne > pyrene > benzolk]fluoranthéne. déggadation plus rapide est possible en
combinant l'irradiation UV et I'ajout de peroxydégdrogéne.

Au vu de ces résultats, il apparait que la vitelssphotolyse dépend de la structure des HAP,
ainsi que de la polarité et la réactivité du sotv®ftus le solvant est polaire, plus la vitesse de
dégradation des HAP est rapide. De plus, le milieaussi un effet sur les sous-produits
d’oxydation formésl(ow et al., 198Y. Les différences observées entre les études peétre
dues a des variations des périodes d'irradiatiersalirce et d’intensité.

1.3.1.1.2 Réactif de Fenton

L’acénaphtyléne, I'anthracene et le benzo[a]pyréseells, en solution dans I'éthanol 100%)

sont totalement dégradés par le réactif de Fentdasaconcentrations élevées en peroxyde
d’hydrogéne et ions ferreukee et al., 2001a)ll est intéressant de remarquer que, pour le
benzo[a]pyréne, qui est parmi ces HAP le plus cageée et le moins biodégradable, la

guantité de peroxyde d’hydrogene nécessaire pouwosglete dégradation est trois fois

moins élevée que pour les deux autres HAP. Le dludrest moins réactif vis-a-vis des

radicaux hydroxyles car on n'observe que 32% deatiagion aprés 3 h de réaction.

Lee et al. (2002) ont étudié la dégradation d’'uamge de 5 HAP a hauts poids moléculaires
dans un mélange eau/éthanol (40/60). Excepté pduerzo[b]fluoranthéne qui n’est dégrade
que de 14,6% en 24 h, les autres HAP sont presmakement dégradés apreés ce laps de
temps. Les constantes de vitesse d’oxydation dudamspremier ordre du benzo[a]pyréne et
du dibenzo[a,h]anthracéne sont similairks0(297 j* et 0,209 T respectivement). Celle du
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benzo[K]fluoranthéne est dix fois plus faible. l&activité suit donc I'ordre : benzo[a]pyrene
~ dibenzo[a,h]anthracene > benzo[Kk]fluoranthéndenzo[b]fluoranthéne.

Si on compare la dégradation de I'anthracene pagdetif de Fenton dans I'éthanol et dans
'eau, on observe que le rendement de dégradasibples élevé dans I'éthanol (99,9%) que
dans l'eau (10,8%jLee et al., 1998)L’ajout du solvant organique permet d’augmenger |

solubilité de I'anthracéne qui est relativemenbli@idans I'eau pure.

1.3.1.1.3TiO,/UV

Ireland et al. (1995) ont étudié la dégradation Ipgporocédé TiQUV d’'un mélange de 16
HAP dans une solution de triéthylamine (TEA)/ea@ @/v). Pour tous les HAP, sauf le
phénanthréne, la dégradation suit une loi cinétiduepseudo-premier ordre. Les résultats
montrent que I'acenaphtyléne, I'anthracene et benizo[a,h]janthracéne (et dans une moindre
mesure le benzo[a]pyréne et le benzo[k]fluoranthésomt rapidement dégradés£6,8 h)

par rapport au fluorene qui semble réfractaire raitement {;,=380 h). La réactivité suit
'ordre ci-aprés : anthracene > acénaphtyléne =rdib[a,h]anthracéne > benzo[a]pyrene ~
benzo[K]fluoranthéne > benzo[b]fluoranthene > farthéne = indéno[1,2,3-c,d]pyréne >
benzo[a]anthracéne > benzo[g,h,ilpérylene > pyrerre chryséne > naphtaléne >>
acénaphtene >> fluoréne. Dans I'ensemble, la dégoaddes HAP est lente. Ceci peut étre
dd a la concentration limitée en oxygene dans léemi En effet, en I'absence d'une
concentration suffisante en composés accepteulsctféns, le processus de recombinaison
électron/trou sur le semi-conducteur devient préddant, ce qui diminue considérablement la
concentration en radicaux hydroxyles. De plusstl grobable que les radicaux hydroxyles
soient significativement consommeés par la triétimjiee qui est 3 a 4 fois plus concentrée que
les HAP. Enfin, Hykrdova et al. (2002) ont montréegles sous-produits d’oxydation
pouvaient inhiber la dégradation des HAP. En effstont observé que la dégradation du
naphtaléne par TigUV a lieu en deux étapes. La premiéere étape &gisle (10 min) suit une
loi cinétique du pseudo-premier ordre. Puis lasaéede dégradation diminue brusquement et
devient tres lente. Ces résultats peuvent s’exptiquar la complexation de la surface du
catalyseur par les intermédiaires formés lors ddéigradation du naphtaléne. En effet, les
intermédiaires contenant des groupements —-CHOHO-€=—COOH peuvent se lier aux
atomes de titane a la surface du catalyseur. gesdis de tels complexes peuvent étre, soit
oxydés par les trous, soit réduits par les élestrganérés photochimiquement sur les

particules de Ti@ La photoactivité de telles particules de TEdmplexées a leur surface est
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donc considérablement diminuée et, par conséglenitesse de dégradation du substrat va
fortement décroitréHykrdova et al., 2002)

Swallow et al. (1995) ont étudié la dégradationlpasrocédé TiQUYV de I'acénaphtyléne et
du pyrene, séparément, dans un mélange eau/N-mpgtiolldinone (NMP) 10/90 (v/v). La

disparition suit également une loi cinétique dugaleepremier ordre par rapport au substrat.

1.3.1.1.4Comparaison des procédés

La dégradation des HAP par photolyse, le réactifFdprton ou la photocatalyse hétérogéne
suit une loi cinétique du pseudo-premier ordre. Dbensemble, l'irradiation UV (avec ou
sans ajout de peroxyde d’hydrogéne) semble éfeoletdé le plus efficace pour dégrader les
HAP en présence de solvant organique. La dégradptio le réactif de Fenton ou le procédé
TiO2/UV est beaucoup plus lente.

Les HAP a hauts poids moléculaires tels que le djajyrene, le dibenzo[a,h]anthracene et
le benzo[k]fluoranthene sont parmi les HAP les mficacement dégradés quel que soit le
procédé d'oxydation utilisé. L'anthracéne et le Zmgajanthracéne sont également bien
dégradés. Par contre, on observe une dégradatiandraodes HAP a faibles poids
moléculaires tels que le naphtalene, I'acénaphétrie phénanthrene (sauf exceptions). Les
HAP «non alternants », tels le fluoranthene etbémzo[b]fluoranthéne, sont faiblement

dégradés par photolyse et par le réactif de Fenton.

1.3.1.2. Dans les eaux

Les AOP sont couramment utilisés pour le traitenmdmtnombreux contaminants dans les
eaux naturelles et les eaux usées industriellepekfrmance du procédé est principalement
régie par la concentration en Optoduits dans le milieu réactionnel. Celle-ci &$¢ctée par

la composition des eaux traitées, en particulies #mions inorganiques tels que les
bicarbonates et les chlorures. Pour cette raismus aborderons en premier lieu le traitement
des eaux synthétiqgue dopées, puis celui des eaurehas, avant de terminer par celui des

eaux usées.
1.3.1.2.1 Eaux synthétiques dopées

1.3.1.2.1.1Photolyse

Plusieurs études ont été menées sur la photolysElAP dans des eaux synthétiques dopées,

mais celles concernant les HAP a hauts poids migiiges sont raresainexe \j.
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A I'exception de l'acénaphténe, les rendements égratlation des HAP dans une solution
dopée par de la créosote (i.e. un distillat de gmude houille, utilisé pour la conservation du
bois) sont inférieurs a ceux obtenus pour la plgstoldes HAP individuels. Il est possible
gu’en présence de plusieurs HAP, il y ait compatigpour I'absorption de la lumiefeehto

et al., 2000a) Le pré-traitement par photolyse modifie la biadégbilité des HAP. Ceci est
di a la formation de produits plus facilement bgrdélables aprés irradiation UV. La vitesse
de biodégradation de I'acénaphténe dans la créapoés un pré-traitement par photolyse est
2 fois plus élevée que pour I'échantillon non iréadpres 2 jours d’incubation. Les vitesses
de biodégradation de I'anthracene pré-irradié, seutlans la créosote, sont respectivement
1,5 et 2,4 fois plus élevées que sans pré-irradiati’amélioration de la biodégradabilité due
au pré-traitement par photolyse est considérable f@ fluoréne et le pyréne. En effet, la
biodégradation du fluoréne non irradié est stogmres quelques jours d’incubation alors que
la dégradation du fluoréne pré-irradié est predgtede aprés 7 jours d’incubation. Dans la
créosote, la constante de vitesse de biodégraddtidluorene non pré-irradié est plus élevée
gue pour le fluoréne seul. Il est probable quidityune amélioration de la biodégradabilité des
HAP a hauts poids moléculaires dans des mélanigegue la créosote par co-métabolisation.
Lehto et al. (2000a) ont observé que l'efficaciéédgradation des HAP seuls dans I'eau suit
I'ordre : fluoréne ~ acenaphtyléne ~ anthracénéénpnthréne > naphtaléne > pyrene. Dans
la créosote, une différence est observée. Dansasgle naphtalene est aussi rapidement
dégradé que l'acénaphténe, et le phénanthréneusst l@ntement dégradé que le pyrene.
Dans la créosote, le naphtalene est facilementadégcar il a la meilleure solubilité dans
l'eau.

Lehto et al. (2000b) ont observé que I'oxygéne afague peu d'effet sur la vitesse de
photolyse de I'anthracene, du pyrene, du benzofajacéne et du dibenzo[a,h]anthracene.
Par conséquent, il semblerait que le mécanismeopdépant dans la photolyse de ces HAP
dans I'eau ne mette pas (ou peu) en jeu I'oxygéonkcnlaire. Ceci est cohérent avec la
formation, & partir de la molécule de HAP a I'égxcité, du radical cation, qui réagirait
ensuite par exemple avec I'eau. Leur dégradatibmagsde dans tous les cas, et suit une loi
cinétique du premier ordre. Les constantes desatesnt [égerement plus élevées a pH 5,6
gu'a pH 7,6, sauf dans le cas de I'anthraceneinkdrse, Mill et al. (1981) ont observé une
inhibition importante de la photolyse (a 313 et 36®) du benzo[alanthracene et du
benzo[a]pyréne en I'absence d’oxygéne dans laisalqueuse. De méme, Sigman et al.

(1998) ont noté un ralentissement de la dégradatiopyrene en lI'absence d’oxygene. En
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réalité, ces résultats contradictoires montrentlgudle de I'oxygene n’'a pas été clairement
appréhendé.

Une étude plus récente a tenté de mieux comprédimfieence de la structure des HAP sur
les mécanismes mis en jeu. Ainsi, Miller et Olejii#001) ont observé que la présence
d'oxygéne affecte la dégradation du fluoréene, alquéa l'inverse l'absence d’oxygene
diminue l'efficacité de dégradation du benzo[a]peét du chryséne. D’autre part, I'ajout de
ter-butanol (piege a radicaux) diminue le rendemefta eftesse de dégradation du chryséne,
et dans une moindre mesure ceux du benzo[a]pyr@oes qu’il est sans effet pour le
fluoréne. Par conséquent, le mécanisme de photdiydioréne doit étre différent de celui
du benzo[a]pyréne et du chryséne. Si I'on s’enregéu schéma réactionnel décrit dans la
partie 1.2, la premiére étape est I'absorption d’un photanlganolécule de HAP :
HAP(H)+ho - HAP(H )*

Par contre, trois voies initiales de dégradatiant smsuite possibles : (1) retour a I'état initial,
(2) formation d'un radical cation, (3) attague pae molécule d’oxygéne a I'état singulet.
Pour expliquer leurs résultats, Miller et Olejn#0Q1) suggérent que, pour le benzo[a]pyrene
et le chryséne, la voie (2) est suivie de la foromatle I'anion superoxyde qui, par la suite,

forme du peroxyde d’hydrogene puis des"OH
HAP(H )} - HAP(H)" +€]

aqueux

O, +€ e = O

aqueux
Le rble de I'oxygéne peut également étre lié aydation des HAP par I'oxygéne singulet :
HAP(H )+'0, — HAP(OOH)

HAP(H )+0, - (H)HAP(0O)

Par ailleurs dans leur étude, Miller et Olejnik @2) ont observé une dégradation des HAP
plus rapide en milieu acide, la distribution élentque des composés étant sensible au pH du
milieu.

Chen et al. (2000) ont étudié I'effet de la struetdes HAP sur I'efficacité de leur photolyse
dans l'eau. lls en ont conclu que les HAP ayant grende polarisabilité moléculaire
moyenne, ainsi qu’un poids moléculaire et une alratle formation élevés, tendent a avoir
des rendements quantiques de photolyse faiblesd€esers suivent I'ordre : naphtalene >
benzo[a]anthracene ~ anthracéne > pyréne > bemgoale > fluoranthéne. Il apparait que la
photolyse est moins efficace pour le fluoranthéth&P « non alternant », dont le rendement
quantique diminue significativement de 313 nm a 866 L’ajout de peroxyde d’hydrogéne
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peut permettre d’accélérer la vitesse de dégradaimnme observé pour le phénanthrene
(Wang et al., 1995)

Sigman et al. (1996) ont montré que, dans uneisalde méthanol purgée avec de I'air ou de
'azote, I'acénaphtylene n’était pas dégradé aptas de 4 h d’irradiation a des longueurs
d’'onde supérieures a 340 nm. Par contre, le tenepdemni-vie de l'acénaphtylene apres
photolyse dans une eau aérée sous les mémes ooadiiirradiation et a la méme
concentration initiale est seulement de 30 min.i €enfirme bien la plus grande réactivité

des HAP lorsque la polarité du milieu est imporant
1.3.1.2.1.20zonation

L’ozonation du pyrene, phénanthrene et benzo[ajigydans I'eau suit une loi cinétique du
second ordre et la dégradation est trés rafifdgkovic et al., 1983)Ces résultats ont été
confirmés par la suite, 'ozonation permettant dgrdder complétement le pyréne dans I'eau
en 1 min(Corless et al., 1990} a loi cinétique d’ordre global 2 est égalemedrifiée pour le
naphtalenéLegube et al., 1986bEn milieu neutre, la dégradation est accélérémison de
I'intervention de réactions radicalaires. Par centa vitesse d’ozonation de I'indéno[1,2,3-
c,d]pyréne diminue lorsque le pH augmente, ce epd &2 montrer que le mécanisme pour ce
composé procede essentiellement par une attaqgliezdee moléculairgMehandjiev et al.,
1999)

De méme, Trapido et al. (1995) ont montré que hez@ermet I'oxydation de nombreux
HAP. En effet, tous les HAP étudiés, y compris 5P a hauts poids moléculaires, sont
totalement dégradés aprés quelques minutes d’dmandtes constantes de vitesse de
réaction sont du second ordre (4,2%5Bx10" mor*.L.s?), et la réactivité est la suivante :
benzo[a]pyréne > pyréne > anthracéne > phénanthréhmranthéne > benzo[g,h,i]péryléne
> fluorene. Les constantes de vitesse du pyremi gthénanthréne sont similaires a celles
obtenues par Butkovic et al. (1983). Cependant, difierences sont observées pour le
benzo[a]pyréne lorsque sa concentration initiatdagle. Lorsque celle-ci est supérieure a sa
solubilité (ex : 10,3 pgl), le temps de demi-vie est augmenté par trois @ohstante de
vitesse est de 1,7xi@nol.L.s*, valeur proche de celle obtenue par Butkovic e{i#83).
Les constantes de vitesse de réaction sont plusedesn milieu acide ou neutre qu’en milieu
basique. De plus, les couplagegH}O, ou GJ/UV n'améliorent pas la dégradation des HAP.
Par conséquent, les HAP sont principalement oxyukds 'ozone moléculaire dans ces
conditions. Ceci a été confirmé par Mehandjiev1e(X099), qui ont montré que la vitesse

d’'ozonation de I'indeno[1,2,3-c,d]pyrene diminueaqd le pH augmente de 5 a 9.
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1.3.1.2.1.3Réactif de Fenton

Le réactif de Fenton est efficace pour le traitehtss HAP en solutions aqueuses. Ainsi, le
phénanthréne et le benzo[a]pyréne peuvent étreratisés par ce procédé, et le naphtaléne et
'anthracene oxydés en produits plus polaires d@entains sont solubles dans I'eau, et donc
susceptibles d’étre rapidement dégradés par desonganismegKelley et al., 1991)
Nadarajah et al. (2002) ont observé un pH optinoalr pa dégradation de I'anthracene, celle-
ci pouvant étre totale si les concentrations estif8aajoutés sont suffisantes. La disparition
de I'anthracéne et du benzo[a]pyréne (a 50 Mpdugmente significativement en présence
de certains surfactants non ioniques (ex : BioBdf600, Sorbax PMO-20). En augmentant la
solubilité des HAP, les surfactants améliorent kigponibilité pour I'oxydation chimique et
la biodégradation. Le couplage oxydation par Fertdmodégradation est 2 a 4 fois plus
efficace respectivement pour les deux HAP étudigs|qg traitement par le réactif de Fenton
ou la biodégradation seuls. Les produits formés somt pas toxiques envers les

microorganismes car on observe 85% de dégradatioiiéP.
1.3.1.2.1.4TiO,/UV

Pramauro et al. (1998) ont étudié la photocatalysgrogéne du naphtalene en solution
agueuse. Une dégradation totale est observée apnésén d’irradiation. Aucune dégradation
significative ne se produit en I'absence des palgs d’'oxyde de titane, indiquant que les
réactions de photocatalyse sont prépondérantes ldasgstéeme. La loi cinétique est du
pseudo-premier ordre. La présence dans le miliem durfactant (le Brij-35, non ionique)
ralentit la dégradation. Ceci peut s’expliquer lzacompétition entre le HAP et le surfactant
pour s’adsorber sur le semi-conducteur, ainsi gudgmeilleure solubilisation du naphtaléne
qui diminue son adsorption. Un ralentissement diélgradation en solution aqueuse a pu étre
observé, probablement lié a une modification deuldace des particules de semi-conducteur
en présence des sous-produits d’oxydatidykrdova et al., 2002)

Wen et al. (2002) ont confirmé l'efficacité des tmares de TiQ pour la photocatalyse du
phénanthréne en solution aqueuse, puisqu’une nlisgifan rapide et compléte a pu étre
mise en évidence. L’efficacité reste la méme peupyrene préalablement adsorbé sur les

particules de semi-conductgiWen et al., 2003)

1.3.1.2.2 Eaux naturelles

Parmi les eaux naturelles, on distingue les eawtes@ines, qui contiennent de faibles
concentrations en sels dissous et en composés igugan et les eaux de surface, plus
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chargées en sels et matiere organique (dissoyparticulaire). Ces eaux sont le plus souvent
traitées dans un but de production d’eau potalde.cBnséquent, I'utilisation du réactif de
Fenton n’est généralement pas souhaitable. En chearles autres procédés peuvent étre
appliqués.

Pour les eaux souterraines, la photolyse combireefV/H,0,) est majoritairement utilisée,
comme le montrent les nombreuses unités de traitemetuellement en fonctionnement.
Quelgues exemples d’application sont donnés damstéeau 1.1 Le procédé TiQUV est
€galement prometteur car de nombreuses études omtrénqu’il permettait la compléte
minéralisation d’'une large gamme de contaminants.

Pour les eaux de surface, la composition de laiceafreut donner lieu a des résultats tres
différents de ceux obtenus avec une eau synthétigneeffet, la présence de substances
initiatrices de réactions radicalaires peut aceélda dégradation des HAP, alors qu’a
linverse la présence de pieges a radicaux cond@uirae inhibition de la dégradation. De la
méme maniere, la présence de composés photo€nitsabu photo-inhibiteurs peut modifier
les vitesses de dégradation par photolyse des HEPoutre, la disponibilité des HAP est
étroitement liée a la composition de I'eau, cewpouvant étre solubilisés, associés a la
matiere organique dissoute, ou adsorbés sur lecyas en suspension. Il est donc
nécessaire d’adapter les conditions de mise eneales procédés a la nature de l'eau a
traiter.

L’effet des substances humiques ou fulviques a péuticulierement été étudie, en raison de
leur réle sur la biodisponibilité des HAP. En effiels substances humiques peuvent fixer les
HAP pour former des complexes relativement statded’intérieur de leur structure
macromoléculaire, par des interactions de typesdia hydrogénesit1i, et interaction
hydrophobe(McCarthy et Jimenez, 1985De plus, ces substances absorbent fortement la
lumiére et sont connues pour étre, selon les dastopnitiatrices, initiatrices de réaction
radicalaires, ou pieges a radicaux. Ainsi, Milaet(1981) ont observé un ralentissement de la
photolyse du benzo[a]pyréne et du benzo[aJantheam présence de matiere organique
naturelle dans I'eau. De méme, Lindsey et Tarr (206t 2000b) ont observé une inhibition
de la dégradation par le réactif de Fenton du @ner du phénanthréne et du pyréne dans
'eau en présence d’acides fulviques (provenanadiiere Suwannee) et d'acides humiques.
lls attribuent cela aux interactions HAP-acidewifylies ainsi qu’aux interactions fer-acides
fulviques, et non a la consommation des radicaag ¢hlorures présents dans leur milieu
étant la principale source de piége a radicaux3. dites de génération des radicaux seraient

éloignés des sites ou les HAP sont présents, etafisaux seraient consommés avant de

38



pouvoir réagir avec les polluants. En suivant latplyse du phénanthréne en présence de
substances fulviques, Wang et al. (1995) ont putraorgque l'effet des acides fulviques
dépend fortement de leur source (probablementisarrae structures différentes).
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Tableau 1.1 : Application des procédés UV et UV/HD, a la dégradation des HAP dans des eaux naturelldspées.

Procédé d'oxydation HAP Matrice [HAP] , T(T) %deg k t s Références

Naphtaléne

UV/H,0, Naph Eau souterraine contanimée 900 pg.L* - 89 - - Cheuvront et al., 1990
Benzo[a]anthracene

UV-366 nm BaA Eau naturelle + 1% acétonitrile 20 ug.Lt  23-28 - 13,4x10% st - Mill et al., 1981

Lumiére naturelle BaA Eau naturelle + 1% acétonitrile 20 ug.Lt  23-28 - - 5h
Benzo[a]pyreéne

UV-366 nm BaP Eau naturelle + 1-20% 13 pg.Lt 23-28 - 3,86x10° st - Mill et al., 1981

Lumiere naturelle BaP Eau naturelle + 1-20% acétonitrile 13 pg.L™* 23-28 - 2,79x10* st 0,69 h

k : constante de vitesse de dégradation
ty, : temps de demi-vie



1.3.1.2.3 Eaux usées

En raison de leur charge en matiére organique brad@ble, les eaux usées urbaines sont
toujours traitées par biodégradation (les HAP $mugant dans les boues résiduaires). En
revanche, les eaux usées particulieres (ex : esepsundustrielles, lixiviats de décharge, etc.)
contenant des HAP sont traitées par des procédd3. A@s derniers peuvent étre utilisés
comme seul traitement, ou associés a un traiteaeriiodégradation (en tant que pré- ou
post-traitement).

Ces eaux usées se caractérisent généralement paodeentrations élevées en composés
organiques et sels dissous. La photolyse (UV etHJ®$) et la photocatalyse hétérogéne
(TiO2/UV) ne sont donc pas viables économiquement, ttas @écessitent des intensités
lumineuses élevées et des durées longues poureffitaces. Ainsi, la photolyse d’eaux
d’infiltration de sites de dépdt de déchets toxgjume s’est pas avérée trés efficace pour
dégrader les HAP présen{¥olimuth et Niessner, 1995PDe plus, il peut y avoir des
interférences dues aux solides en suspensionsetlissbus. Par conséquent, seuls I'ozonation

et le réactif de Fenton se justifient.
1.3.1.2.3.10zonation

Moerman et al. (1994) ont étudié I'ozonation desPH#ans une eau usée de carbonisation,
préalablement traitée par des boues activéesntisuvi la disparition des HAP contenus
dans le filtrat (fraction soluble) ou adsorbés $es particules en suspension. Un net
abattement des HAP apres ozonation est obserwe @htet plus de 70%), les concentrations
en HAP restants dans le filtrat étant inférieunes lamites de détection. Les résultats pour le
pyréne ne peuvent pas étre interprétés car iléatiditialement présent dans le filtrat a une
concentration inférieure a sa limite de détectiar. contre, aucune disparition n’est observée
pour le fluoranthéne. On retrouve a nouveau latinés particuliere des HAP « non
alternants ». La disparition des HAP adsorbésesipéarticules en suspension varie de > 33%
(naphtaléne) a 89% (fluoranthene et benzo[g,hy]pée). L'ozonation permet donc
d’éliminer efficacement les HAP présents dans ume w&sée. De plus, leur adsorption a des
particules en suspension n’inhibe pas leur dégi@uat

Les eaux d'infiltration des sites de dépdt de déchexiques contiennent également des
concentrations élevées en HAP. Le traitement panation (Q et GJ/UV) a été étudié en
laboratoire par Vollmuth et Niessner (1995). LesPH8ont efficacement dégradés par O

avec l'ordre de réactivité suivant : benzo[b]flugteene (7%) << chryséne (20%) = pyréne
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(20%) < fluoranthene (29%) < benzo[k]fluoranthéB®8%) < benzo[a]anthracene (36%) <
phénanthréne (42%) < fluorene (63%) = benzo[a]pyré®i%) < anthracene (73%) <<
dibenzo[a,h]anthracéne = benzo[g,h,i]péryléne #imd1,2,3-c,d]pyréne (100%). A nouveau,
les HAP «non alternants » sont les moins réactits.procédé @UV (pH 3) permet
d’améliorer considérablement la dégradation des Héd? plus réfractaires a lI'ozonation
seule : la dégradation du benzo[b]fluoranthénerestipliée par 4,1, celle du chryséne par 2,2
et celle du fluoranthéne par 2,4. Ceci est dlfarlaation de radicaux hydroxyles. D’ailleurs,
laugmentation du pH a 7 accélére la dégradatiamyr da méme raison. Par contre, la
combinaison @UV inhibe la dégradation des trois HAP a hautsdpomoléculaires qui
étaient totalement dégradés par l'ozone seul, lesdaments de dégradation du
benzolg,h,i]pérylene, dibenzo[a,h]anthracéne dtin@géno[1,2,3-c,d]pyréne ne sont plus que
de 25, 50 et 63% respectivement. Par ailleursgoétitde a permis de confirmer que la
photolyse simple constitue un procédé peu effigeme éliminer les HAP d’'une eau usée, les
rendements de dégradation observés étant tres figasu$ (0-25%). Ceci est
vraisemblablement imputable a une moins bonne palogsorption des HAP dans ce milieu
et/ou a la présence de composés compétiteurs do-tbiteurs.

Dans une étude plus récente, Kornmiuller et Wiesn{a@@3) ont pu montrer I'efficacité de
I'ozonation pour traiter des émulsions eau-huiletaminées par des HAP (benzo[e]pyréne et
benzo[K]fluoranthéne).

1.3.1.2.3.2L e réactif de Fenton

Il a pu étre montré que des concentrations élee@esomposés organiques peuvent étre
traitées par des concentrations élevées en perodyd@lrogene sans un accroissement
notable du codt total. De plus, la biodégradabilst souvent augmentée ainsi. Par
conséquent, le pré-traitement par le réactif detdrermvant le traitement biologique est
probablement le procédé le plus rentable pour ddetment des eaux industrielles, tout
particulierement dans le cas ou ces dernieres exomgnt des contaminants réfractaires a la
biodégradation mais pas a l'oxydation par le réade Fenton. Cependant, a notre
connaissance, aucune application de ce procéde ldAlRR dans des eaux usées n’a encore été

reportée.

1.3.1.3. Conclusions

De nombreuses études ont montré que la photolyseHé® était rapide dans des solvants

organiques, dans des mélanges eau/solvant organgquen solution aqueuse pure. La
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dégradation suit une loi cinétique du premier ardfeen est de méme pour le procédé
TiO,/UV. Par contre, la dégradation des HAP par ozonafG;, Os/UV, Os/H,O, et

O3/H,0,/UV) suit une loi cinétique du second ordre. Mais études sur I'ozonation des HAP
en solutions aqueuses sont souvent incompletesordtadictoires. Enfin, le manque de
données concernant le réactif de Fenton suggemédassité d’études pour évaluer son

efficacité.

1.3.2. Les matrices solides

Deux types de traitement peuvent étre mis en ocgquaue réhabiliter des sols ou sédiments
contaminés : traitementis situ, et traitementex situ Ces derniers sont bien évidemment plus
colteux, puisqu’ils nécessitent I'excavation du @oldu sédiment. Toutefois, les traitements
in situ sont peu nombreux en raison de la difficulté deenen ceuvre et d’'une dégradation
souvent limitée. Dans le cas des boues résidud@rgspblématique est différente puisque ce
type de matrice constitue un sous-produit du tnagtet des eaux usées.

1.3.2.1. Les sols

1.3.2.1.1 Traitements in situ

L’ozonation peut étre envisagée comme procédé hkbiitationin situ des sols, en faisant
passer de I'ozone (gazeux) a travers une colonrs®ldgec. Afin d’étudier la faisabilité de ce
traitement, Eberius et al. (1997) ont étudié I'caiion d’un sol artificiellement contaminé
avec soit du pyréne, soit du benzo[a]pyréne marqué¥C, & 200 et 20 mg.KgMS (matiére
séche) respectivement (le sol a été gardé 2 meimpérature ambiante et 4 mois a 4°C avant
ozonation). Apres 1 h d’ozonation, 31 et 39% dwepgret du benzo[a]pyréene respectivement
sont minéralisés, et 30% des deux HAP sont dégradésroduits solubles dans la phase
aqueuse. Une extraction du sol ozoné avec un gobvganique montre que 7% du pyréne et
17% du benzo[a]pyrene sont oxydés en produits nmmoyraent polaires. Leurs résultats
montrent donc la difficulté d’atteindre une miné&ation avec une oxydation par I'ozone
moléculaire, car la réactivité des produits d’oxyala diminue au fur et a mesure que des

groupements fonctionnels sont ajoutés a la stra@rtomatique.
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1.3.2.1.2 Traitements ex situ

Le réactif de Fenton a été fréquemment utilisé mpligrader des contaminants présents dans
des sols excavés, soit comme seul traitementaseiicié a une biodégradation comme pré-
ou post-traitementafinexe VI). En tant que procédé de pré-traitement, le rédetiFenton
minéralise les HAP ou les oxydes en produits plokiges qui sont plus biodégradables.
Comme procédé de post-traitement, il permet d’@eniun certain nombre de HAP résistants
a la biodégradation. Toutefois, a notre connaissaces études ont pour l'instant été menées
seulement en laboratoire. L'efficacité du réacaffeenton dépend principalement du volume
et des concentrations en,® et Fé* ajoutés(Watts et al., 1990 ; Tyre et al., 1991)
semblerait que le colt principal de la réhabiliatiprovienne du colt de .8, (environ
0,35 euros.L* pour 50% HO,) (Watts et al., 1999b)

1.3.2.1.2.1Traitement de HAP préalablement extraits des sols

Plusieurs études font état d’'un pré-traitement du mar une solution (le plus souvent
organique) afin d’extraire les HAP présents, pwd’dpplication de certains procédés AOP a
la solution ainsi obtenue. Le réactif de Fentonlegirocédé le plus fréquemment appliqué
pour dégrader les HAP dans la solution de lavagsotiu

Réactif de Fenton

Lee et Hosomi (2001b) ont proposé de laver plusidais le sol avec de I'éthanol, de
concentrer la solution éthanolique obtenue paiilldisbn, et de traiter le distillat obtenu,
concentré en polluants, par le réactif de Fentanoperant ainsi avec un distillat concentrée
(60-110 mg.[Y), une dégradation quantitative du benzo[a]pyréme: &tre obtenue, celle-ci
suivant une loi cinétique du premier ordre (constate vitesse estimée a 0,183 Min

Saxe et al. (2000) ont quant a eux choisi de l&vepl avec une solution de surfactant, puis
de traiter celle-ci ensuite par le réactif de Fantwec les surfactants non ioniques testés (de
type octylphenyl ethoxylate), environ 24% du suidat restent fixés sur le sol. Les résultats
gu’ils obtiennent sur un sol dopé montrent que Heix du surfactant est important pour
permettre la dégradation des HAP, celui-ci pouéayaiement étre oxydé par les radicaux. De
plus, I'ajout de peroxyde d’hydrogene en plusidars permet d’améliorer la dégradation.

Les résultats de Rababah et Matsuzawa (2002) sergjggue le procédé photo-Fenton est
efficace pour la dégradation du fluoranthene darsolution organique (cyclohexane/éthanol)
de lavage d’'un sol dopé. Dans leurs expériences)es@eroxyde d’hydrogene a été rajouté a

la solution, le fer ferrique provenant du sol.
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TiO UV

Ireland et al. (1995) ont appliqué le procédé JdWY a une solution de HAP préalablement
extraits d’'un sol contaminé avec de la triéthylaeniba quasi-totalité du benzo[a]pyréne est
dégradée (97%) apres 24 h de traitement contrersenlt 33% pour le chrysene. Il apparait
toutefois que les durées de traitement sont relaitént longues.

Pramauro et al. (1998) ont quant a eux lavé unigpé avec du naphtaléne avec une solution
aqueuse d'un surfactant non ionique (Brij-35), pplaué le procédé TigUV sur cette
solution de lavage. La dégradation du naphtaléhples faible dans une solution aqueuse de
surfactant, ce qui indique que la matiere organigokextraite du sol subit également une

dégradation photocatalytique et entre en compatéigec le polluant de ce fait.
1.3.2.1.2.2Traitement sur des sols
Ozonation

Stehr et al. (2001) ont étudié I'ozonation commeé-fpaitement d’'un sol contaminé en vue
d'une biodégradation ultérieure. Pour s'affranckiilun effet possible des substances
humiques, ils ont réalisé leur étude sur du saldpédavec du phénanthrene (500-
700 mg.kd). En I'absence d'un pré-traitement par ozonati®®% du phénanthréne sont
dégradés par les microorganismes apres 24 h daticubet apres 48 h, tout le phénanthrene
est dégradé. Le pré-traitement par ozonation intab&éégradation (seulement 75 a 80% de
dégradation apres 48 h d’incubation), et la tatalitt phénanthréne n’est dégradée qu’apres
4 jours. Ceci peut s’expliquer, soit par une indadapn des microorganismes aux SOUS-
produits d’oxydation, soit a la toxicité de certate ces sous-produits formeés. Quoi qu’il en
soit, cette étude semble montrer que, en raisonedaonsommation en ozone élevée et de
l'inefficacité de la réaction, I'ozonation directBune matrice solide n’est pas applicable
comme étape de pré-traitement avant la réhabditgiar un traitement biologique.

Réactif de Fenton

Lee et Hosomi (2001a) ont dans une premiére éegté te réactif de Fenton directement en
présence du sol, en ayant au préalable agité caveclde I'éthanol pendant 24 h. Pour cela
ils ont utilisé un sol simulé (particules d’andgsdlopé avec du benzo[a]anthracene (a
500 mg.kg). Par comparaison avec un pré-traitement & I'eauavec une solution de

surfactant (dodécylsulfate de sodium®I@iol.L™"), seul le pré-traitement & I'éthanol (1 ml par
g de sol) permet de rendre le polluant disponibiieles désorbant, et celui-ci est ensuite
efficacement (& 97%) dégradé par le réactif de drenlis ont de plus mis en évidence
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'avantage d’associer I'oxydation chimique a uneddigradation, en raison de la formation
par oxydation de composés plus biodégradablesagomlécule parent.

Ce type de traitement a ensuite été appligué &deantillons réels. Ainsi, les HAP ont pu
étre extraits d’un sol industriel trés contamin@-{®5 mg.kd), provenant d'une raffinerie de
pétrole, par lavage a I'éthanol (agitation pend@hh), et dégradés ensuite dans cette solution
par oxydation avec le réactif de Fen{tee et al., 2002)Plusieurs concentrations en réactifs
ont été testées. Les meilleurs résultats sont obtavec 47% d'éthanol, 3,4 mof-Lde
peroxyde d’hydrogéne et 0,094 mot.Ld'ions ferreux. Dans ces conditions, 73% du
benzo[b]fluoranthene sont dégradés, 98% du bernthajkhinthene, 99% du benzo[a]pyrene et
plus de 99% du dibenzo[a,h]anthracene. L'effet’'s&limination des HAP des réactifs ajoutés
suit 'ordre : éthanol > D, > F&*. En effet, les HAP solubilisés réagissent plusidatent
gue les HAP adsorbés et la quantité de radicauxolRytes générés est en geénéral
proportionnelle a la quantité de peroxyde dhydrage ajouté. Excepté le
benzol[b]fluoranthéne, I'oxydation par le réactif &#enton des HAP étudiés en présence
d’éthanol suit une loi cinétique du pseudo-prenuedre. Le benzo[b]fluoranthéne et le
benzo[K]fluoranthéne ont la méme masse moléculeirgont tous les deux composés de
4 cycles benzéniques et un cycle a 5 carbones. diffé@rence de réactivité provient donc de
leur différence de structure, le benzo[b]fluoranthé étant plus en amas et le
benzo[k]fluoranthéne étant plus linéaire. Il esttéipssant de noter que le
benzo[b]fluoranthene est presque 5 fois mieux aigdans la suspension sol/éthanol (73%)
gue dans I'éthanol seul (15%), de méme que le Wkjizmranthéne (amélioration de la
dégradation d’un facteur 1,3). Il est possible gela soit di a la matiere organique du sol (i.e.
acides humiques et fulviques), celle-ci pouvantsdarrtains cas favoriser les réactions
radicalaires.

Kelley et al. (1991) ont appliqué le réactif de fen(0,02 mol.l* de Fé" et 3 mol.L* de
H,O,) a un sol contaminé, le peroxyde d’hydrogéne &@nité en continu sur une durée de
16 h. La plupart des HAP sont totalement élimir#3%), y compris ceux avec six cycles
benzéniques. Si au lieu d’'un ajout en continu €uh,lle peroxyde d’hydrogene est ajouté en
qguatre fois sur quatre jours conseécutifs, 88% dé# kont éliminés. Par conséquent, il
semble préférable d'ajouter ce réactif en contiokes mémes auteurs ont observé 87% de
dégradation du benzo[a]pyréne dans du sable dopgrésence de 3 mol'Lde HO, et
0,01 mol.L'* de Fé" (25% sont minéralisés, 50% oxydés en produits paaires et 12% en

produits polaires).
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Martens et Frankenberger (1995) ont appliqué letiféde Fenton (b0, & 1,4 mol.L* et F&*

a 5x10° mol.L'™) sans modification du pH & un sol (pH 7) dopé a#@cmg.L' de HAP,
préalablement contaminé par du pétrole brut, ehtayae population microbienne native
capable de minéraliser des composés comme les HAut du réactif de Fenton diminue
dans un premier temps les populations bactérieehdsngiques du sol, mais elles vont
récupérer sur une période de 5 a 10 jgMtartens et Frankenberger, 1994 prés 56 jours
d’incubation, la minéralisation du benzo[a]pyrérst 8,5 fois plus élevée en présence du
réactif de Fenton que sans. Par contre, aucuneralisgion du fluoranthene n’'a été
observée. Le pH du sol baisse un peu apres ajordaditif de Fenton mais la variation de pH
est négligeable pendant la période d’incubations Bepériences similaires sur le sol non
dopé montrent une disparition de 38% du fluorarghapres 7 jours de traitement avec le
réactif de Fenton. D’autre part, le pré-traitem@agfitation pendant 3 h) avec une solution de
surfactant (dodécylsulfate de sodium & ¥fiol.L?, soit 10 fois la concentration micellaire
critique) avant ajout du réactif de Fenton améliaansidérablement le rendement de
disparition et diminue la durée de traitement (2uHieu de 7 jours). Si les concentrations en
réactif de Fenton sont doublées en présence dactamf, une disparition de 83% du
fluoranthéne est obtenue. Leurs résultats suggégaiement que le caractére hydrophobe et
'adsorption des HAP sur le sol limitent leurs gges de dégradation (IdG,. et log Koc
influencant significativement la dégradation des RHAar le réactif de Fenton). Pour
corroborer cette hypothéese, Karickoff (1981) a mpgp que I'adsorption ou le partage d’un
contaminant organique avec la matiere organiqueotiétait un facteur important influencant
la dégradation du contaminant par le réactif detdrerLes contaminants dans le sol doivent
étre accessibles aux radicaux hydroxyles généréslation aqueuse. Plus récemment, Watts
et al. (2002) ont montré que la proximité des espé@actives avec le benzo[a]pyréne
adsorbé ou présent dans la phase liquide non-aguetagt essentielle pour permettre sa
dégradation.

Kawahara et al. (1995) ont appliqué le réactif @atbn a une suspension aqueuse d’un sol
contaminé par de la créosote. lls ont observé uigenantation de I'extractabilité des HAP
aprés seulement 1 h de traitement, qu'ils expligpan la formation de complexes entre les
HAP et le fer, diminuant ainsi les interactions H8®&. Au bout de 24 h, I'abattement est
important pour tous les HAP présents initialement.

Nam et al. (2001) ont également appliqué le réaetiFenton a une suspension agueuse d’'un
sol dopé par plusieurs HAP. Dans leurs expérierdegseroxyde d’hydrogéne a été ajouté en

plusieurs fois, leurs expériences ayant montrd @tgiit ainsi plus efficace que lorsqu’il était
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rajouté en une seule fois. Un exces de ce réaesit avéré nécessaire pour dégrader les HAP
(i.e. [HOz]o/[Fe(ID]o = 10). Le benzo[a]pyréne est I'un des composésplas facilement
oxydés (97% de dégradation, dont 18% de minéralisgtalors que I'anthracéne et le
chrysene sont relativement récalcitrants (40 et l#%odégradation respectivement). Par
contre, seulement 35% du benzo[a]pyréne sont édisnidans le cas d'un sol industriel
contaminé. L'ajout de complexants dans le milieat¢chol ou acide gallique) permet
d’effectuer I'oxydation sans modification du pH,aétsi de coupler I'oxydation chimique a la
biodégradation. Les meilleures performances sotgnoles en réalisant 'oxydation chimique

apres la biodégradation.

1.3.2.2. Les sédiments

A notre connaissance, seuls les travaux de Zehipeg (2002) font état de I'application des
AOP pour la réhabilitation de sédiments. lls onidét 'ozonation d’'une suspension aqueuse
de sédiment naturellement contaminé par du goudiedmouille (30 g dans un litre de solution
aqueuse). L’étude a été réalisée a pH 7 afin degténe une oxydation pars@insi que par le
radical hydroxyle. Les concentrations en HAP awetnapres ozonation ont été déterminées
dans les phases solide et humique du sédimentuse et gazeuse. Les résultats montrent que
la majorité des HAP natifs se trouve dans la plsadide, et que 10 a 33% de certains HAP
sont plus fortement liés a la phase humique (12%aphtaléne total, 33% du phénanthrene,
20% du pyrene et 10% du benzo[a]pyréne). L'ozomatiermet de réduire efficacement les
concentrations en HAP dans ces deux phases, maigfértes interactions entre les polluants
et la phase humique. Ainsi, les abattements obsexmét, apres 2 h d’ozonation, de 67, 69, 62
et 55% pour le naphtaléne, phénanthrene, pyrébenaio[a]pyréne dans la phase solide, et de
62, 78, 81 et 50% pour ces mémes composes darmse mumique. Seul le naphtalene, le
plus volatile et le plus soluble des HAP, est détepus forme de traces dans les phases
gazeuse et aqueuse initialement, mais il dispapaés 2 h d’ozonation. Toutefois, cette étude
a montré également que la matiére organique egamigue naturellement présente dans le
sédiment peut réagir avec l'ozone et le consometeaugmenter ainsi considérablement la
guantité d'ozone nécessaire pour dégrader efficanenes HAP présents dans la matrice,
ainsi que la durée du traitement. De plus, Zendaetg (2002) ont observé que la quantité de
matiére humique dissoute augmentait aprés ozonat®mui laisse supposer que I'ozone
détruit en partie la matrice et contribue a laalisson de matieres humiques particulaires ou

colloidales sur lesquelles les HAP peuvent s’adsonte qui peut faciliter leur disponibilité
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aux oxydants chimiques. Les auteurs ont égalememntrén que le pré-traitement par
ozonation améliorait la disponibilité aux microangames et la biodégradabilité, malgré une
augmentation de la toxicité dans la phase aqueuss azonation. Il semblerait donc qu’un
pré-traitement par ozonation suivi d’'un traitemémlogique permette de réhabiliter des

sédiments contaminés par des HAP.

1.3.2.3. Les boues résiduaires

Les stations d’épuration d’eaux usées urbaines ralustrielles produisent de grandes
guantités de boue qui contiennent de nombreux ceégporganiques et minéraux. La masse
de boue produite est souvent volumineuse et visgeavec une faible capacité de
déshydratation. Cette boue est la plupart du tem@saniqguement déshydratée a l'aide de
centrifugeuses ou de presses, mais ces procédésrmettent pas d’atteindre des teneurs en
matieres seches satisfaisantes. Or, I'utilisatiedadboue comme amendement sur des sols
agricoles étant de plus en plus limitée, le sécladéncinération sont largement employés.
Cependant, ces techniques étant colteuses, degdpsomnettant en ceuvre des oxydants
chimiques ou des AOP ont été développés pour ®daimasse de boue et améliorer sa
déshydratatioifLiu, 2003 ; Wei et al., 2003 ; Neyens et Baey2063)

Ozonation

Plusieurs études font état de I'application d’uaittment par ozonation pour réduire le
volume de boueg$Yasui et Shibata, 1994 ; Sakai et al., 1997 ; Kanet Hirotsuji, 1998 ;
Egemen et al., 1999 ; Deleris et al., 2000 ; Digmdal., 2000) L'ozonation permet, d’'une
part de solubiliser la boue (destruction des selida suspension), et d'autre part de la
minéraliser (oxydation de la matiere organiquealiss). Deleris et al. (2000) ont montré que
plus de 50% du carbone obtenu apres ozonationnétééeilement biodégradables et
pouvaient étre par la suite traités biologiquemkioizonation par intermittence est préférée a
'ozonation en continu car elle permet de réduieproduction de boue de 50% avec
seulement 30% de la dose d’ozone nécessaire pauzonation en contin(Kamiya et
Hirotsuji, 1998) Le colt du procédé d'ozonation a été estimé fdhilsle que celui des
procédés classiques de traitement des boues, antteompte de leur déshydratation et de

leur élimination(Yasui et al., 1996 ; Sakai et al., 1997)
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Réactif de Fenton

Le peroxyde d’hydrogéne a également été applicqiesdoues afin de réduire leur volume et
d’améliorer leur déshydratatidiPere et al., 1993 ; Roques et al., 1984¢yens et al. (2002)
ont étudié l'effet de la température, de la coneditn en HO,, du pH et du temps de
réaction sur la déshydratation de la boue. A ddldai températures (<40°C), une
concentration élevée en®; ainsi qu’un temps de réaction relativement long s@cessaires
pour obtenir des résultats satisfaisants. Une antatien de la température permet de
raccourcir le temps de traitement et de réduigpuintité de KHO,. Le pH optimal est compris
entre 2,5 et 3. Suite a ces expériences, Neyedls (@002) ont appliqué le réactif de Fenton a
des boues épaissies. Les résultats montrent qu'a, pldjout de HO, et Fé" a 1,1x1F et
1,8x10* mol.L™* respectivement, permet de réduire la matiére sdeh20% et améliore la
déshydratation avec une réduction de 30% du volinta de la boue. Mustranta et Viikari
(1993) ont étudié linfluence de I'oxydation par téactif de Fenton des boues sur les
caractéristiques de I'effluent obtenu. lls ont gliéeune augmentation de la biodégradabilité
du fait de la formation de sous-produits plus fént oxydables et plus biodégradables tels
gue les acides carboxylique et formique, ou le Bdd@hyde. Le traitement sans ajout de fer
est aussi efficace en raison d’'une teneur suffisantfer dans la boue qui permet d'initier la

réaction de Fenton.

1.3.2.4. Conclusion

Le réactif de Fenton semble prometteur pour labiiketion de matrices solides contaminées
par des HAP. Toutefois, des études complémentaiesnécessaires pour évaluer I'utilité et
les conditions optimales requises pour une apphicatlu réactif de Fenton satisfaisante,
particulierement pour le traitement de sols conteisi Parce que les propriétés physiques et
chimiques des sols, ou les conditions, telles queH et les concentrations en substrats et en
réactifs, peuvent fortement modifier la vitessexgtation et la disponibilité des HAP, les

effets de ces paramétres doivent étre étudiésyrmuapplication efficace de ce procédé.

1.4. Les sous-produits d’oxydation formés

La majorité des études suit uniquement la disparides composés parents. Cependant, les
intermédiaires ne doivent pas étre négligés caurdanent part au processus de dégradation et

peuvent entrer en compétition avec les composétedart pour les photons et les oxydants.
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De plus, ils peuvent étre plus toxiques que lespmm@és parents, ce qui est préoccupant
lorsque ces sous-produits sont réfractaires a tlakgn. La nature de ces sous-produits, pour
un HAP donné, va dépendre d’'une part du procédéydation et de ses conditions de mise

en ceuvre, et d’autre part de la nature et compaosite la matrice.

1.4.1. Photolyse

Les sous-produits identifiés reportés dans laréittée pour les HAP aprés photolyse simple

sont rassemblés dansTiableau VII.1 enannexe VII.

QO Sous-produits identifiés

Les produits d’oxydation dépendent des voies deatiagion des HAP. La photolyse de
'acénaphtylene passe par la formation d’'un radication et les principaux produits
d’oxydation formés sont les diméres cis et trangcaou sans présence d’'oxygene dans la
solution aqueuséSigman et al., 1996)La présence d’'oxygene diminue le rendement de
dimérisation et modifie le rapport diméres cis/trab’autres produits sont détectés sous
forme de traces, I'acénaphténone, I'acénaphténelibr, le 1,8-naphtalénedicarboaldéhyde
et 'anhydride-1,8-naphtalique.

Les produits formés aprés 3 h d'irradiation du @mthréne dans une solution aqueuse avec
5% d’hexane sont formés a partir du 9,10-epoxy-@ih§drophénanthrene, lui-méme formé
par réaction du phénanthréne avec I'oxygéne sih@gDmvty et al., 1974)

Le naphtalene est dans un premier temps oxydé phtaiaimmédiatement dégradé en
naphtoquinone. Puis celle-ci se décompose en tpaale et acides phtalique et benzoique.
Aprés une irradiation ultérieure ou en présenceadecaux hydroxyles, le cycle aromatique
est rompu pour former des acides carboxyliqueshatiques de faibles poids moléculaires
(Tuhkanen et Beltran, 1995)

Afin de mieux appréhender les mécanismes de plsaplgs sous-produits d’oxydation ont
également été soumis a la photolyse dans plusi#udes. Les sous-produits de photolyse du
fluoréne, en présence de 25% d’éthanol, sont glsistants a la photolyse que le fluorene lui-
méme(Sabaté et al., 2001kn effet, le temps de demi-vie de la 9-fluorénesede 28,8 min
contre seulement 2 min pour le fluoréne, et sateois de vitesse de dégradation est 18 fois
plus faible (2x1F min™ contre 3,5x18 min™ pour le fluoréne).

La 9,10-anthraquinone est le produit majoritaireméormé lors de la photolyse de

I'anthracéne, d’autres sous-produits ayant égalemenidentifiés(Lehto et al., 2003)Sa
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photolyse aprés 51 h conduit a la formation desydréxy- et 1,4-dihydroxy-9,10-
anthraquinones. D’autres sous-produits de Il'antimac ont été étudiés. Apres 20 h
d’irradiation de la 9-anthrone, trois produits ot étre identifiés : la 9,10-anthraquinone, et
les 1-hydroxy- et 1,4-dihydroxy-9,10-anthraquinanesprées 6 h d'irradiation de la
1-hydroxy-9,10-anthraquinone, un seul produit daetyon est observé, la 1,4-dihydroxy-
9,10-anthraquinone. Quand la 1,4-dihydroxy-9,10x@tuinone est irradiée plus de 46 h, un
seul produit est observé, l'acide 1,2-benzénedwafimue diiosoctyle. Ce produit a
également été identifié lors de I'ozonation du pgren solution aqueuggeng et al., 2000a)
L’irradiation de la 1-isobenzofuranone pendant 22 cbnduit a la formation du
4-éthoxybenzaldéhyde, et du 1,3-pentadiéne ou Byh#t3-butadiene.

Mallakin et al. (2000) ont observé plus de 20 pitsdd’'oxydation formés aprés photolyse de
'anthracene par lumiere artificielle, dont I'arglguinone, des hydroxyanthraquinones, I'acide
benzoique, le benzaldéhyde et des phénols. Leslitby, 2-hydroxy-, 1,5-dihydroxy-, 1,8-
dihydroxy-, et 2,6-dihydroxy-9,10-anthraquinonests@fractaires a la photolyse. Par contre,
la 9,10-anthraquinone, et ses dérivés 1,2-dihydrdk3-dihydroxy-, 1,4-dihydroxy- et 1,2,4-
trihnydroxy-, sont dégradés par photolyse avec éesps de demi-vie de 1,8 a 7,3 h. La
photolyse de [I'anthraquinone conduit a la formatide nombreuses hydroxy-9,10-
anthraquinones et d’acides (phtalique, salicyligaiebenzoique). La 1,2-dihydroxy-9,10-
anthraquinone est rapidement dégradge=8 h) en acides benzoiqu@dallakin et al., 1999)
Les résultats indiquent que la photolyse de la -@yitraquinone et des hydroxy-9,10-
anthraquinones génére des mélanges similairesdéa@htalique, salicylique, benzoique et
d’autres dérivés du phénol et de I'acide benzoidueune hypothése n’a pu étre avancée
pour expliquer le fait que certaines hydroxy-9,bfkheaquinones sont stables alors que
d’autres sont dégradées.

Apres 24 h de photolyse de la 7,12-benzo[a]anthexcéone, sous-produit de photolyse du
benzo[a]anthracéne, un seul produit est détect&libatyl phtalate, identifié également
comme un intermédiaire lors de I'ozonation du pgr€beng et al., 2000)Ce produit ne

provient pas d’'une contamination puisqu’il n’ess pitecté dans le blanc.

O Toxicité-biodégradabilité des sous-produits formés

La 9,10-anthraquinone, principal produit d’'oxydatite I'anthracéne, est totalement dégradée
apres 14 jours d’incubation, sans temps de latealoes que la biodégradation de I'anthracéne
ne démarre qu’aprés 40 jours. Ceci est en accaed ks résultats observés par Lee et al.

(1998) qui ont montré que la 9,10-anthraquinonet gtius rapidement biodégradée que
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'anthracene. Toutefois, la plupart des sous-ptsdde photolyse de I'anthracéne se sont
averés phytotoxiques envers des lentilles d'eautosula 2-hydroxy-9,10-anthraquinone
(Mallakin et al., 1999)

La présence de sous-produits peut dans certainpezasettre un co-métabolisme, et ainsi
faciliter la biodégradation d’autres composés. Aingn présence de la 7,12-
benzo[a]anthracéne-dione, la biodégradation du djafenthracene est plus rapide avec un
temps de latence de 17 jours (au lieu de 35 jomdsabsence du sous-produit). En revanche,
la 7,12-benzo[a]anthracene-dione seule est dégrad@@% aprés 92 jours alors que sa
dégradation est nulle dans le mélange durant leeniéps de temps.

Bien que la photolyse détruise 90% du benzo[a]mréades sous-produits d’oxydation
mutagénes et extrémement toxiques peuvent persiatecertains d’entre eux sont plus
réfractaires a la photolyse que le composé de télphlier et al. (1988) ont observé la
formation de composés oxygénés tels que des isemaréthoxylés, hydroxylés et
dihydroxylés du benzo[a]pyréne. Il est aussi pdesgfue des produits ayant une structure
similaire a celle du 7,8-dihydrodiol-9,10-epoxy-kefa]pyrene, qui peut induire la formation
de tumeur, soient formés. Cependant, apres inarbdins un sol ou une boue résiduaire, les
auteurs ont observé une nette diminution (10 afa@3¥) de la toxicité et de la mutagénicité.
Cette étude semble donc montrer qu'un pré-traitérpan photolyse (i.e. UV/FD,), suivi
d’'un traitement biologique, permet d’éliminer le&P et de réduire la toxicité. Les produits
d’oxydation polaires de faibles poids moléculairets que I'anhydride phtalique et I'acide
benzoique, sont minéralisés tandis que les autmups sont susceptibles d’étre fixés a la
matrice humique du sol et de la boue (plus de 6QPwgst fort probable que de telles
interactions retardent la minéralisation de cespus®s.

1.4.2. Ozonation

Si I'ozone est efficace pour oxyder les HAP, lacti&m conduit & la formation d'une
multitude de sous-produits. Or, il y a un manquaéw d’informations sur la nature des
produits formés et leur toxicité. Les produits itiieds reportés dans la littérature sont

rassemblés dans Tableau VII.3 enannexe VII.
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QO Sous-produits identifiés

Il'y a deux voies principales d’attaque directe ldgone moléculaire sur les HAP : une
cycloaddition 1,3 dipolaire sur une double liaistarbone-carbone, ou une attaque sur un
carbone (substitution électrophile). La réactidié&pend de la structure de la molécule.

Le naphtaléne est préférentiellement attaqué paitiawl sur la liaison 1,2, de méme que le
phénanthréne sur la liaison 9,{0egube et al., 1986b Le pyréne est préférentiellement
attaqué sur la liaison 4,5 (ou 9,10) alors quealdane 1 a I'énergie la plus favorable pour
une attaque électrophile. L'anthracene est lui greiftiellement attaqué sur les atomes de
carbone 9 et 1(Pryor et al., 1983)

L'ozone réagit avec le benzo[a]anthracene selon desx voies simultanément, mais
'addition a lieu préférentiellemerfao et al., 1998a)Les sites d’attaque de I'ozone sont les
atomes 7 et 12, et la liaison §fryor et al., 1983)L’attaque de I'ozone sur les carbones 7
et/ou 12 donne des composés cétoniques ou hydeoxgigajoritairement la 7,12-
benzo[a]anthracéne-dione). L'attaque sur la lial€e€ en position 5,6 conduit au clivage du
cycle pour former des produits du type phénylemnabhtyles (principalement le 2-(2'-
formyl)phényl-3-naphtaldéhyde). Ces produits sornibsesvés pour un rapport de
0,29 mol Q/mol de HAP, ainsi que des traces de dihydronaphéakt d’acide phtalique. A
des rapports supérieurs a 8,2 mafmbl de HAP, seuls des composés dérivés de l'acide
benzoique sont détectés, les acides 2-formylbenepisplicylique et phtalique. La vitesse
d’ozonation du benzo[a]anthracene peut varier &gourcentage d’eau dans le milieu mais
les produits d’oxydation formés restent inchandéss auteurs ont également montré que
certains produits pouvaient provenir, dans une dreimesure, d’'une attaque électrophile du
benzo[a]anthracéne par le radical hydroxyle.

Des résultats similaires ont été obtenus pour hHation du pyrénéZeng et al., 2000a).es
sous-produits identifiés ont permis de montrer kateaque de I'ozone se fait initialement sur
les liaisons 4,5 et 9,10, conduisant a une ouwverur cycle. Par la suite, I'oxydation se fait
par I'ozone moléculaire ainsi que par les radidaytroxyles présents.

Brubaker et Hites (1998) ont étudié la réactiviedqilielques HAP avec le radical hydroxyle
généré par le procéd&/0V (A<315 nm) en présence d’eau vaporisée. La meill@aetivité

de I'acénaphtene par rapport au naphtaléne pexlgjaer par la présence sur la molécule de
deux carbones saturés, les ‘Qiduvant ainsi attaquer par abstraction d’un atdihgdrogéne
sur I'un de ces deux carbones. Le phénanthrenenests réactif que I'anthracéne car les

positions les plus réactives (11,12) sont stériqgrérencombreées, ce qui n’est pas le cas pour
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'anthracene. Le fluorene est attaqué par abstmactiun atome d’hydrogene sur le carbone 9
pour donner la 9-fluorénone. Mais ce composé ash ldes moins réactifs, avec le
fluoranthéne.

Zeng et Hong (2002) ont étudié l'ozonation d'unespgnsion aqueuse de sédiment
naturellement contaminé par du goudron de houtlasieurs sous-produits d’oxydation ont
été identifiés, dont la 9,10-anthracéne-dione éielezo[b]naphto[2,3-d]furane, présents apres
2 h d’'ozonation dans les phases solide et humiquesédliment. Ceci confirme bien le
mécanisme d’attaque directe électrophile de I'ozene les cycles conjugués riches en
électronst des HAP conduisant a la formation de produits tieage contenant des
groupements fonctionnels —-CHO et —COOH. Par cotaré),10-anthracene-dione provient
certainement de la réaction des HAP avec des espagdantes radicalaires tel que le radical

hydroxyle.

O Toxicité-biodéegradabilité des sous-produits formés

Les résultats concernant l'effet de I'ozonation Eutoxicité sont contradictoires, certaines
études ayant montré une augmentation de la toxgtitéale, alors que d’autres observent une
diminution de la toxicité. Il est vraisemblable qees différences s’expliquent par la nature
des HAP étudiés, les conditions d’ozonation (notaminfa dose d’ozone et le pH du milieu),
et les tests de toxicité mis en ceuvre.

Une solution de chrysene ozonée (dans le mélangaa#onitrile), soumise a un test de
génotoxicité, a fait apparaitre une augmentationladd@oxicité aprés ozonatiofLuster-
Teasley, 2002)Les résultats montrent que, méme si le chrysene&tre éliminé a de faibles
concentrations en ozone, les sous-produits d’oxyddbrmeés sont plus aptes a interrompre la
communication cellulaire que le chryséne lui-mérinhibition d’'un testin vitro peut
indiquer que le développement d’'une tumeur et é@adleiment d’'un cancer est possible.
Aprés 1 h d’exposition en présence du 2-(2'-formlgBnyl-1-naphtaldéhyde, sous-produit du
pyréne, les auteurs ont observé des dommages rsildes et la mort des cellules. Ces
résultats sont en accord avec ceux de Herner €Gfl1) qui ont observé une totale inhibition
du méme tesh vitro par les sous-produits d’ozonation du pyrene emBOd’exposition. La
toxicité des produits d’oxydation est influencéer peurs groupements fonctionnels, les
composeés aldéhydiques étant plus toxiques quetapases carboxyliques.

Parmi les sous-produits d’'ozonation du phénanthfeee2,2’-biphényldialdéhyde, acide 2'-
formyl-2-biphénylique, acide 2-biphénylcarboxyliqueside salicylique, acide trimellitique et
acide phtalaldéhydique), seuls I'acide salicyligid’'acide phtalaldéhydique sont totalement
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biodégradés aprés 24 et 48 h dincubation respmuwnt (Stehr et al.,, 2001) La
biodégradation des produits biphényliques qui esmént des groupements —CHO et
—COONH est beaucoup plus lente et n'est pas totélmemapres 1 semaine d’incubation. Ces
composeés sont donc plus difficilement biodégradables le composé parent.

Upham et al. (1995) ont montré que l'ozonation duwepe conduit a la formation de
nombreux sous-produits d’oxydation plus toxiques tpupyréne lui-méme, et ce méme a des
doses élevées en ozone. La toxicité peut étre aut@meen présence du peroxyde
d’hydrogéne généré lors de la réaction. Cependaeng et al. (2000a) ont observé la
formation de sous-produits biodégradables du pyréoseceptibles d’étre éliminés par un
traitement ultérieur de biodégradation. Leurs olm@yns sont similaires pour le
benzo[a]pyrénéZeng et al., 2000b)

Enfin, Moerman et al. (1994) ont observé une audatiem de la toxicité aigué d’'une eau

usée de carbonisation traitée aprés ozonation.

1.4.3. Réactif de Fenton

Les produits identifiés sont rassemblés dafsaldeau VII.2 enannexe VII.

Q Sous-produits identifiés

Dans I'éthanol pur, la réaction de Fenton conduitea sous-produits d’oxydation des HAP
cétoniques(Lee et al., 2001a)De nombreuses études ont montré que I'ajout dexpde
d’hydrogéne en concentrations diluées ne permegitaita complete minéralisation des HAP,
notamment en raison de la formation de produitxytiation non réactifs avec les radicaux
hydroxyles, tels que les acidBscétoniquegBuxton et al., 1987)Cependant, I'utilisation de
concentrations élevées en peroxyde d’hydrogéne pautseulement augmenter le taux de
minéralisation des composés parents, mais égaleaugmenter la dégradation des produits
d’oxydation formés.

Le produit d’'oxydation majoritaire de I'anthraceest la 9,10-anthraquinone (80%bee et
al.,, 1998) Les 9-fluorénone, 9,10-anthracene-dione et 7¢grPzb[alanthracéne-dione
représentent 14,5%, 71,3% et 46,3% du fluorend,adéhracéene et du benzo[a]anthracene
respectivemenfLee et al., 2001a) e benzo[a]pyréne est lui dégradé a 17,3%, 140364%

en 1,6-, 3,6- et 6,12-benzo[a]pyréne-diones regmanent dans une solution éthanolique
(Lee et Hosomi, 2001b)
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Dans certains cas, une minéralisation partielld p&e atteinte. Ainsi, dans I'eau pure, pour
une concentration initiale en,8, et en ions ferreux de 1,5 et 0,01 mdi.tespectivement,
apres 3 h de réaction, environ 18% du phénantheénlel benzo[a]pyrene sont minéralisés.
Par contre, aucune minéralisation du naphtalenet€abservée dans les mémes conditions
(Kelley et al., 1991)

Q Toxicité-biodégradabilité des sous-produits formés

Des expériences de biodégradation montrent quell@dhthraquinone est plus facilement
dégradée que la molécule parent, 'anthracene {980% de dégradation respectivement
apres 30 jours d’incubation{Lee et al., 1998)De méme, les trois sous-produits d’oxydation
du benzo[a]pyrene (i.e. les 1,6-, 3,6- et 6,12-bfajpyréne-diones) sont moins résistants a la
biodégradation que le benzo[a]pyréne. Il en va @emmpour la 7,12-benzo[a]anthracébee

et Hosomi, 2001a)Ces résultats montrent I'intérét d'utiliser leacéf de Fenton en tant que

pré-traitement avant une étape de biodégradétiea et Hosomi, 2001b)

1.4.4. TiO,/UV

Les produits identifiés sont rassemblés dafsaldeau VII.4 enannexe VII.

Q Sous-produits identifiés

De nombreux sous-produits de photocatalyse du akrte dans I'eau ont pu étre identifiés
(Pramauro et al., 1998)Des dérivés hydroxylés sont formés dans un preter@ps, puis
oxydés en quinones. Des produits finaux apres tuneedu cycle aromatique sont observés.
Cing produits intermédiaires ont pu étre identifiess de la dégradation du pyréne par le
procédé TiQUV dans I'eau. Ces intermédiaires sont générés darphase initiale de la
réaction. Par la suite, ils sont eux-mémes progresent oxydés et finalement minéralisés
(Wen et al., 2003)

Quelgues sous-produits ont été identifiés pouébephtylene et le pyrene, dans une solution
eau/N-methylpyrrolidinongSwallow et al., 1995)Outre des composés classiques d’'une
attaque radicalaire (i.e. dérivés cétoniques, aldignes ou acides), des adduits des HAP
avec le solvant organique ont pu étre mis en éciglen

Les sous-produits identifiés pour le phénanthr@dejuent un clivage des cycles aromatiques
(Wen et al., 2002)
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O Toxicité-biodéegradabilité des sous-produits formés

Les sous-produits de I'oxydation de I'acénaphtylémedu pyréne dans un mélange eau/N-
méthylpyrrolidinone se sont avérés non mutagenedes concentrations supérieures a
100 mg.L* (Swallow et al., 1995)

1.4.5. Conclusions

Les études reportées montrent qu’il est souventcatétle parvenir a une minéralisation

compléte des HAP natifs d’'une matrice contaminéeeequel que soit le procédé. Le plus
souvent, la minéralisation n'est que partiellede$s sous-produits d’oxydation subsistent en
solution. Ceux-ci ont des états d’oxydation plusneoins avancés, selon la réactivité de la
molécule initiale, la nature de la matrice, etdesditions de mise en ceuvre du procédé.

De facon générale, on peut constater que les sodsips identifiés sont sensiblement les
mémes pour les principaux AOP, ce qui était attandialement en raison de la génération
de certaines espéces réactives similaires. La détjpa des HAP procéde dans un premier
temps par des dérivés hydroxylés ou cétoniquesyddation avancée conduit ensuite souvent
au clivage des cycles aromatiques pour donner degpasés polaires (aldéhydiques ou
acides). L'identification de ces composés est enamompléte, en raison de la difficulté liée
aux faibles concentrations en composés recher&toéstant, celle-ci s’avére nécessaire pour
mieux comprendre les mécanismes mis en jeu lord’akgdation, et parvenir a une

réhabilitation effective de la matrice initialeme&ontaminée.

1.5. Conclusions

La réhabilitation de matrices contaminées par &g Hest difficilement réalisable par un
simple traitement de biodégradation en raison daitde biodégradabilité de ceux-ci. Aussi,
la mise en ceuvre de procédés d’oxydation avandeellessouvent réalisée, soit comme
traitement unique, soit comme pré- ou post-trait@ndeune biodégradation. Les mécanismes
difféerent quelques peu selon les procédés utiliségis pour chacun d’eux la génération
d’entités tres réactives tels que les radicaux dwyles est importante, et contribue
grandement a I'efficacité de I'oxydation des HAR. ¢hoix des conditions de mise en ceuvre
est essentiel pour éviter la formation des premserss-produits d’oxydation (hydroxylés et

cétoniqgues), susceptibles d’étre dans certainploagoxiques que les HAP parents.
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Parmi les différents procédés d’oxydation avancéésgntés, la photolyse (simple ou
combinée) est I'un des plus utilisés avec de noodae applications a grande échelle pour le
traitement des eaux souterraines. L'ozonation éseul combinée) parait également efficace
pour dégrader les HAP présents dans des eaux Iheguienfin, la photocatalyse hétérogéne
est actuellement en plein développement avec dadtaés satisfaisants, principalement a
'échelle du laboratoire pour l'instant, pour ulaege gamme de contaminants. Un intérét
certain est également porté ces derniéres annkagpéication du réactif de Fenton pour la
réhabilitation d’eaux usées industrielles et derived solides contaminées (sols, sédiments
ou boues résiduaires), et les résultats reportéispgometteurs. En effet, les autres procédés
sont difficilement applicables pour ce type de iwef, en raison de leur complexité. Le
réactif de Fenton, grace a sa simplicité de miseeaure, est au contraire parfaitement adapté.
De plus, dans le cas de matrices solides telsegisdls ou les boues résiduaires, la présence
d’'oxydes de fer dans la matrice peut permettre’aiéranchir de I'ajout de fer(ll) dans le
milieu. Nous avons donc choisi ce procédé d’oxyamativancée en vue de la réhabilitation de
matrices contaminées par les HAP. Notre étude dépdans un premier temps sur
I'élimination de ces polluants dans des eaux, mt&gedans le chapitre qui suit. L’application
a des matrices solides contaminées a ensuite &@et et sera présentée dans un troisieme

chapitre.
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Chapitre 2.

Application du reactif de Fenton
a des eaux contaminées
par les HAP
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2.1. Introduction et objectifs de I'étude

Contrairement a d’autres polluants organiques, cerfiatrazine ou le phénol et ses dérives,
'oxydation des HAP par le réactif de Fenton erusohs aqueuses a été peu étudiée, et nous
avons trouvé peu de données a ce sujet dansdeafitte. En effet, a notre connaissance,
aucune étude n’a été realisée sur l'applicationréactif de Fenton a la dégradation du
fluoranthéne et du benzo[b]fluoranthéne en soluthmueuse pure. Par conséquent, nous
avons recherché dans un premier temps des corglifi@gnmettant I'oxydation de ces
contaminants dans des solutions aqueuses, en ptsdgppréhender les réactions se
produisant dans le milieu. Dans ce chapitre, ndlossexposer dans une premiére partie les
mécanismes mis en jeu lors de I'oxydation par éti€de Fenton en I'absence et en présence
de substrats. Puis, apres le détail du matéridestméthodes utilisées, nous présenterons et

discuterons les résultats que nous avons obtenus.

2.2. Mécanismes d’oxydation par le réactif de Fento n en

solutions aqueuses

En avril 1876, Fenton décrit la formation d’un cayeg coloré obtenu apres avoir mélangé de
I'acide tartrigue avec du peroxyde d’hydrogéne etfer ferreux en faible concentration. Il
note par ailleurs que I'ajout de fer ferrique aplace de fer ferreux ne conduit a aucun
composé coloré. Cette coloration était due a unpbexe entre le fer et un produit
d’oxydation de I'acide tartrique. En 1894, Fentdabét la formule moléculaire de ce produit
d’oxydation(Fenton, 1894)et il en déduit sa structure deux années plas Rar la suite, une
étude a montré que le mélanggl et sel ferreux (le réactif de Fenton) pouvaitaefiement
oxyder une large variété de substrats organiquestefois, Fenton ne fut pas en mesure de
proposer d'étapes réactionnelles, ses travaux éfatérieurs a la découverte des électrons
comme entités chimiques qui eut lieu vers 1904.rgnta ans plus tard (et cing ans apres la
mort de Fenton), des expériences réalisées parrtdab®eiss (1934) ont établi que I'espéce
oxydante a pH < 3 était le radical hydroxyle ‘OPar la suite, la présence du radical
hydroxyle OH a été directement observée par spectroscopie senadce de spin
électroniqugLai et Piette, 1979)En milieu neutre, d’autres études ont rapport®raation

de I'ion ferryle Fe3" comme espéce oxydan(®ray et Gorin, 1932)En fait, I'existence de
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'une ou l'autre de ces deux especes oxydantes guétju’a nos jours tres controversee,
méme si I'hypothése de la formation de ‘Gidt la plus communément admise.

Les nombreux travaux menés sur I'oxydation paébetif de Fenton en solution agueuse ont
permis de proposer une modélisation des réactiasesnen jeu. Les réactions présentées dans
les modeéles peuvent étre divisées en deux groupgsurs (A et B). Dans le premier groupe,
se trouvent les principales réactions ayant lieul'ansence de substrat, c’est-a-dire les
réactions se produisant entre espéces inorganidgnelsant le radical hydroxyle OHle
radical perhydroxyle H®, le radical anion superoxyde,’Q le peroxyde d’hydrogéne,B,,

lion ferreux libre Fé&" et Iion ferrique libre F&. Le deuxiéme groupe comprend les
réactions des espéces organigues (composés patdatss intermédiaires et/ou produits de
dégradation) avec les espéces inorganiques cité&s2dgemment. En toute rigueur, il
conviendrait de rajouter également un troisiemeigeode réactions, afin de tenir compte de
'effet de la complexation du fer par des composEsganiques et organiques (autres que
ceux apportés par le systeme Fenton). Ainsi, @ titexemple, le réle des carbonates dans la
consommation des radicaux hydroxyles est désormaisétabli(Liao et al., 2001 ; Staehelin

et Hoigné, 1982)Toutefois, dans un souci de simplicité, et contptes de la composition des
solutions aqueuses modeles que nous avons coresddafis Nos experiences, Nous avons
principalement pris en considération dans la d&oasqui suit les deux premiers groupes, et
nous avons juste abordé le troisieme groupe.

Le premier groupe est maintenant bien établi conmmdéué dans le paragraphe suivant
(Kang et al., 2002)Dans le deuxieme groupe, l'identification desimédiaires instables et
des produits de dégradation est critigue mais gsduu@s incomplete voire inexistante.
D’autre part, un intérét particulier doit étre gosur I'influence des intermédiaires organiques
ou des produits finaux sur le cycle rédox du fer.efffet, certaines études ont montré que ces
intermédiaires pouvaient accélérer la réductiorfed(lll) en fer(ll) (Tamagaki et al., 1989a,

b) et/ou potentiellement désactiver le fer en fornded complexes stabléguo et Hoigné,
1992 ; Kwon et al., 1999)

2.2.1. Principales réactions en I'absence de substr  ats

Le Tableau 2.1rassemble les principales réactions susceptibdesedproduire en milieu
agueux en présence de réactif de Fenton et eneliabsde tout substrat organique,

considérées communes aux différents systemes derk-dPar souci de simplification, nous
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avons choisi de noter Feet FE€* les espéces du fer libre en solution, sans faipamitre les
molécules d’eau hydratant ces ions (i.e![Fe0)s)*" et [F€" (H-0)s]*").

Tableau 2.1 : Principales réactions (et leurs corsttes de vitess&) se produisant en solution aqueuse en

présence du réactif de Fenton et en I'absence debstrat organique.

N° Réactions k (mofl.L.s'l) pH Références
Al Fe”* +H,0, - Fe* +OH™ +OH" 55-76 - De Laat et al., 2004 ; Walling, 1975
A2 Fe* +H,0, - Fe* +H"* + HO; 0,01 - Walling et Goosen, 1973
A3 Fe** +H,0, ~ FeO™ +H,0 - - Lopez-Cueto et al., 2003
A4 FeO™ +H,0, -~ Fe +H,0+0, - - Lopez-Cueto et al., 2003
A5 H,0,+OH" -~ HO, +H,0 (2-3,8) x 1( 7-11 Buxton et al., 1988

A6 HO, - O, +H" 1,58 x 16 s* - Bielski et al., 1985

A7 O, +H" - HO, 5x 1d° 4 Bielski et al., 1985

A8 Fe”* +OH" - Fe* +OH " 43x16 3 Buxton et al., 1988

A9 HO; + Fe” +H* - Fe* +H,0, 1,2 x16 1 Bielski et al., 1985

A10 HO; +Fe* - Fe* +H" +0, 36x16 2,7 Bielski et al., 1985

A1l 0; +Fe” +2H" - Fe* +H,0, 1x1d - Rush et Bielski, 1985
Al2 0; +Fe”* - Fe” +0, 5x 14 - Rothschild et Allen, 1958
Al13 OH" +OH" - H,0, 53x 16 - Walling, 1975

Al4 HO; +HO; - H,0, +0, 8,3x1C - Bielski et al., 1985

A15 O, +0, +2H" - H,0,+0, <0,35 - Bielski et al., 1985

Al6 OH' +HO; - 0, +H,0 0.71 x 16° 0,46-6,76  Bielski et al., 1985

Al7 OH' +0,” ~ O, +OH" 1x 1d° 0,46-6,76  Bielski et al., 1985

A18 HO, +0, +H" - H,0,+0, 9,7 x1( - Bielski et al., 1985

A19 HO, +H,0, -~ O, +0OH" +H,0 0,5 0,5-3,5 Bielski et al., 1985

A20 O, +H,0, -~ OH" +OH" +0, 0,13-2,25 5,4-9,9 Bielski et al., 1985 ; Ferradinalet 1978
A21 Fe' +0, » Fe" +0, - - Gallard, 1998

La réaction Al est souvent appelée « réaction a¢oRe», puisqu’elle se produit dés que les
réactifs, fer ferreux et peroxyde d’hydrogene, smig en présence. Cette réaction met en
évidence la formation de radicaux hydroxyles'@lns le milieu, et ce mécanisme est le plus
communément admis depuis de nombreuses annéesfdisutl faut noter que certains
travaux font état d’'un autre intermédiaire réaatieln I'ion ferryle Fe®*, formé d'aprés la
réaction A3(Bray et Gorin, 1932 ; Lopez-Cueto et al., 2003)

Ces réactions sont plus ou moins prédominantes $&foconditions du milieu. En particulier,
le pH a une influence trés importante, car il medih constante de vitesse de certaines
réactions, du fait de la protonation ou de la diggmn des especes. Ainsi, le fer ferrique est
susceptible de s’hydrolyser en milieu aqueux deadaiére suivantéGallard, 1998):

Fe’* +H,0 - [FEOH]" +H"

Fe*" +2H,0 - [FeOH),]+2H"

Fe** +3H,0 - [Fe(OH),]” +3H"

Fe?* +4H,0 — [Fe(OH),]> +4H"
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En milieu acide, la forme BEest trés largement prépondérante. En revanchenikeu
neutre ou légérement basique, [Fe(OH} [Fe(OH)] deviennent non négligeables, avec
formation d’'un précipité de fer [Fe(OHige & partir de pH 8. La forme sous laquelle se
trouve le fer en solution est importante, car alenditionne la vitesse des réactions
impliquant le fer. Ainsi, il a pu étre montré quaefbrme [Fe(OH)] réagit plus rapidement que
Fe* (i.e. oxydation par kD, ou par Q) (Gallard, 1998)

Aussi est-il nécessaire d'étudier le systeme Featadifférents pH, afin de considérer les
réactions prépondérantes a chaque fois. De mémit msStessaire de faire attention a

I'extrapolation de données, obtenues a un pH débté;ra des solutions de pH différent.

2.2.1.1. Le systeme Fenton en milieu acide (pH 2-3)

Les principales réactions susceptibles de se pm@auni milieu acide sont présentées dans un
premier temps. Puis, le cas particulier des systepwmur lesquels les concentrations en
réactifs initiaux sont soit comparables, soit tl#férentes (avec soit un large exces GO

soit un large exces de Fe(ll)), est détaillé.

2.2.1.1.1Cas général

La réaction de Fenton (réaction Al) en solutioneage est basée sur la décomposition du
peroxyde d’hydrogéne en présence d’ions ferreuxr poaduire un radical hydroxyle, ce
dernier constituant I'espéce oxydante prédomingmer OH/H,0 E° = 2,81 V par rapport a
I'électrode normale a hydrogene, a 25°C et en mitieide, alors que pour,8,/H,0O E° =
1,76 V, pour HG/H,0, E° = 1,44 V et pour F&F&" E° = 0,77 V, dans les mémes
conditions).

Fe* +H,0, - Fe* +OH ™ +OH" (A1)

En milieu treés acide, cette réaction peut s'égoes la forme suivante :

Fe*" +H,0,+H" - Fe* +H,0+0OH" (A1)

Dans leur étude sur la décomposition du peroxytigditbgene par des sels de fer, Haber et
Weiss (1934) ont observé gu’en présence d'un eaeés0, par rapport au fer, le peroxyde
d’hydrogéne se décomposait, générant davantageggéme moléculaire que de fer ferrique
formé. Pour expliquer cela, ils ont suggéré delactiéns intermédiaires qui contribuent a

maintenir la réaction en chaine en milieu aciden¢sat appelées « cycle de Haber-Weiss ») :

OH’ +H,0, - H,0+HO; (A5)
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HO, +H,0, - O,+OH" +H,0 (A19)

Le radical HQ est en fait I'acide conjugué du radical superox@de (pKa = 4,8)(Bielski,
1978 ; Bielski et al., 1985)

Dans les années suivantes, la premiere réactiayae de Haber-Weiss a été confirmée dans
les systemes pour lesquels un exces de peroxygdrdidEene est présent par rapport au fer.
En revanche, la deuxiéme réaction (souvent appelémaction de Haber-Weiss ») a été
démontrée trop lente pour représenter une voieaeii capable de maintenir la réaction en
chaine. En effet, Koppenol et al. (1978) ont montré la réaction du peroxyde d’hydrogene
avec HQ ou Q' était trop lente pour étre une source efficaceragticaux hydroxyles,
résultat confirmé par Czapski et llan (1978) qut orontré que la réaction A19 était un
processus extrémement lent en milieux aquépe<10 mol’.L.s%). Les résultats de Bielski
et al. (1985) et Ferradini et al. (1978) confirmeela, avec des constantes de vitesse estimées
a 0,5 et 2,25 mdiL.s* pour les réactions A19 en milieu acide fort et A®0 milieu
légerement acide ou neutre, respectivement.

Il était donc nécessaire de faire intervenir un&reavéaction pour expliquer la formation
d’oxygene observée dans les expérimentations éesli€n fait, la réduction du radical F1O
par le fer ferrique a été proposée comme sourceydéne en milieu trés acide (réaction A10)
(Barb et al., 1951a)

HO, +Fe** - O, +Fe” +H" (A10)

Ainsi, en sommant les réactions Al et A10, on reteo la réaction Al9 proposée
précédemment.

De maniere générale, en milieu acide, les prinegpaéactions se produisant en présence de

fer(ll) et de peroxyde d’hydrogene sont les suiga(ifletelitsa, 1971)

Fe?* +H,0, — Fe* +OH™ +OH" (A1)
Fe* +H,0, - Fe** +HO, +H* (A2)
Fe” +OH" - Fe* +OH" (A8)
H,0, +OH" - HO; +H,0 (A5)
Fe? +HO," - Fe® +HO , A~ H,0, (A9)
Fe** +HO, - Fe" +H" +0, (A10)

Il apparait ainsi que le peroxyde d’hydrogene aginhme un amphotére d’oxydo-réduction,
en oxydant d’une part le fer ferreux (réaction Adt)en réduisant d’autre part le fer ferrique

(réaction A2).
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Des variantes du systéme Fenton existent dansdisgu’ion ferreux est remplacé par
d'autres métaux a de faibles états d’oxydation (geucteurs), tels que ¥h Cu/* ou Ti"
(Wardman et Candeias, 1996 ; Croft et al., 19929ns certains cas, un effet de synergie a pu
étre mis en évidence, en particulier pour le cuetree manganeg&allard, 1998) De méme,
des oxydants autres quex®4 peuvent étre mis en ceuvre, comme par exempledéaci
hypochloreux HOC(Wardman et Candeias, 1996ussi est-il possible d’écrire la réaction
de Fenton dans le cas général de la maniére saivant

Métalréduit + Oxydant - Métaloxydé+ Oxydantplus puissant

La durée de vie des radicaux hydroxyles CGddt déterminée par leurs réactions avec les
composeés cibles et ceux qui les consomment, ercylgt les réactifs eux-mémes, c’est-a-
dire le peroxyde d’hydrogéene et l'ion ferreux. Ktedonc important de considérer les
concentrations initiales respectives en fer(llgetperoxyde d’hydrogene, afin de comprendre

les réactions susceptibles d’étre prépondérantesldasolution aqueuse.

2.2.1.1.2 Systémes pour lesquels B8], et [F€#*]o sont comparables

Le systéme de Fenton peut étre simplifié lorsgeerdactifs initiaux sont introduits dans la
solution en concentrations stcechiométriques (HeOflo / [F€*]o = 0,5), avec les réactions
suivantegMetelitsa, 1971)

Fe* +H,0, - Fe* +OH™ +OH" (A1)
Fe* +OH" - Fe* +OH" (A8)
H,O, +OH" —~ HO, +H,0 (A5)
Fe?+HO, - Fe® +HO, A - H,0, (A9)
HO, +OH" -~ H,0+0, (A16)
OH" +OH" - H,0, (A13)

2.2.1.1.3Systémes pour lesquels §8,]o >> [Fe*']o

En présence d’un excés de peroxyde d’hydrogéndki,©,]o / [F€]o > 0,5), les réactions a

considérer sont les suivanigiapres Metelitsa, 1971)

Fe* +H,0, - Fe* +OH™ +OH" (A1)
Fe** +H,0, -~ Fe"" +HO, +H " (A2)
H,0, +OH" - HO; +H,0 (A5)
Fe?+HO, - Fe® +HO, LM - H,0, (A9)
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Fe* +HO, - Fe*" +H" +0, (A10)

HO, +OH" - H,0+0, (Al16)

OH"+OH" - H.,0, (A13)

Les études cinétiques semblent suggérer comme kBtaipgnte la formation d’'un complexe
hydroperoxyde du fer ferreux, qui donnerait ensliite a la génération du radical hydroxyle
(d’aprés Gallard, 1998)

Fe* +H,0, - [Fe(OOH)* +H'] » Fe[OH)** +OH"

En milieu acide, les intermédiaires hydroperoxysesiécomposeraient tres vite, et seule la
réaction globale peut étre considérée. Cette madterait ensuite suivie de la réaction
indiquée ci-dessous :

Fe(OH)" +H" - Fe" +H,0

En présence d'un excés de peroxyde d’hydrogenmtadité du fer ferreux est rapidement
oxydée par KO, en excés. Par la suite, la décomposition é@Hpar le fer ferrique Fé
généré peut avoir lieu (réaction A2), et ainsi cboer a une régénération partielle du fer
ferreux dans le milieu. Cependant, cette réactiem eonsidérablement plus lente
(kao = 0,01 mot*.L.s%) que la réaction de Fentokn( = 55-76 mot'.L.s?) (Barb et al., 1951b ;
Kang et al., 2002)Par la suite, la cinétique de décomposition g@,Hians un tel systeme se
déroule en deux phases : une phase rapide cordmmoau systéme FéH.O,, puis une
phase beaucoup plus lente liée au systenigHz©,.

Pour expliquer la lenteur de la cinétique de ceitection A2, la formation en milieu acide
d’'un complexe entre Fe(lll) et B, a été avancée selon la réaction suivdltalling et
Goosen, 1973)

Fe** +H,0, o Fe(OOH)* +H"

La formation de ce complexe serait rapide. Parrepiitse décomposerait ensuite lentement
en solution, ce qui donnerait la réaction cinétigaat limitante suivante :

Fe(OOH)*" - Fe** +HO;

Cette réaction a un optimum en milieu acide. Ernemiheutre, la réaction est extrémement
lente car F& a tendance a s’hydrolysgkust et al., 1985)

Plus récemment, la formation de ce complexe a purégise en évidence a pH<3, ainsi que
celle d'un second complexe, Fe(OH)(OOH)e dernier étant présent uniqguement a partir de
pH 2 (Gallard, 1998) La formation de ces complexes est trés rapideplDg, elle est trés

nettement favorisée en présence de fortes contensan peroxyde d’hydrogene. Toutefois,
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ces complexes hydroperoxydiques ne participent giasctement a des réactions de
propagation radicalaires, et de fait ils ralentisda vitesse de décomposition deCH en

milieu trés acide.

2.2.1.1.4Systémes pour lesquels [Fg>> [H202]o

En présence d'un excés d'ions’Fg.e. [H.0.]o / [FE€']o < 0,5), et en I'absence de substrats,

les réactions prédominantes sont les suivantes :

Fe* +H,0, - Fe* +OH™ +OH" (A1)
Fe* +OH" - Fe* +OH" (A8)
En milieu tres acide ou acide, on peut réécrireécgmtions sous la forme :
Fe’* +H,0,+H" - Fe" +OH" +H,0 (A1)
Fe’" +OH" +H" . Fe" +H,0 (A8)

Walling (1975) a simplifié ces réactions de la néamisuivante :

2Fe’" +H,0,+2H" - 2Fe* +2H.,0

Il s’ensuit un rapport de consommatiafFe®’] / A[H,0,] de deux, et un arrét relativement
rapide des réactions radicalaires en chaine. En, ééf réaction de compétition a considérer
est cette fois la réaction A8, qui est une réactiten terminaison. La réaction A5 est
négligeable dans ce cas, sa constante de vitemseeditviron dix fois plus faible que celle de

la réaction AS8.

2.2.1.2. Le systeme Fenton en milieu acide dilué (p H>3,5) ou neutre

2.2.1.2.1Cas général

Si, a de faibles pH, il n’'y a aucun doute sur ¢ dae la réduction du peroxyde d’hydrogene
par Fé* génére des radicaux hydroxyles, les réactionsadujsant en milieu acide dilué ou
neutre sont davantage controversées. Ainsi, lailghts qu’'une espéece du fer(lV) (I'ion
ferryle Fe3") soit formée en tant que principale espéce oxydarété proposée (réaction A3)
(Koppenol et Liebman, 1984 ; Bray et Gorin, 1932)

Fe’* +H,0, - FeO* +H,0 (A3)

L’espéce oxydante formée réagit ensuite, de margigadogue a celle du radical hydroxyle
(Lopez-Cueto et al., 2003)

FeO™ + Fe”* +2H" - 2Fe* +H,0

70



FeO” +H,0, - Fe" +H,0+0,

Cependant, des études plus récentes ont confirduéntation de radicaux OHa pH neutre
par spectroscopie de résonance de spin électroriiqueffet, Croft et al. (1992) ont conclu
gue l'intermédiaire final généré a pH neutre daswwd conditions expérimentales (le plus
souvent avec [bD2]o>[Fe(ll)]o) était effectivement le radical libre hydroxyleams leurs
expériences, le fer ferreux était complexé initia@t avec divers chelatants, tel que
I'éthyléne diamine tétraacétate (EDTA).

En considérant la formation de radicaux hydroxgi@smme espéces oxydantes dans le milieu,
la seconde réaction du « cycle de Haber-Weiss eédsimment évoquée peut s’écrire des
maniéres suivantes en milieu acide dilué (A19) eutre (A20) :

HO, +H,0, - O,+0OH" +H,0 (A19)

O, +H,0, -~ O,+OH" +OH" (A20)

La réaction A20 est analogue a la réaction Al9est tompte de la présence dans le milieu
du radical superoxyde, forme basique du radica}’H® pKa du couple acido-basique étant
de 4,8 (Ferradini et al., 1978) En milieu acide dilué ou neutre, il y a en effeésence
simultanée des deux espéces acido-basiques.

De la méme maniere, dans le systeme de réactimpogd par Barb et al. (1951b), les
réactions A10 et A12 peuvent étre avancéees enuralegde dilué ou neutre pour expliquer la
formation d’'oxygéne dans la solution a la placdéedetaction de Haber-Weiss :

Fe** +HO, - Fe" +H" +0, (A10)

O, +Fe* - O, +Fe™ (A12)

Ainsi, en sommant les réactions Al et Al2, on reteo la réaction A20 proposée
précédemment.

La réactivité de @ dépend grandement de la nature du sol(Anst et al., 1985)En effet,
O,"~ est beaucoup plus réactif dans des solvants gpestiqu’en solutions aqueuses. Dans un
milieu aprotique, c’est un bon nucléophile et réduc et il réagit avec de nombreux
composés. En milieu aqueux, au contrairg,” @&st considérablement moins réactif, sa

réaction prédominante étant sa dismutation ghylét O (réactions Al4, A15 et A18).

HO; + HO, - H,0,+0, (A14)
HO, +0O, +H* - H,0,+0, (A18)
O, +0;, +2H" - H,0,+0, (A15)
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Les constantes de vitesse du second ordre pourélsgions Al4, Al8 et Al5 sont
respectivement de 8,3x109,7x10 et < 0,35 mot.L.s* (Aust et al., 1985)La vitesse de
dismutation est donc fortement dépendante du pébtbeaucoup plus rapide a pH 4,8 (i.e.
valeur du pKa de dissociation de K ou la réaction A18 est prépondérante. Cependant,
dans des solvants protiquesy Opeut réagir comme un réducteur envers de nombreux
complexes du fer(lll) et comme un oxydant envessn@mes complexes du fer(ll). Ainsi, en
solutions agueuses, O est considérablement plus réactif avec des métplavec des
substances organiques, et méme des traces de nEgaurnt efficacement catalyser les
réactions.

On peut donc réécrire les principales réactionsytiéme Fenton en milieu acide dilué ou

neutre, en prenant en compte la présence posslilg d:

Fe’" +H,0, » Fe* +OH™ +OH" (A1)
H,O, + Fe* - Fe’" +H" + HO, (A2)
Fe* +OH" - Fe* +OH" (A8)
H,0,+OH" - H,0+HO; (A5)
Fe** +HO, - Fe" +H" +0, (A10)
O, +Fe” - O, +Fe” (A12)
HO; + Fe" - HO; + Fe* (A9)
HO, +OH' - H,0+0, (A16)
O, +OH" - O,+0OH" (A17)
OH" +OH" - H,0, (A13)

Récemment, I'étude de I'oxydation de composés aques a pH>3 en présence d’'un exces
de fer ferreux ([F€]o / [H202]o > 2) a permis de montrer que la réaction initde-O, avec

le fer(ll) (formes F& ou [Fe(OHJ]) ne conduirait pas directement a la production de
radicaux hydroxyles. En réalité, elle conduiraladormation d’'un intermédiaire réactionnel
(Gallard, 1998) Celui-ci donnerait ensuite soit des radicaux byglles (réaction favorisée en
milieu acide), soit un nouvel intermédiaire réagatiel, capable d’oxyder le fer(ll) en fer(lll)
sans générer de radicaux.

Comme précédemment en milieu acide, le systemeofeméut étre simplifié selon les
concentrations initiales respectives efi"Fe H,0,. Toutefois, en milieu neutre, il faut tenir

compte des espéces majoritaires du fer présentes@ion comme nous allons le voir.
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2.2.1.2.2Influence du pH

Le pH intervient dans de nombreuses réactions sigéme. Ainsi, les réactions A2 et A10 ne

sont pas simples et dépendent du pH probablemesmise des équilibres ci-dessous :

H,O, + Fe” « H™ +Fg(OOH)*" ~ H™ +Fe*" + HO,

HO, ~ H*+0; Ol - H* +0, + Fe**

Comme indiqué précédemment, la décomposition dupora Fe(OOH)" est favorisée en
milieu acide, et devient plus difficile en milieeutre en raison de I'hydrolyse du fer ferrique.
En fait, I'effet du pH sur la spéciation du fer esirticulierement important, car le fer ferreux
et le fer ferriqgue ont tendance a s’hydrolyserpbénoméne étant beaucoup plus accentué
pour le fer ferrique.

Si & pH acide le fer ferreux est essentiellemeésgnt sous la forme de I'ion Fdibre (i.e.
uniguement hydraté par six molécules d’eau), véis7p les formes Fe(OR)et Fe(OH)
deviennent non négligeables, et & pH supérieur la &r ferreux précipite sous forme de
[Fe(OH)Y]«) Ainsi, en milieu neutre, Gallard et al. (1998)t anontré que le fer(ll) réagit
principalement sous la forme de Fe(Odans la réaction Al :

Fe(OH)" +H,0, » Fe* +OH" +20H"

Cette réaction, qui est favorisée a pH neutre,eaaamstante cinétique beaucoup plus élevée
(5,9 x 16 mol.L.s?) que celle de la réaction Al (55-76 Mdl.s?), qui est I'étape principale
d’initiation en milieu acide. Il s’ensuit une décpasition du peroxyde d’hydrogéne plus
rapide en milieu neutre qu’en milieu acide.

Le fer(lll), généré dans les systemes Fenton, @istalissi fortement susceptible d’étre
hydrolysé en solutions aqueuses neutres et failniemedes pour former des complexes
ferriques hydroxylégKuo, 1992 ; Lin et Lo, 1997 es réactions conduisent a la libération de
protons dans le milieu, d’ou une acidification desblution comme cela a déja été observé
(Gallard, 1998)

[Fe(H,0),[" +H .0 « [FeH.0),(OH)f*" +H.0"

[Fe(H,0)(OH)[** +H,0 - [Fe(H,0),(OH)," + H,0"

Le fer(lll) est donc généralement présent sousofané d’hydrocomplexes polynucléaires
(PNHC), comme indiqué ci-dessous :

[Fe(oH),(H,0),_ JF avec 2 < n < 15.

n
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La structure de ces complexes dépend principaleneshconcentrations relatives en fer(lll)
et en ions hydroxyles dans la solution. Ainsi, tésence de [Fe@®)s**, [Fe(HO)s(OH)]**

et [Fe(H0)4(OH),]" dans des solutions aqueuses de fer(lll) a ététéapdes proportions de
chaque complexe étant fonction du pH du miljelykrdova et al., 2002)Ces complexes ne
réagissent pas avec le peroxyde d’hydrogéne etepe@re responsables de la diminution de
I'efficacité du réactif de Fenton.

L’hydrolyse du fer ferrique débute vers pH 1-2, @aleeformation des formes solubles (écrites
en s'affranchissant des molécules d'eau) Fe(Ht)Fe(OH)". Entre pH 3,5 et 7, ces
complexes hydroxo ferriques donnent lieu aux réastide polymérisation suivant@deyens

et Bayens, 2003)

2[Fe(H,0),(OH)*" « [Fe,(H,0);(OH).]" +2H,0

[Fe,(H,0),(OH),["* +H,0 - [Fe,(H,0),(OH),[" +H,0"

[Fe,(H,0), (OH ). +[Fe(H,0);(OH)"" - [Fe,(H.0),(OH).]" +2H,0

Ces complexes contribuent a rendre plus lente ¢@rdposition du peroxyde d’hydrogene
dans la solution. En effet, Efimov et al. (1991} observé que le temps nécessaire pour la
compléte dissociation du peroxyde d’hydrogéne datism contenant des hydrocomplexes
polynucléaires était plus long que dans l'eau ou smiutions aqueuses de >Fe
L’augmentation relative de la stabilité du peroxydf@ydrogene en solution aqueuse de

PNHC observée dans I'étude est probablement dueralécules de D, qui pénetrent la
premiére spheéere de coordination du PNHC pour foaesrcomplexes du type :
[Fe(om), (H.0,), (H,0),.,., [*

A température ambiante, la formation de tels comgdeavec n > 2, évite dans un premier
temps la précipitation de dépbts dus a I'hydrolysefer(lll), et dans un deuxieme temps,
augmente la résistance du peroxyde d’hydrogéne dislsociation catalytique dans des
solutions aqueuses de fer(lll).

Il convient de souligner le fait que la présence ciemplexes PNHC dans le milieu confére au
réactif de Fenton une certaine aptitude a la caaignl. En fait, cet effet de coagulation
chimique est observé dans les systemes ou le feeregxcés par rapport au peroxyde
d’hydrogéne. Lorsque c’est au contraire le peroxytigdrogene qui est en excés par rapport

au fer, 'oxydation chimique est privilégiée daasiilieu(Neyens et Baeyens, 2003)
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2.2.1.2.3Influence de I'autooxydation du fer

Le fer(ll) est rapidement oxydé en milieu aqueux lfmxygene moléculaire (autooxydation),
avec pour conséquence une concentration moindr®Hndans le milieu. La totalité du

processus d’autooxydation est décrite par les @npsti-dessoud’aprés Gallard, 1998) :

Fe’* +0, - Fe*" +0;” (A21)
Fe +0,"+2H" - Fe" +H,0, (A11)
20, +2H" - H,0,+0, (A15)
Fe’* +H,0, - Fe* +OH™ +OH" (A1)
Fe* +OH" - Fe* +OH"~ (A8)

Ce processus est d’autant plus rapide que le pdlesé, probablement en raison d’'une plus
grande réactivité de I'oxygene vis-a-vis des formpdrolysées Fe(OHR)et Fe(OH) que de

Fe* (Millero et Izaguirre, 1988)Il conduit & une perte en ions ferreux. De plaséaction de

Fenton (réaction Al) peut se produire spontanémgegitte au peroxyde d’hydrogene généré
par les réactions A1l ou Al5, avant que le réddsd, ne soit ajouté. Si a ce stade de
'expérience aucun substrat organique n’a encoéeafuté dans la solution, les radicaux
hydroxyles générés seront consommes par la réak8oRar la suite, I'ajout de substrat et de
peroxyde d’hydrogéne ne va conduire a aucune ggaeipparente parce que le fer ferreux

initial sera déja sous forme ferrique.

2.2.1.3. Influence des composés organiques et inorg  aniques

La présence dans la solution aqueuse de compas@mimques (en particulier le contre-ion
associé au fer ferreux initial) ou organiques (notent la matiere organique naturelle
dissoute) peut modifier la quantité de radicauxrbygles générés dans le milieu, et par la
suite avoir un effet direct sur I'oxydation d’'unbstrat organique lors de I'ajout de celui-ci au
milieu réactionnel. Ainsi, par exemple, le fer(# le fer(lll) sont susceptibles de former un
grand nombre de complexes avec des composés imquganet organiques. Aussi est-il
important de considérer les réactions qui peuvenpreduire avec de tels composés. Dans
cette discussion, nous ne tiendrons compte quecdegosés inorganiques et organiques

autres que ceux apportés par le systéme Fenton.
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2.2.1.3.1Influence des chlorures et sulfates

Des études ont montré que les anions inorganigelssque Cl et SQ” influencaient
significativement les vitesses de réaction deseayss FentoifPignatello, 1992 ; De Laat et
al., 2004 ; Liao et al., 2001 ; Tang et Huang, 1996wi et al., 2000 ; Lipczynska-Kochany
et al., 1995) Or ces anions sont susceptibles d'étre présentsokition, d’'une part parce
gu’ils sont utilisés comme contre-ions lors dedigjdes sels de fer, et d’autre part parce que
les solutions aqueuses sont couramment acidifiées lCl ou HSO;. Il est donc important
de tenir compte de leur présence. Tableau 2.2 présente les principales réactions de ces

anions inorganiques en présence du réactif de Rento

Tableau 2.2 : Principales réactions des ions Cét SO, en présence du réactif de Fenton.

N° Réactions k Références

1a Fe”* +Cl- - FeCl’ 2,88 mot'.L.s* De Laat et al., 2004
2a Fe** +Cl~ » FeCI* 6,61 mot.L.s* De Laat et al., 2004
3a Fe* +2ClI~ o FeCI* 10,47 mof.L.s* De Laat et al., 2004
4a Cl~+OH" - HOCI'~ 4,3x16 mol*.L.s* Liao et al., 2001

5a HOCI™ - ClI" +OH" 6,1x10 s* Liao et al., 2001

6a HOCI™ +H" - CI" +H,0 2,1x10° mor*.L.s* Liao et al., 2001

7a Cl"+H,0 - HOCI" +H" 1,3x10 s* Liao et al., 2001

8a ClI"+CI” - CI” 8,5x10 mol*.L.s* De Laat et al., 2004
9a Cl;” - CI' +CI” 6,0x16 st De Laat et al., 2004
10a Cl"+H,0, -~ HO; +CI" +H" 1,0x1d mol*.L.st De Laat et al., 2004
11a Cl;” +H,0, - HO; +2CI" +H " 4,1x1¢ mol*.L.s* De Laat et al., 2004
12a ClI" +Fe** - ClI” +Fe* 5,9x10 mol*.L.s* De Laat et al., 2004
13a Cl;” +Fe* - Cl” +FeCI* 1,4x10 mol*.L.s* De Laat et al., 2004
1b Fe** +SO ~ FeSQ 2,29x10 mol*.L.st De Laat et al., 2004
2b Fe* +SQ” - Fesq 3,89x16 mol*.L.s* De Laat et al., 2004
3b Fe +2SQ - Fe(SO); 4,47x16 mol*.L.s* De Laat et al., 2004
4b H,SO,+OH" - SO +H" +H,0 1,4x1d mol*.L.s* De Laat et al., 2004
5b HSQ, +OH" - SO +H,0 3,5x16 mol*.L.s* De Laat et al., 2004
6b SO +H,0, -~ SO +H" +HO; 1,2x1d mol*.L.s* De Laat et al., 2004
7b SO~ +Fe* - Fe* + SO 3,0x10 mol*.L.s* De Laat et al., 2004

Ces anions inorganiques peuvent complexer le Jextlle fer(lll) (réactions 1a, 2a, 3a et 1b,
2b, 3b) et ainsi modifier la distribution et la céaité du fer. Ainsi, De Laat et al. (2004) ont
observé que Béet FeCl avaient la méme réactivité vis-a-vis du peroxythyadrogéne alors
que FeSQest plus réactif que Ee Par contre, pour le systéme fer(Il1)®4, la présence des
ions CI' et SQ? diminue considérablement la vitesse de formaties mhdicaux hydroxyles

car la formation des complexes du fer(lll) avec deax anions diminue la concentration en
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complexes hydroperoxydiques, ce qui inhibe la siede régénération du fer(ll) (réaction
A2).

De plus, les ions chlorures et sulfates peuvensammmer les radicaux hydroxyles (réactions
4a, 4b et 5b) et générer des espéces radical@lfeCl,”” et SQ'") a pH acide. Ces espéces
radicalaires formées sont moins réactives quealdisaux hydroxyles. En effet, les constantes
de vitesse d’oxydation de ces radicaux avec lagtuges composés organiques sont de
I'ordre de 16 & 1 mol.L.s* pour Cp'~, et de 16a 10 mor*.L.s* pour SQ'~ (d'aprés De
Laat et al., 2004) alors que celles des radicaux hydroxyles sont'atelre de 10 a
10" mort.L.s* (Walling, 1975) D’autre part, Cl Cl,~ et SQ'~ peuvent consommer le fer(ll)
et le peroxyde d’hydrogene (réactions 10a, 11a, 12aet 6b, 7b).

De Laat et al. (2004) ont observé une nette dinmonutle la vitesse de dégradation de
'atrazine en présence d’ions sulfates et une dition moindre en présence d’ions chlorures.
La présence de ces ions inorganiques peut égalemaifier la vitesse d’autooxydation du
fer(ll). Ainsi, Millero et Izaguirre (1988) ont obs/€ une diminution de la vitesse
d’autooxydation du fer(ll) en présence des ions&ISQ?, alors qu’une augmentation est

observée en présence de HCOu CQ?".

2.2.1.3.2Influence de complexants organiques

La décomposition du peroxyde d’hydrogene par I@ljeétant plus rapide en milieu neutre
qu’en milieu acide (du fait d’'une plus grande réaigt de Fe(OH) par comparaison avec
Fe* comme indiqué précédemment), il peut étre inté@rgss’opérer en milieu neutre.
Toutefois, la faible solubilité du fer, tout padi@rement celle du fer(lll), impose de rajouter
des ligands en milieu neutre, afin de le complegeginsi empécher la précipitation des sels
de fer en leurs hydroxydes correspondants. En, gffeH 7, Fe(lll) est soluble seulement a
10 mol.L* (Aust et al., 1985)tendant & former des précipités avec des an@ssjtie OH

et le phosphate inorganique.

La présence d'un ou plusieurs complexants orgasigueemet d’augmenter la solubilité du
fer dans la solution. Par exemple, Cameron et (1i884) ont montré que les acides humiques
et tanniques, ou les surfactants présents damsalesnaturelles, pouvaient maintenir le fer(ll)
sous une forme dissoute a pH neutre. Le couplexrédoonsidérer devient alors le couple
Fe()complexdFe(Ill)compiexs dont le potentiel rédox normal est différent dotemtiel rédox
normal du couple Fe(Il)/Fe(lll). Par conséquens, iéactions mises en jeu dans le systeme
Fenton et faisant intervenir le fer peuvent étri# fvorisées, soit défavorisées, selon les
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complexes formés. Ainsi, il est apparu que I'effitéd des complexes du fer(ll) a produire des
radicaux hydroxyles était variable. Par exemplepfiCet al. (1992) ont montré que les
complexes du fer(ll) avec 'EDTA ou le DTPA réagiemnt avec le peroxyde d’hydrogene
pour former le radical hydroxyle en milieu neutBans le cas de I'EDTA, et en présence
d’'un excés de ce dernier, une estimation de lataotes de vitesse de la réaction entre le
chelate Fe(ll)-EDTA et kD, a pu étre réalisée a température ambiante enunmgetre (pH

7) et en milieu acide (pH 4), avec les valeurs eespes de 7,1xT0et 1¢ mor*.L.s*. Dans
une autre étude, Zepp et al. (1992) ont montré kgie et ses complexes oxalate et citrate
réagissaient efficacement aveeQd pour produire OHen solution aqueuse dans la gamme
de pH 3-8. Ces complexes minimisent la formatios pgeécipités du fer(lll). De plus, les
réactions des radicaux OHavec ces ligands et ces complexes sont relativeheetes,
puisque la constante de vitesse de la réactionadical OH avec l'acide oxalique est
d’environ 10 molt.L.s* et celle avec I'acide citrique en milieu acidetfgsH 1-2) est de
5x10° & 5x1¢ molt.L.s. L'oxalate et le citrate ont été choisis commatigs car ils sont
présents dans les systémes naturels et formentcateplexes fortement liés avec *Fe

I'oxalate étant le meilleur choix en solutions &bt le citrate en milieux aqueux neutres.

2.2.2. Principales réactions en présence de substra ts organiques

2.2.2.1. Mécanismes réactionnels

La présence d’'un substrat organique (noté R ouiRH dernier possede un hydrogéene labile)
modifie les réactions prépondérantes présentéesgeinment dans le systeme Fenton,
puisque celui-ci va réagir avec les radicaux prissdans le milieu, et tout particulierement
les radicaux hydroxyles. L&ableau 2.3résume les principales réactions mettant en jeu le
substrat organique et susceptibles de se produiselation aqueuse.

Méme si le peroxyde d’hydrogene est un fort agesydant qui réagit rapidement avec des
métaux de transition pour former un oxydant capadel@légrader des molécules organiques,
sa réaction directe avec de nombreux composés igtgemest trés lente, c’est pourquoi elle

n'apparait pas dans le tableau présenté.

2.2.2.1.1Formation des radicaux organique$fROH et R

Les radicaux hydroxyles générés en solution paédetion de Fenton (réaction Al) sont

extrémement réactifs, et leur constante de vitdssg2action avec la majorité des composés
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organiques est de I'ordre de 19 13° mort.L.s®. Par exemple, la vitesse d’oxydation du
benzéne dans I'eau par Otdst de 4,4 x TOmortL.s® (Edwards et Curci, 1992)lls
réagissent « non sélectivement » avec les composggmiques, soit par un mécanisme
d’addition sur une double liaison carbone-carbor@dtion B1), soit par un mécanisme
d’abstraction d’'un atome d’hydrogéne s’il y a présed’un hydrogene labile dans le substrat
initial (réaction B2), pour former respectivemees lintermédiaires réactionnels radicalaires
"ROH et R.

R+OH" -"ROH (B1)

RH+OH' - R +H,0 (B2)

Ces réactions sont cinétiquement équivalentes.réfaetion d’addition est préférentiellement
observée sur les molécules insatur@galling, 1975) Les radicaux organiques intermédiaires
"ROH et R peuvent ensuite étre oxydés par ‘Heéactions B3 et B5), QOréactions B4, B10

et B11), HO; (réaction B7), OH(réaction B8) ou par d’autres intermédiaires.

Tableau 2.3 : Principales réactions se produisantnesolution aqueuse en présence du réactif de Fenten

mettant en jeu un substrat organique R ou RH.

N° Réactions k (mo[l.L.s'l) Références

Bl R+OH" -"'ROH - Walling, 1975

B2 RH+OH" - R +H,0 10°-10%° Walling, 1975

B3 'ROH + Fe** . ROH + Fe** - Walling, 1975

B4 'ROH+0, -~ ROH+0O;” - Walling, 1975

B5 R +Fe* +OH™ - Fe** + ROH - Walling, 1975 ; Merz et Waters, 1949a
B6 R +Fe* +H" - Fe* +RH - Walling, 1975 ; Merz et Waters, 1949a
B7 R +H,0, - ROH+OH" - Merz et Waters, 1949a

B8 R +OH" - ROH - Merz et Waters, 1949a

B9 2R - R, - Merz et Waters, 1949a

B10 ‘RH +0, - R+HO; - Kolthoff et Medalia, 1949

B11l ‘R+0, -~ ROC 1¢8-10° Gallard, 1998

B12 ROO +Fe* +H* - ROOH + Fe* 5x1C-1,1x1¢ Gallard, 1998

B13 ROOH + Fe*" - RO +Fe* +OH"~ - Kolthoff et Medalia, 1949

B14 RO +RH - ROH+R’ - Kolthoff et Medalia, 1949

B15 RO +Fe* +H* . ROH+Fe* - Kolthoff et Medalia, 1949

B16 ROO +RH - ROOH+R’ - Kolthoff et Medalia, 1949

B17 ROC +H,0 -~ ROH+HO; - Kolthoff et Medalia, 1949

Note :’R’H : radical formé dans le cas particulier otid@mporte un hydrogéne labile.

En réalité, le caractere dit «non sélectif » dadicaux hydroxyles doit étre pris avec
précaution. En effet, OHest électrophile. Par conséquent, il est plustiféaavers les
composés aromatiques et aliphatiques insaturésiegre les composés aliphatiques saturés.

Pour la méme raison, la réactivité augmente ereppgsde groupements donneurs d’électrons
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sur le substrat organique (par exemple, —OH, —QRjn&de) et diminue en présence de
groupements accepteurs d’électrons (par exemplesO-@t —COOH) (Walling, 1975 ;

Metelitsa, 1971) Les radicaux HEQ et O~ peuvent aussi réagir avec les composés
organiques mais, a l'inverse du radical hydroxiteprésentent une moindre réactivité et une

grande sélectivité vis-a-vis de leur oxydat{@melski et al., 1985)

2.2.2.1.2 Réactivité du radicalROH

L'intermédiaire radicalaireROH peut étre oxydé, soit par l'ion ferrique, régémt ainsi
l'ion ferreux (réaction B3) qui peut réinitier uneuvelle séquence de la réaction Al, soit par
'oxygéne moléculaire (réaction B4). Ces deux réast conduisent a I'alcool correspondant
comme produit d’oxydation.

"ROH + Fe** - ROH+Fe™ (B3)

"ROH+0, —~ ROH+0;" (B4)

Si I'oxygéne est I'agent oxydant, alors I'anion supxyde (@) ou son acide correspondant
le radical hydroperoxyle (HY) seront générés selon le pH (le pKa du couple’ ip ~ étant
de 4,8 comme nous l'avons déja indiqué). En préseiun excés de peroxyde d’hydrogene
initial par rapport au fer(ll), le fer étant treapidement oxydé en fer(lll), O peut agir
comme un réducteur pour régénéref" Feéaction A12) et ainsi initier une nouvelle séue

de la réaction Al.

2.2.2.1.3Réactivité du radical R

Le radical R peut subir une oxydation par le fer ferrique (tiéacB5) et ainsi régénérer £e
ou une réduction par le fer ferreux (réaction Béi)rggénere le substrat organique parent RH
(Walling, 1975 ; Merz et Waters, 1949a)

R +Fe* +OH™ - Fe** + ROH (B5)

R +Fe* +H* - Fe* +RH (B6)

Les réactions B5 et B6 ont lieu en deux étapes.ptaaniére étape de B5 produit un
carbocation R qui réagit rapidement par la suite avec les iok Q@I'aprés Utset et al.,
2000)

R +Fe” - R +Fe”

R"+OH™ - ROH

La premiére étape de B6 produit un carbaniomiR lui réagit avec les ions'H
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R +Fe”* - R +Fe”

R +H" - RH

Dans certains cas, le radical peut réagir avec le peroxyde d’hydrogéne et aétpénérer le
radical hydroxyle (réaction B7) :

R +H,0, - ROH+OH’ (B7)

Théoriguement, il peut également se produire ulaeti@n d’addition (réaction B8) ou de
dimérisation (réaction B9), toutes deux étant éestions de terminaison.

R +OH" -~ ROH (B8)

2R - R, (B9)

Toutefois, des études sur les produits d’oxydatoemcluent la dimérisation des radicaux
comme réaction de terminaison prédominante, notarhieesque les substrats organiques
sont relativement volumineux, comme par exempléll&B (Merz et Waters, 1949a)
L'intermédiaire réactionnel R s’il posséde un deuxieme atome d’hydrogéne lafuite le
notera alorsR’H), peut également réagir avee Q@ransfert d'un atome d’hydrogéne) pour
produire le radical H@ (réaction B10) et générer un composé organiquelestd’ (qui
contient une double liaison). L’'oxygene moléculgeait aussi s’additionner a l'intermédiaire
R’ (réaction B11) pour donner un nouvel intermédiaaeicalaire, le radical libre peroxyle
ROO (Kolthoff et Medalia, 1949)

‘RH +0, ~ R+HO; (B10)

‘R+0, - ROC (B11)

Puis, le radical peroxyle ainsi formé peut donmeu Bux réactions suivantésegrini et al.,
1993 ; Kolthoff et Medalia, 1949) :

ROC +Fe* +H* - ROOH+ Fe* (B12)
ROOH+Fe** — RO +Fe* +OH"~ (B13)
RO +RH -~ ROH+R (B14)
RO +Fe* +H* - ROH+ Fe* (B15)
ROO +RH - ROOH+R (B16)
ROCO +H,0 -~ ROH+HO;, (B17)

Par conséquent, en présence d’'oxygene dissoustriation du radical peroxyle a un effet
inhibiteur sur I'oxydation de substrats organiques elle conduit a des réactions qui

consomment le fer(ll), conduisant ainsi a une mdinsne efficacité du systeme Fenton.
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Toutefois, la présence d’oxygene améliore la mimgadon et empéche la réaction de
dimérisation B9 de se produire. De plus, Galla@bB@) a montré que, pour des concentrations
élevées en réactifs [fer(ll) et.B,] et de faibles concentrations initiales en composé
organiques €1 pmol.LY), la concentration en oxygéne n’avait pas d'inficee sur leur
cinétique d’oxydation car les concentrations ericauk peroxyles ROO(qui sont fonctions

de la concentration initiale en composé organigasfent faibles et leur impact sur la vitesse

d’oxydation du fer(ll) était peu importarkie . [roo ] <<<Kireq)].[H2021HKiFe(in.[OH-])-

2.2.2.2. Cinétique de dégradation

2.2.2.2.1Cas général

Sur le plan cinétique, la vitesse de réaction diiced hydroxyle sur les composés organiques
obéit a une loi cinétique d'ordre 2: ordre 1 papport a la concentration en composeé
organique et ordre 1 par rapport a la concentraimi®H. Aussi peut-on écrire la vitesse de
disparition d’'un substrat organique RH de la manigunivante Kon. étant la constante de
vitesse de la réaction entre RH et OH

_d[RH]
dt
La réaction Al, qui géneére le radical hydroxyle, l&tape limitante dans I'oxydation de la

= Kon '[OH']'[RH]

plupart des composés organiques puisque cette iagaeist relativement lente (55-
76 mol'.L.s%) par rapport & la consommation des radicaux hydesxpar les composés
organiques et par les intermédiaires et sous-pt®diibxydation formés, un processus
extrémement rapide avec des constantes de vitedawdte de 10& 13° mort.L.s™

Les radicaux hydroxyles étant lentement généréapetiement consommes, il en résulte que
la concentration en radicaux hydroxyles est maugetians la solution a une concentration
quasi-stationnaire. On peut donc écrire :

d|OH"

sl

La concentration en radicaux hydroxyles étant coriet la vitesse d’oxydation du composé
organique peut étre décrite par une loi cinétigppagente d'ordre 1 par rapport a la
concentration en composé organique :

- % = kapp'[RH]
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avec :k,,, = Koy .[OH']
Il s’ensuit que la cinétique de dégradation du sabsorganique peut étre décrite par

I'équation ci-dessous :

)

Le suivi de la disparition du substrat en fonctthntemps permet donc d’estimer de maniere

expérimentale la constante cinétique du pseudoipreardre Keyp, estimation dépy).

2.2.2.2.2Cas particulier des systemes pour lesquelOblest en exces

Comme nous l'avons mentionné auparavant, dans ldesystéemes, la décomposition du
peroxyde d’hydrogéne se fait en deux phases bemdies : une premiére phase au cours de
laquelle les radicaux hydroxyles sont produits ggaction de KO, sur Fé" (réaction Al),
puis une seconde qui apparait lorsque tout leefeetix initial a été consommé par la réaction
précédente. Cette seconde phase concerne la réti@nétu fer ferreux par action de®

sur le fer ferrique produit (réaction A2), qui vasaite pouvoir réagir avec le peroxyde
d’hydrogéne en exces pour générer a nouveau desuadnhydroxyles. Compte tenu de la
vitesse beaucoup plus lente de la réaction A2 paparaison avec la réaction Al, la seconde
phase est plus ralentie que la premiére. Il s’énsw@ concentration en radicaux Odtirant la
seconde phase plus faible que durant la premiae.cénséquent, expérimentalement on
observe une cinétique d’oxydation de substrat oguenqui se déroule en deux temps

(Gallard, 1998) comme cela est représenté sufitpure 2.1

0064 ‘ : :
20 40 60 80 100
-0,4
<+—— Systéme F&/H,0, limitant
o -0,81
Q
)
S a2 Systeme F&/H,0, limitant
-1,6 |

-2,0
Temps (min)

Figure 2.1 : Cinétique de disparition d’un substratorganique dans le cas ot [bD;]o / [F€*]o > 2.
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Il a pu étre montré que, si la concentration e®Hest trop importante dans le milieu,
'oxydation du substrat organique est diminuée dufa premiére phase, en raison d’'une
consommation des radicaux produits par le peroxiiagdrogene en excé&allard, 1998)

2.2.2.3. Cas patrticulier des hydrocarbures aromatiq  ues polycycliques

Quelgues études ont pu estimer les constantedatseide réaction des radicaux sur certains
HAP. Il apparait que les réactions sont tres rapidensi, la constante de vitesse de la
réaction entre le radical OHt le benzo[a]pyréne a été estimée & hiol.L.s* (Haag and
Yao, 1992) et celle entre ce méme composé et,'H®'~ a 10 mor*.L.s* (Bielski et al.,
1985) Les radicaux HEQ/O, ™ sont donc moins réactifs vis-a-vis du benzo[a]pgrgue le
radical hydroxyle. Lindsey et Tarr (2000a et 2000h} étudié la dégradation en solution
agueuse du fluorene, du phénanthrene, et du pg@&perément par le réactif de Fenton. lls
ont déterminé des constantes de vitesse de réatiigecond ordre pour ces trois HAP avec
les radicaux hydroxyles de 1,9 a 3,2¥1mol*.L.s* pour le fluoréne, 2,3x1® mor*.L.s*
pour le phénanthréne et 1,5%1enol.L.s* pour le pyréne. Malgré tout, peu d'études ont été
menées a ce jour sur I'application du réactif detée a la dégradation des HAP en solution

aqueuse.

2.2.2.3.1 Mécanismes d’action des radicaux hydroxyles

Comme nous l'avons mentionné dangpdatie 2.2, les radicaux hydroxyles réagissent avec
les composés organiques selon deux voies, soiditiad sur une double liaison carbone-
carbone (réaction B1), soit I'abstraction d’un atodihydrogene (réaction B2). Dans le cas
des composés aromatiques, dont les HAP constituermas particulier, la réaction B2 peut

s’'écrire ainsi :

TR
+ OH° + H,0

Elle est suivie d’'une réaction plus favorable ermte de stabilité électronique du noyau

benzénique, qui est I'addition d’'un autre radicgtioxyle sur l'intermédiaire radicalaire
précédemment formé, pour générer un composé hydrgsdaction B8). Pour les HAP, la
réaction de dimérisation (réaction B9) est peu @btd en raison d’'un fort encombrement
stérique. L'oxydation du radical’Ppar le fer ferrique (réaction B5) et sa réductan le fer

ferreux (réaction B6) devraient également étre \a#faces en raison de linstabilité des

intermédiaires générés (i.e. le carbocatidreRe carbanion Rrespectivement).
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La réaction B1 conduit a la formation d’'un radidal type cyclohexadiényle comme indiqué

ci-dessous :
NV !
tj@ + OH :;@LOH

Ce radical est stabilisé par résonance. Par la,sllipeut réagir avec le fer ferrique ou

'oxygéne moléculaire pour générer le produit hygté correspondant, se recombiner avec
un autre radicalROH pour redonner le composé initial ainsi qu’umiv hydroxylé, ou
encore réagir avec le composé de départ pour fodeecomposés biphényles (cette derniere
voie étant peu probable pour les HAP du fait ded@nbrement stériquéMetelitsa, 1971)
Les conditions du milieu (ex : le pH et la concatitm en oxygene) influent sur les réactions
se produisant.

Les premieres études menées quant a I'oxydatiocodgosés aromatiques par les radicaux
hydroxyles privilégient le mécanisme de substituti@ectrophile. Ainsi, Merz et Waters
(1949b) ont confirmé ce mécanisme pour le benzEneeffet, ils ont montré que le radical
hydroxyle attaquait relativement facilement le noyenzénique pour donner un radical aryle
libre R (réaction B2) qui, par la suite, réagit selonrksctions de terminaison B8 et B9, la
réaction de dimérisation (réaction B9) étant mitaire par rapport a la réaction d’addition du
radical OH (réaction B8). D’autres études ont mor(&Hayek et Doré, 1985 ; Baxendale et
Magee, 1953Qjue le radical Robtenu lors de 'attaque de Oldtait capable de réduire le
fer(lll), pour régénérer le fer(ll) et former unopliuit hydroxylé selon la réaction B5. Dans les
deux cas, les produits d’oxydation obtenus sordgrésdlement des composés ortho- et para-
hydroxylés, ce qui confirme le caractere électrigptiu radical hydroxyle.

Mais la majorité des études, ainsi que les travia@cents, privilégient I'addition comme
mécanisme prépondérant de I'attaque de’ GHf les composés aromatiqu@¥alling et
Johnson, 1975; Ito et al., 1992fe qui a par la suite été confirmé par des amalys
isotopiques (i.e.’D et *®0) (Smith et Norman, 1963 ; Metelitsa, 197Xeci pourrait
s’expliquer par la stabilisation par mésomérie allical cyclohexadiényle ainsi formé.

2.2.2.3.2ldentification de sous-produits d’oxydation

Certaines études sur I'oxydation du naphtaléndegeadical hydroxyle en phase gazeuse ont
montré que le mécanisme d’oxydation était pringpent une addition du radical Oblr le

naphtalene pour donner les intermédiaires radiealdi et Il qui réagissent ensuite avec
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'oxygéne moléculaire pour former le 1- et le 2-htgh (Bunce et al., 1997 ; Atkinson et al.,
1987) Hykrdova et al. (2002) ont proposé un mécanismaogue pour la dégradation
photoinduite du naphtalene en solution aqueusdepé&r(lll) en présence de perchlorate.
Dans un premier temp§ifure 2.2), le radical hydroxyle s’additionne sur la doubson
C;-C,, qui a la plus forte densité électronique, poumier les intermédiaires radicalaires du
type cyclohexadiényle | et Il. Puis, ces deux imt&diaires (isomeres la et lla) sont attaqués
par une molécule d’'oxygene pour former les radicaarsperoxyles llla et IVa, qui se

décomposent pour donner respectivement le 1-naght@ 2-naphtol, aprés élimination du

radical HQ'.
HO_ H
“ ‘tw
naphtaléne

HO H HO H

IIIa 1- naphtol
. H > \\H OH
OH +0, —= O‘ OH + HO;
lla IVa 2-naphtol

Figure 2.2 : Schéma 1 du mécanisme d’oxydation phmihduite du naphtaléne par le fer(lll) en présence

de perchlorate — Formation du 1- et du 2-naphto{Hykrdova et al., 2002)

La nature électrophile du radical Otdst confirmée car on obtient les produits orthe (1
naphtol) et para (2-naphtol) hydroxylés. Cing spreduits d’oxydation du naphtalene sont
formés : le 1- et le 2-naphtol, la 1,2- et la lapintoquinone, et un produit de clivage d’un
cycle aromatique qui est le 2-formylcinnamaldéhyldes schémas réactionnels de formation
de ces sous-produits d’oxydation sont donnéasnerexe VIII.

Toutefois, les mécanismes mis en jeu dépendera dgiedcture des HAP. Ainsi, le fluoréne et
'acénaphténe, qui possedent respectivement uawet carbones saturés, peuvent réagir avec
les radicaux hydroxyles par une réaction d’abstactd’'un atome d’hydrogéne sur ces
carbones saturés. Par contre, les autres HAP séagiprobablement préférentiellement par
addition du radical hydroxyle sur un cycle aromagi(Brubaker et Hites, 1998)

Kelley et al. (1991) n'ont observé aucune minéadiis du naphtaléne en présence du réactif

de Fenton contrairement au fluoréne, au phénargheéau benzo[a]pyrene. Un mécanisme
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simplifié de la minéralisation du pyrene a été ps#pplus récemment, comme indiqué sur la

Figure 2.3 ci-dessous.

Figure 2.3 : Schéma réactionnel de I'oxydation duyréne par le radical hydroxyle (Wen et al., 2003)

Le rendement d’oxydation des sous-produits hydésxylformés dépend du degré
d’hydroxylation et de la position des différentdstituants sur le cycle aromatique. En effet,
pour des dérivés phénoliques, le rendement doiydatdiminue avec le degré
d’hydroxylation (Al-Hayek et Doré, 1985)Par ailleurs, ces produits hydroxylés peuvent
réagir avec le fer(lll) pour régénérer le fer(llarptransfert d’électrons, et propager le
processus d'oxydatio(Barbeni et al., 1987 ; Kang et al., 2002 ; CherPgjnatello, 1997)
Ainsi, il a été montré que les 1,2- et 1,4-hydroguies, produits d’oxydation initiaux majeurs
du phénol, réduisaient Fepour régénérer Eéet former les benzoquinones correspondantes
(Figure VIIL.5 enannexe VIII) (Chen et Pignatello, 1997 ; Al-Hayek et Doré, 1985
réduction de I'ion F& par cette voie est beaucoup plus rapide que pailéb0,.

L’oxydation des composés aromatiques conduit aal fifa formation d’acides et de diacides
insaturés et saturés. Certains acides carboxyli(peesacide acétique, malonique, maléique,
fumarique) et cétones (ex : acétone) ne sont pasibdement attaqués par OkMerz et
Waters, 1949a)D’autres acides ou leurs intermédiaires radioadajpar exemples, les acides
muconigues et propioniques) peuvent régénérer )H{Won et al., 1999 ; Walling et El-
Taliawi, 1973) Il a également été observé que certains acides &eides oxalique et
salicyliqgue) ou d’autres produits d’oxydation (equinones ou dérivés hydroxylés) pouvaient
consommer le fer et ainsi inhiber la décompositiarcomposé organique parékivon et al.,
1999 ; Potter et Roth, 1993 ; Chen et Pignatel@Q1 ; Kang et al. 2002)

87



En début de réaction, 'oxydation du composé arauatne dépend que de la concentration
en radicaux hydroxyles générés en solution paédation Al. Puis, une fois tout le fer(ll)
consommé, elle va dépendre de la régénérationdeCei peut étre obtenu par réduction de
Fe’*, d'une part, par le peroxyde dhydrogéne (réactidd), et d'autre part par les
intermédiaires radicalaires formés (réaction B5) emcore les sous-produits ou produits
d’oxydation formés. D’aprés Al-Hayek et Doré (1988 peut classer ces composés en trois
grandes catégories.

Dans la premiére catégorie, on trouve les compeagables de régénérer’Fen Fé* et/ou
susceptibles de donner des intermédiaires radiealaiapables de régénérer Feomme
I’hydroquinone. Dans ce cas, si la vitesse initiddela réaction dépend de la génération des
radicaux hydroxyles, donc de la concentration aigtien F&, une fois tout le fer(ll)
consommé, elle dépendra principalement de la régéoé de F& par les intermédiaires
réactionnels et les produits d’oxydation, si onsidére que la vitesse de la réaction A2 est
négligeable. Par conséquent, le rendement de dtiadasera indépendant de la concentration
initiale en F&".

La deuxiéme catégorie concerne les composés siespde régénérer lentement*Fen
Fe?*, comme les acides muconique et propionique. Dansas, la vitesse de disparition du
composé parent apres consommation des ions feméiaux sera fonction de la vitesse de
régénération des ion Feet éventuellement de la vitesse de la réaction A2

La derniére catégorie concerne les composés quémeent pas réduire Feen FE* ou qui ne
sont pas susceptibles de donner des intermédieagables de régénérer le fer(ll). Dans ce
cas, le rendement de dégradation ainsi que laseteBoxydation du composé parent
dépendront de la concentration en radicaux hydesxybrmés, donc de la concentration

initiale en ions ferreux.

2.2.3. Choix des conditions de mise en ceuvre du sys  téme Fenton

L'efficacité du systéme Fenton est fonction de nmuk parametres tels que les
concentrations initiales en ions ferreux et en yyte d’hydrogene, les concentrations
initiales en substrats organiques, le pH, la teatpée, la présence d’'oxygene moléculaire
dissous, et la quantité de composés inorganiquesepts initialement dans le milieu tels que
les ions sulfates ou chlorures.

Pour une concentration initiale en substrats omgees et une température données, les trois

principaux parametres qui peuvent influer sur iGf€ité du réactif de Fenton sont la
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concentration initiale en fer(ll), la concentratimitiale en peroxyde d’hydrogene et le pH de

la solution aqueuse.

2.2.3.1. Choix des espéces inorganiques apportees

Comme nous I'avons déja indiqué, il convient derteompte des réactions possibles mettant
en jeu les especes inorganiques présentes daribde, relles-ci pouvant complexer les ions
ferreux ou ferriqgues, consommer des radicaux hydesx ou générer des radicaux moins
réactifs. Le choix des especes inorganiques amsoré fait, d’'une part sur le choix de la
nature du sel de fer(ll), et d’autre part sur leureade I'acide utilisé pour acidifier la solution
si nécessaire. Ainsi, on peut apporter le fer@)ssformes de chlorures, sulfates, nitrates ou
perchlorates. De la méme maniéere, le milieu peetatidifié par ajout d’acide chlorhydrique,
sulfurique, nitriqgue ou perchlorique. Pour éviterabmplexifier le systeme, il parait judicieux
d’ajouter dans les deux cas les mémes espéceamqugs, c'est-a-dire chlorures, sulfates,
nitrates ou perchlorates.

L’ajout de sulfates peut sembler intéressant, Dat ked al. (2004) ayant mis en évidence une
augmentation sensible de la vitesse de réactiore dre(ll) et HO, en présence d’ions
sulfates, par comparaison avec les autres ionéstéise. chlorures, nitrates, perchlorates). lls
attribuent cela a une plus grande réactivité duptexe FeS@comparé a Fe(ll). Cependant,
parallelement, la présence de sulfates ou de agelwmronduit & une diminution de la vitesse
de décomposition deJ@, par le fer(lll), vraisemblablement en raison d'weenplexation du
fer(lll) par ces anions, alors que les ions pencis et nitrates n’ont aucun ef{Bte Laat et
al.,, 2004 ; Pignatello, 1992)Par ailleurs, en présence de sulfates ou de wkkr la
formation dans le milieu des radicaux SCet CL'~ peut conduire a une oxydation moins
efficace, en raison d’une réactivité moins granéees radicaux comparés aux radicaux.OH
De plus, en présence de chlorures, la formationsas-produits d’oxydation chlorés
potentiellement toxiques a été reportéavi et al., 2000) Une activité mutagéne élevée dans
le test deSalmonellaTA-100 a été trouvée pour quelques dérivés de ElfiBrés(Corless et
al., 1990)

2.2.3.2. Choix du pH

L’efficacité de la dégradation et les formes intédmires sont controlées par le pH de la

solution. La réaction de Fenton a généralement dieumilieu trés acide pour prévenir la
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précipitation des sels de fer (particulierementls ferriques) en hydroxydes correspondants
(Kuo, 1992) Cependant, si la concentration en protons egt élevée, il peut y avoir
consommation des radicaux hydroxyles par la desttién rédox ci-dessous dont la
constante de vitesse est relativement élekég - = 7x10 mol'.L.s") (Tang et Huang,
1996)

OH'+H"+e - H,O

Les électrons peuvent provenir de la demi-réaatiorydation du fer ferreux en fer ferrique :
Fe* - Fe* +e

Il s’ensuit la réaction globale suivante :

Fe* +OH +H" - Fe* +H,0

Sachant que la constante de vitesse d’oxydatida giipart des substrats organiques par le
radical hydroxyle est de I'ordre de 400" mol*.L.s*, & des pH inférieurs a 2, les protons
pourraient inhiber la dégradation de ces substiatpar la consommation en radicaux par la
réaction précédente. En outre, les milieux trédescinhibent la complexation du fer ferrique,
en déplacant I'équilibre vers le fer ferrique lilak@ns la solution :

Fe* +H,0, o Fe(OOH)* +H"

Par conséquent, en milieu tres acide, la régépératii fer ferreux devient problématique.
Aussi est-il généralement établi que le pH optimdienla réaction de Fenton se situe aux
alentours de 2,5-3,8Kuo et Lo, 1999 ; Pignatello, 1992 ; Sedlak et vemg 1991a et 1991b)
Les expériences meneées confirment ces prédicti@witues. Par exemple, une étude sur la
dégradation des chlorobiphényles en solution agupasla réaction de Fenton photo-assistée
a montré qu'a pH 2, bien gu'il y ait une dégradatsatisfaisante des composés parents, une
grande quantité dintermédiaires était formée ebutliéde réaction et n'était dégradée
gu'ultérieurement. La dégradation optimale est wéea pH 3. A ce pH, peu d’'intermédiaires
sont formés et ils sont rapidement dégradés. A pHled composés parents et les
intermédiaires sont lentement dégrafl€so et Lo, 1999)

2.2.3.3. Choix des concentrations en réactifs

Une oxydation du substrat optimale peut étre olgesiula consommation des radicaux
hydroxyles par les réactifs eux-mémes, c’est-addingeroxyde d’hydrogéne et I'ion ferreux,
est limitée. Ceci implique que, ni le peroxyde difggéne, ni l'ion ferreux ne doivent étre

surdosés afin que la quantité maximale de radi¢aaxoxyles soit disponible pour, par la
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suite, oxyder les polluants organiques. D’autret,par rapport [HO,]o / [F€*]o doit étre

optimisé. En effet, en présence d’'un excés d'iei$ jpar rapport au peroxyde d’hydrogéne, il
peut y avoir un arrét rapide des réactions et des,ple fer(lll) généré en exces peut
s’hydrolyser et former des précipités. Par conéme, présence d'un exces de peroxyde
d’hydrogéne par rapport aux ions ferreux, I'oxydatchimique est favorisée en raison de la
régénération possible du fer ferreux. Tang et HUAB§6) ont montré que le rapport optimal
entre le peroxyde d'hydrogéne et 'ion ferreux mouthéoriquement étre exprimé comme ci-

dessous, indifferemment du substrat oxydé :

( H,O j — kFeZ*.OH'
2+
|Fe | opt kHZOZ.OH.

Pour une valeur déges+on de 4,3x18 mort.L.s® et de kiyzozon cOmprise entre 2 et
3,8x10 molt.L.s?, le rapport HO, sur ions ferreux optimal devrait varier entre 12#,5.

Un excés en peroxyde d’hydrogene par rapport & fe@reux semble donc nécessaire pour
mener a bien l'oxydation de substrats organiquesutéfois, si I'excés de peroxyde
d’hydrogéne devient trop important, celui-ci peldra devenir un consommateur important

de radicaux hydroxyles, selon les réactions ASX8 éi-dessous :

H,0,+O0OH" - HO, +H.,0 (A5)

OH" +OH" -~ H,0, (A13)

Par conséquent, un rapport,{Bs]o / [F€*]o de I'ordre de dix semble le plus judicieux en

théorie.

2.2.3.4. Choix du mode d’ajout des réactifs

En pratique, il est souvent préférable d’ajoutesdhution d’ions ferreux au milieu réactionnel
avant celle de peroxyde d’hydrogene. En effet, e¥sgnce de l'ion ferreux seul, aucune
oxydation des substrats ne peut avoir lieu alofsrmgprésence de peroxyde d’hydrogéne seul,
une faible mais non négligeable dégradation essiplesen raison du pouvoir oxydant de
H,O,. Toutefois, I'ajout de kD, doit se faire assez rapidement, sinon on peutrodsene
autooxydation partielle du fer(ll) en présence ggane dissous (réaction A21), qui conduit a
la formationin situde HO,, d’ou une initiation de la réaction de Fenton jldescomme nous
I'avons déja mentionné.

L’ajout de HO; se fait le plus souvent en une seule fois, en début de réaction. Mais il

peut étre avantageux dans certains cas de faistepls ajouts a des temps différents, ceci
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afin de limiter I'exces de peroxyde d’hydrogéne sinsolution, et donc la consommation en
radicaux hydroxyles qui pourrait en découler. Bl @&gssi possible de faire un ajout continu
dans le temps, en ajoutant lentement et prograesivke une petite quantité connue de
peroxyde d’hydrogéne & une solution contenant we®x'ions ferreux Fé et de substrat

sous agitation vigoureuse afin de minimiser lestiéas de compétitiofMWalling, 1975)

2.2.3.5. Choix de la température

La température agissant de maniere positive samktique des réactions, une température
suffisante est nécessaire pour que les réactiomsydition aient lieu. Ainsi, il a pu étre
montré qu’une température de +4°C inhibait la rmahigation du benzo[a]pyrenelley et

al., 1991) Celle-ci devient possible partiellement a +24Rar contre, 'augmentation de la
température (i.e. +40°C et +68°C) diminue le pontage de benzo[a]pyrene minéralisé, en
accord avec le fait que les réactions de minétaisasont exothermiques. Aussi, une
température proche de 'ambiante semble-t-ellelda pppropriée, ce qui pourrait d'ailleurs
justifier le fait que la plupart des études susystéme Fenton sont menées a température

ambiante.

2.2.3.6. Concentration en oxygéne dissous

En toute rigueur, il faudrait aussi tenir compte ldeprésence de I'oxygene moléculaire
dissous. En effet, la présence d’oxygene dissonduiba la formation de radicaux peroxyles
organiques ROD qui peuvent ensuite modifier de facon importdagevitesses d’oxydation
des composeés organiques et les vitesses de déatiompds HO,. Ainsi, Gallard (1998) a pu
montrer que les cinétiques d’oxydation du diurordetl’isoproturon étaient plus faibles en
présence d’oxygene dissous. A l'inverse, dans ioedeconditions (concentrations en réactifs
H,O, et Fe(ll) importantes et concentration initiale euobstrat organique faible), la
concentration en oxygene n’a aucune influence awinétique d’oxydation de I'atrazine ni
sur celle de décomposition du peroxyde d’hydrogene.

Cependant, I'étude du mécanisme réactionnel a #ante certaines réactions, notamment
celles mettant en jeu les radicaux Hét Q ~, produisent de I'oxygene moléculaire avec des
constantes de vitesse non négligeables (enftetl0d® molt.L.sY). Par conséquent, il est

difficile de travailler en absence totale d’oxygetigsous.
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2.2.4. Conclusions

Le systeme Fenton constitue un procédé d’oxydatuamcée séduisant de par sa simplicité de
mise en ceuvre. Les quelques travaux menés surdition des HAP semblent montrer une
efficacité certaine de ce procédé. Toutefois, lppait de ces études ayant été réalisées dans
des conditions particuliéres (ex : en solution gthigue), des expériences complémentaires
sont nécessaires afin de mieux appréhender l'efficadu systéme Fenton en solution
agueuse. C’est ce que nous nous sommes efforcésrdedans un premier temps, et les
résultats sont présentés dans la partie qui suit.

Compte tenu des mécanismes susceptibles de sdrprddns le milieu, nous avons choisi de
mettre en ceuvre le systéme Fenton dans les camglgigvantes : (1) acidification du milieu a
pH initial égal a 3, les conditions optimales de @tdnt entre 2,5 et 3,5; (2) présence de
sulfates (i.e. acidification a I'aide d’'acide sulfijue et ajout de sulfate de fer), ces anions
étant susceptibles d’'accélérer la cinétique deékction entre le fer(ll) et le peroxyde
d’hydrogéne en raison d’'une plus grande réactig@éFeSQ; (3) expériences menées a
'obscurité (pour éviter les réactions de photolysea température ambiante ; (4) ajout de
peroxyde d’hydrogéne en une seule fois au tempmspair la majorité des expériences.

Le systeme a été étudié, soit avec un léger excgermxyde d’hydrogéene (i.e. {820/
[Fe(lD]o = 2), soit en présence d'un exces plus importantiperoxyde d’hydrogéne (i.e.
[H2Oz]o / [Fe(ID]o = 10, rapport théoriguement optimal comme indiquécédemment,

d’apres les constantes de vitesse).

2.3. Matériel et méthodes

2.3.1. Généralités

Les caractéristiques des produits, réactifs etasds utilisés pour I'étude, ainsi que la
procédure de nettoyage des récipients et la prépardes différentes solutions communes

aux deux séries d’étudehapitres 2 et 3 figurent enannexe 1X

2.3.2. Mode opératoire

Toutes les expériences ont été menées a tempéaatbiante dans des erlenmeyers de 50 mL
en verre ou Téflon, bouchés et protégés de la henpar du papier aluminium, pour éviter

toute réaction de photolyse. Trois répétitionséiatréalisées pour chague expérience (a partir
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des écart-types déterminés expérimentalement,ntesvalles de confiance a 95% ont été

estimés). Par conséquent, chaque résultat est npEésecomme étant la
« valeurmoyennet ts/+/n »,t étant la variable de Studest;estimation de I'écart-type, et n

le nombre de répétitions (ex = 4,303 pour n = 3).

2.3.2.1. Sans réactif de Fenton

Dans une fiole jaugée en verre ou en Téflon de R5an verse quelques millilitres de la
solution appropriée (i.e. eau milli-Q acidifiée B B, eau acidifiée/méthanol 80/20 (v/v) ou
60/40 (v/v), eau acidifiee/éthanol 80/20 (v/v), eacidifiée/acétonitrile 80/20 (v/v), ou
solutions de surfactants & pH 3 (Brij-35 a°16u 5x10° mol.L!, SDS & 1,25 ou
3x10° mol.L™"). La préparation de ces différentes solutionsdésrite dans &nnexe IX
200 pL de chaque solution standard de HAP (flutveame, benzo[b]fluoranthéne et
benzo[a]pyréne) & 10 mg'Ldans l'acétonitrile sont ensuite ajoutés pour wmibteine
concentration finale de 80 pg‘lde chaque HAP. Puis, on compléte & 25 mL avecligisn
appropriée. Il est important de ne pas ajouteHIBB avant la solution car, en raison du faible
volume de standard ajouté, l'acétonitrile peut affwer et les HAP s’adsorber sur le
récipient.

La solution contenant les trois HAP est ensuitédexpent transvasée dans un erlenmeyer en
verre ou en Téflon recouvert de papier aluminiunbaiché. La solution est agitée a l'aide
d'un barreau magnétique tout au long de I'expégenidn aliquote (1 mL) du milieu
réactionnel est prélevé a différents temps (au seipt apres 45, 120 et 180 min). Il est
important de noter que, dans toutes les expérieteeanilieu réactionnel est préalablement
homogénéisé pendant 5 min avant le premier prélememonsidéré comme étant celui au
tempsty. Dans chaque aliquote prélevé, 250ul de méthamtl ajoutés pour stabiliser la
solution, et le milieu est neutralisé avec 20 puIN&®H & 0,05 mol.E avant I'analyse directe
en HPLC-FD. L'analyse est effectuée dans les dixutels suivant le préléevement, une
diminution significative de la fluorescence desathlons ayant été observée apres quelques
heures (imputable a I'adsorption partielle des HAIPles parois des récipients).

En fin d’expérience (i.e. au bout de 3 h de tenpsahtact), le milieu réactionnel est jeté, et
le récipient rincé par 25 mL d’acétonitrile. Lawidn organique est agitée pendant 2 h pour
désorber les HAP éventuellement adsorbés sur lesispdu récipient. Puis, un aliquote

(2 mL) de cette solution est prélevé et directenamalysé par HPLC-FD.
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2.3.2.2. Avec réactif de Fenton

Pour toutes les expériences en présence du rélackenton, les fioles jaugées de 25 mL et
les erlenmeyers de 50 mL utilisés sont en Téflmutds les expériences ont été réalisées a pH
3, de nombreuses études ayant montré que c’étphi leptimal de la réaction de Fenton, a

température ambiante, & I'obscurité, et & une cunmtion en HAP de 80 ug'L
2.3.2.2.1 Etude des cinétiques de dégradation

2.3.2.2.1.1Effet des concentrations initiales en réactif datea

En tout, cing expériences en présence de diffé&sentacentrations en ions ferreux et
peroxyde d’hydrogene ont été réalisées en solatipreuse.

Le milieux réactionnel est composé d'un mélange tdeis HAP & 80 pg.tt dans 25 mL
d’eau milli-Q préalablement acidifiée a pH 3. Ap&snin d’agitation, un volume approprié
d’'une solution mere de fer(ll) est ajouté pour abtene concentration finale en ions ferreux
de 1,0x10, 8,2x10°, 1,6x10* ou 3,1x10" mol.L™ . Puis, aprés 2 min d'agitation, 1 mL du
milieu réactionnel est prélevé (temigp avant I'ajout d’'un volume approprié d’'une solutio
meére de peroxyde d’hydrogéne pour obtenir une curation finale en KD, de 1,0x1d,
1,7x10% 3,2x10% 1,6x10° ou 3,1x1C mol.L™ . Dans tous les cas, le volume ajouté de fer(ll)
et de peroxyde d’hydrogene est supérieur a 20 pk poe meilleure répétabilité des résultats
mais inférieur a 100 pL (<1% du volume total dedéution) pour éviter I'effet de dilution.

Un aliquote (1 mL) du milieu réactionnel est préev différents temps (au temfgset aprés
45, 120 et 180 min). Dans chaque échantillon p&l&s0 pl de méthanol sont ajoutés pour
arréter la réaction de Fenton, le méthanol étamheqour étre un piege a radicaux. Le milieu
est ensuite neutralisé avec 20 pL de NaOH & 0,04 thavant analyse directe en HPLC-FD.
En paralléle, pour chaque temps étudié, I'adsampties HAP sur les parois du récipient est
estimée, en ringant le récipient par de I'acétdai{5 mL, agitation pendant 2 h). Puis, 2 mL
de solution sont prélevés et directement analyeéBlRLC-FD. Ceci permet, pour chaque
temps étudié, de déterminer la quantité de HARanéstn solution et celle adsorbée sur les
parois du récipient par rapport au tenyp®t par conséquent d’estimer le pourcentage el d

dégradation.
2.3.2.2.1.2En présence d’un co-solvant

En tout, quatre expériences ont été réalisées damsmilieux différents (mélange eau

acidifiée/méthanol 60/40 (v/v), eau acidifiée/éthlaB0/20 (v/v), ou solution de Brij-35 a
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10° mol.L* & pH 3) en présence de concentrations en ionguferet en peroxyde
d’hydrogéne identiques. Le mode opératoire estlaimia celui décrit précédemment. Le
milieu réactionnel est composé d’'un mélange dds tié&\P & 80 pg.l' dans 25 mL d'une
solution aqueuse en présence du co-solvant (mdthatbanol ou Brij-35). 1l est
préalablement agité pendant 3 min avant I'ajound/olume approprié d’'une solution mére
de fer(l) (concentration finale en ions ferreux Hgx10* mol.L'"). Puis, aprés 2 min
d’agitation, 1 mL du milieu réactionnel est préleftémpsty), avant I'ajout d’un volume
approprié d’'une solution mere de peroxyde d’hydnegéconcentration finale en,6, de
3,2x10* mol.L%). Il est important de prélever cet échantillon revBajout de HO,, pour
éviter toute dégradation des HAP, la génératiorradisaux hydroxyles étant tres rapide.

Des prélevements (1 mL) sont ensuite effectuésffareints temps (5, 10, 25, 45, 120 et
180 min dans la solution de Brij-35 & 1fhol.L* & pH 3 ; et 10, 30, 45, 120 et 180 min en
présence de 40% de méthanol ou 20% d’éthanol). Blzexgue échantillon prélevé, 250 ul de
méthanol sont ajoutés pour arréter la réactionegedn, et le milieu est neutralisé avec 20 puL
de NaOH & 0,05 mol:tavant I'analyse directe en HPLC-FD.

En présence d'un co-solvant, les échantillons getdtivement stables dans le temps.
Cependant, pour chaque temps étudié, 'adsorpesnHAP sur les parois du récipient a tout
de méme été estimée apres rincage par de 'ac@®R5 mL, agitation pendant 2 h). Puis,
2 mL de cette solution organique de ringcage soglepés et directement analysés en HPLC-
FD.

2.3.2.2.2 Etude des produits d’oxydation formés

2.3.2.2.2.1Mode opératoire

En raison des faibles concentrations en produdsydiation formés et de la faible sensibilité

de la méthode de détection utilisée (le détectevdrétant beaucoup moins sensible que le
détecteur de fluorescence), il n'est pas possilde sdivre la formation des produits

d’oxydation par prélevement de 1 mL du milieu ré&auiel suivi de I'analyse directe par

HPLC-DAD. Par conségquent, une étape de pré-corat@nir est nécessaire pour chaque
temps étudié. La méthode retenue pour concentsesdiutions est I'extraction sur phase
solide (SPE solid phase extractign

La composition du milieu réactionnel au tentpsgest déterminée selon le mode opératoire
suivant. Une solution de chaque HAP, ou d’'un méadgs trois HAP & 80 pgli est

préparée dans 25 mL d’eau milli-Q préalablemerdifiée a pH 3. Puis, un volume approprié
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d’'une solution mére de fer(ll) est ajouté apresil dagitation (concentration finale en ions
ferreux égale a 3,1xT0mol.L’Y). La solution est agitée pendant 2 min puis 5 raloéthanol
sont immédiatement ajoutés au milieu réactionndh eblution est agitée pendant au moins
10 min avant passage en SPE.

Pour le suivi de la formation des produits d’oxydiat le mode opératoire est le méme, sauf
gu’'apres addition du fer(ll) et agitation pendantni, un volume approprié d’'une solution
meére de peroxyde d’hydrogene est ajouté pour abter@ concentration finale en,®, de
3,1x10° mol.L'’ . Au bout d’un temps donné, 5 mL de méthanol sgmités pour arréter la
réaction de Fenton et la solution est agitée pdralamoins 10 min avant passage en SPE.
Pour I'application du réactif de Fenton a un mééadgs trois HAP dans I'eau acidifiée a pH
3, la formation des produits d’oxydation a été é&teachu temps,, et aprés 5, 15, 45, 120 et
180 min de réaction. Pour chaque temps, trois itép® ont été réalisées. Pour I'expérience
avec chaque HAP seul, la formation des produitxydiation a été étudiée au tempset
apres 5, 15, 45, 120 et 180 min de réaction pofindeanthéne, et apres 2, 5, 15 et 45 min de
réaction pour le benzo[a]pyréne.

2.3.2.2.2.2Etude préliminaire en extraction sur phase solide

Marcé et Borrull (2000), dans une synthése de®mifftes études réalisées sur I'extraction
des HAP par SPE, ont montré que de nombreux facteowvaient influencer I'efficacité
d’extraction, tels que la nature de la phase saategenue dans la cartouche SPE et sa masse,
le conditionnement de la cartouche SPE, les désdu conditionnement de la matrice, de
la percolation de I'échantillon et de I'étape dién, le séchage de la phase avant élution, la
nature du sovant d’élution, ainsi que la conceittnaties HAP et la présence d’'un solvant
organique ou d’un surfactant dans I'échantillon.

Dans des études préliminaires, nous avons estisnet@lements d’extraction des trois HAP
contenus dans un meélange eau acidifiée/éthanol080/2) par SPE, sous différentes
conditions. Le volume total de I'échantillon est2iEmL et la concentration initiale des trois
HAP dans les échantillons est de 90, 25 et 15 “hgdour le fluoranthéne, le
benzo[b]fluoranthene et le benzo[a]pyrene respegtiant. Les cartouches SPE utilisées sont
remplies de silice greffée;&(ENVI-18, Supelco, 0,5 g, 6 mL). Deux répétitiates chaque
expérience ont été réalisées.

Dans un premier temps, nous avons voulu étudiet'@éfune étape de séchage avant I'étape
d’élution sur les rendements de récupération de® Hane étude ayant montré une nette

amélioration des rendements d’extraction des HAfRsapéchage de la phase solidiss et
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al., 1996) Les principales étapes de l'extraction sur phsgkde sont présentées dans
I'annexe X Le support est tout d’abord conditionné avec 5 seLméthanol suivi de 5 mL
d’eau milli-Q a pH 3. Puis, I'échantillon est tré1® dans la cartouche. Aprés percolation de
I'échantillon, la phase solide est séchée pendanmnih (par aspiration sous vide) ou non.
Enfin, les HAP sont élués avec 4 x 4 mL d’acétdeittans des tubes différents.

La Figure 2.4 montre les rendements de récupération des troB BMec et sans I'étape de
séchage de la phase solide.

‘ @ 15 min séchage l Sans séchage ‘
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Figure 2.4 : Rendements de récupération (%) des ti® HAP contenus dans un mélange eau acidifié/
éthanol 80/20 (v/v) aprés extraction sur phase sdé (silice greffée Gg), avec et sans étape de séchage

(n=2; *écart-type).

On observe que les rendements de récupératiorsigmificativement plus élevés sans I'étape
de séchage. Nos résultats sont donc contrairegxaoteenus par Kiss et al. (1996). Ceci peut
étre da a la difféerence de solvant utilisé poulutién. En effet, dans nos expériences, nous
utilisons de l'acétonitrile qui est relativementlgie alors que dans I'étude de Kiss et al.
(1996), les solvants utilisés sont soit le tétrabfutane, soit le dichlorométhane qui sont
beaucoup plus apolaires. Par conséquent, il essijjesque des traces d'eau puissent
interférer lors de I'élution des HAP avec ces dsolvants.

Dans les deux cas et pour les trois HAP, les reedé&nde récupération ne sont pas
satisfaisants{ 80%). L’échantillon étant composé de 20% d’'éthanadst possible qu’une
partie des HAP ne soit pas retenue par I'adsortmastde la percolation de I'échantillon.
Nous avons donc récupéré I'échantillon percoléogfsri’avons extrait une deuxieme fois sur
une cartouche neuve. Aucune trace de HAP n’ay@ntiéiectée dans les derniers extraits, on

peut donc en conclure que les faibles rendementéalgération ne sont pas dus a des pertes
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de HAP lors de la percolation de I'échantillon maisbablement a une trop forte interaction
entre l'adsorbant et les HAP. En effet, le solvabélution utilisé, I'acétonitrile est
relativement polaire donc il est possible gu'ilpermette pas une élution efficace des HAP.
Nous avons donc par la suite étudié l'influence lalenature du solvant d’élution. Les
expériences sont réalisées sans séchage de |laqutidee

La Figure 2.5 présente les rendements de récupération obtenuslgm trois HAP apres
élution avec 4 x 4 mL d’acétonitrile, 2 x 4 mL d’amélange acétonitrile/tétrahydrofurane 1/1

(v/v) et 2 x 4 mL de tétrahydrofurane.
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Figure 2.5 : Rendements de récupération (%) des tr® HAP apres élution avec 4 x 4 mL d’acétonitrile2 x
4 mL d'un mélange acétonitrile/tétrahydrofurane 1/1(v/v) et 2 x 4 mL de tétrahydrofurane. (n=2 ; +écd-
type)

On observe une nette amélioration des rendementeeageération des trois HAP avec
'augmentation du pourcentage de tétrahydrofuraaresde solvant d’élution, en accord avec
d’autres étudegKootstra et al., 1995; Sun et al., 1998)’autre part, en présence de
tétrahydrofurane, le volume de solvant nécessaive @luer une plus grande quantité de HAP
est divisé par deux. Les meilleurs résultats soterus avec 100% de tétrahydrofurane (100,
94 et 83% de rendements de récupération du flungaet benzo[b]fluoranthéne et
benzo[a]pyréne respectivement contre seulemer@®Ba&t 58% avec I'acétonitrile pur avec un
volume deux fois plus éleve). Ces résultats comimthypothese que les HAP interagissent

fortement avec la phase solide greffag C
2.3.2.2.2.3Choix des conditions d’extraction sur phase solide

Le but de nos expériences est de concentrer lelsipsal’oxydation des HAP éventuellement

formés en solution pour pouvoir les détecter pat EBHDAD, nous avons par la suite choisi
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comme phase solide un copolymeére styrene-divingéea (PS-DVB) (Bond Elut PPL, 0,2 g,
3 mL, Varian). Cette phase est préférée a la sjieffée Gg car elle conduit a une rétention
plus importante des composés aromatiques (graes @ntéractions de type électrams Par
conséquent, les produits d'oxydation éventuellemérmés par clivage des cycles
aromatiques, tels que les dérivés de I'acide beepidevraient étre retenus davantage.
D’autre part, en raison de la large gamme de példes composés a éluer, nous avons choisi
un mélange méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/miroe solvant d’élution.

La cartouche est conditionnée avec 2 x 2,5 mL diu#lange méthanol/tétrahydrofurane
50/50 (v/v), suivi de 2 x 2,5 mL de méthanol etiemfe 2 x 2,5 mL d’eau milli-Q acidifiée a
pH 3 (débit < 1 mL.mif). De plus, la phase est mise en contact avec lange
méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/v) pendant 3 enintout début de conditionnement. On
fait ensuite percoler tout I'échantillon aqueuxravers la cartouche (débit ~ 1 mL.m)n
Aucune étape de séchage de la cartouche n'eg@éaompte tenu des résultats de nos essais
sur silice Gs. Le solvant d’élution est donc ensuite immédiateimegoute, en le laissant
imprégner statiquement la phase solide pendantrBawént élution. L’élution est réalisée
avec 5 x 1 mL d'un mélange méthanol/tétrahydrofar&/50 (v/v), et les extraits sont
récupérés séparément dans cing tubes, avant diéhgsés par HPLC-DAD.

Les échantillons issus des expériences avec lgifrédacFenton sont des solutions agueuses
acides qui contiennent 16,7% de méthanol (le voltoted étant de 30 mL). Par conséquent,
nous avons réalisé la pré-concentration par SPHesiechantillons préparés dans ce milieu.
Pour un mélange des trois HAP & 80 |ig.bn récupére 99,6% du fluoranthéne, 72,7% du
benzo[b]fluoranthene et 70,7% du benzo[a]pyréne avee bonne répétabilité (RSDs<5%).
Pour les HAP étudiés individuellement, on récupegspectivement 94,5 et 69,6% du
fluoranthéne et du benzo[a]pyréne avec une borpétabilité (RSDs<5%). La procédure de
concentration élaborée est donc satisfaisante g@pdraire des composés trés apolaires comme
les trois HAP étudiés d’'une matrice aqueuse contel, 7% de méthanol.

Parallelement, I'analyse directe par HPLC-DAD dét foduits d’oxydation possibles des
HAP a été effectuée (le 1,2,3,4-tétrahydroxyfluthane, la 9,10-anthraquinone, la 9,10-
phénanthrénequinone, la 9-fluorénone, I'anhydrid@-nbphtalique, la benzoquinone,
'hydroquinone et l'acide benzoique), a difféerentesncentrations dans un mélange
méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/v). Les spedifésde chacun de ces composés ont donc
pu étre déterminés, et comparés par la suite aeex des produits détectés dans les
échantillons traités par le réactif de Fenton ee dwne identification des produits formés.

Dans les conditions de SPE précédentes, on récugésedu tétrahydroxyfluoranthene seul
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(Co=80 pg.LY), qui est parmi les produits disponibles celui gl@ masse moléculaire la plus

élevée.
2.3.3. Méthodes d’analyse

La chromatographie liquide haute performance (HPI@h performance liquid
chromatography en phase inverse a été utilisée pour séparerdiféérents composeés
d’intérét, couplée a trois modes de détection dhffés, choisis en fonction de leur sensibilité
et des objectifs recherchés : le détecteur de dhomnce (FDfluorescence detectprle
détecteur UV a barrette de diodes (DAlidde-array detectgret le spectrométre de masse
(MS mass spectrometerNous n’'avons pas effectué d’analyses par coepthgomatographie
en phase gazeuse — spectrométrie de masse (GCavi@he étape de dérivation aurait été
nécessaire pour les produits d’oxydation en radera présence de groupements polaires
dans les molécules, ce qui aurait été délicat cenghu des trés faibles concentrations
(<1 mg.L') attendues dans nos échantillons aprés applicatioméactif de Fenton aux
solutions aqueuses de HAP (une étape de dérivatant toujours susceptible de conduire a
des pertes et/ou contaminations).

La détection par fluorescence est utilisée pountifier les HAP en raison de sa trés grande
sensibilité. De plus, elle est trés spécifique,conple de longueurs d’onde d’excitation et
d’émission étant défini pour chaque molécule. Fllermet donc une simplification du
chromatogramme, en s’affranchissant de la déteatienmolécules interférentes qui ne
fluorescent pas.

Le détecteur UV a barrette de diodes permet d'aféec des mesures d’absorbance
simultanées sur une large gamme de longueurs d’dhgermet ainsi d’obtenir les spectres
d’absorption caractéristiques pour chagque moléatleonstitue donc par la-méme un outil
d’identification. Pour cette raison, nous avonsvisua formation de certains produits
d’oxydation par HPLC-DAD (sous réserve que ceurgisoient pas trop polaires, une étape
de pré-concentration par SPE sur une phase PS-[pdRiee étant réalisée avant I'analyse).
Cependant, cette technique de détection étant bepunoins sensible que la fluorescence,
elle aura dans notre étude un intérét avant toalitgtif, la quantification étant parfois
impossible compte tenu des faibles concentratians ¢es échantillons.

Enfin, nous avons réalisé quelques analyses paplagel HPLC-MS, avec une source
d’ionisation chimique a pression atmosphériqgue (AREMospheric pressure chemical
ionisation).

101



Les caractéristigues des appareillages utilisési ajoe les programmes d’analyse et la
méthode de quantification sont présentésaenexe Xl La séparation des composés a été
réalisée sur silice greffée£a I'aide d’un gradient d’élution.

2.4. Résultats et discussion

La concentration initiale en HAP a été choisiearaht compte des concentrations initiales en
HAP contenus dans les échantillons de boue d’Ashért des conditions expérimentales
retenues. Ainsi, la concentration en HAP dans laebearie de 0,3 & 1,2 mg:kdvS, et les
expériences ont été menées avec un rapport volenssldtion (mL)/masse de boue (g) de
10. Par conséquent, en prenant une concentratiyenne en HAP de 0,8 mgkgvs, la
concentration attendue pour chaque HAP dans laisolaqueuse est de 80 pg,Ldans
'hypothése ou la désorption des HAP de la boueaate. L'un de nos objectifs étant de
trouver des conditions favorisant cette désorpfian favorisant la solubilisation des HAP
dans la solution), nous avons choisi cette conagair dans nos solutions, bien qu’elle soit
supérieure a la solubilité du benzo[b]fluorantheéhdenzo[a]pyréne. Toutes les expériences
ont donc été menées avec une concentration ind&@@0 pg.L* pour chaque HAP. Les trois
HAP sont introduits a la méme concentration ingtieé qui permettra par la suite de faire une
étude comparative de leurs vitesses de dégradation.

L’adsorption des HAP sur les parois des récipipatsdant le stockage de solutions aqueuses,
responsable des pertes en polluants, étant un ptadmobien connu, nous avons étudié dans
un premier temps la stabilité des trois HAP entsmhs aqueuses avant d’appliquer le réactif

de Fenton a ces solutions.

2.4.1. Etudes sur la stabilité des trois HAP en sol  utions agueuses

Les HAP étant fortement hydrophobes, leur soludtii et leur maintien en solution aqueuse
posent un certain nombre de problémes. Aussi, dixae et la précision des résultats
peuvent-elles étre tres affectées par un certaimbn® de facteurs incluant le temps
d’équilibrage incomplet des hydrocarbures avec ileemaqueux, la dispersion plutot que la
réelle dissolution des hydrocarbures, ou encor@éetes dues a I'adsorption des HAP de la
solution sur les parois des récipients. L’'ampleail’ddsorption est variable et fonction de la
maniére dont les solutions ont été préparées. tiaandu récipient utilisé joue également un

réle trées important. En effet, de nombreuses études montré que les composeés
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hydrophobes, tels les HAP, ont une forte affinibéiple verre et le Téflon. Pour cette raison,
nous avons tout particulierement étudié I'effetads deux matériaux sur I'adsorption des
HAP.

2.4.1.1. Effet de la nature du matériau utilisé

Des expériences ont été réalisées sans réactiedmr-pour étudier le comportement des
HAP en solution aqueuse. Nous avons étudié, dangremier temps, la stabilité d'un
mélange des trois HAP dans I'eau pure a pH 3 sguati@n, dans des récipients en verre. La
Figure 2.6a montre une nette et rapide disparition du benzh{bjanthéne et du
benzo[a]pyréne dans le temps. Apres 3 h de corgaestron 80% de ces deux HAP ont
disparu. En revanche, aucune disparition signifieadu fluoranthene n’est observée. May et
Wasik (1978) ont obtenu des résultats similainssomt étudié les propriétés d’adsorption du
benzo[a]pyréne sur des récipients en verre et bs¢rwé, dans des solutions statiques, une
perte rapide en benzo[a]pyrene due a I'adsorptmreddernier sur la surface en verre (53%
de pertes aprés 1 h de contact), le fait d’agé@srsolutions ne réduisant que trés faiblement
les pertes. Dans notre étude, apres 1 h d’agitatioviron 40% du benzo[a]pyréne initial ont
disparu. D’autres études ont mis en évidence l'qudem des HAP sur des surfaces en verre.
Notamment, Ogan et al. (1978) ont observé qu’urpdelslemes majeurs rencontrés lors de la
concentration et de la détermination de traces A® ldans des échantillons aqueux était
'adsorption des HAP sur les surfaces en verrenanétal. Les effets de I'adsorption sur les
surfaces ont pu étre directement démontrés, lgeepics chromatographiques obtenus apres
injection de solutions de HAP décroissant avece'@gs solutions. La silanisation de la
verrerie avec du diméthyldichlorosilane réduit ddésmblement cet effet. Plus récemment,
Sicilia et al. (1999) ont observé une diminutiorogressive de la concentration en HAP
(Co=2 pg.L'") dans le temps quand la solution aqueuse purepaservée dans des récipients
en verre. Aprés 4 jours de temps de contact, 2093086t du fluoranthéne et du
benzo[a]pyréne respectivement sont adsorbés syraless. Crosby et al. (1981) ont obtenu
des résultats similaires puisque dans une eaadiliiopée aprés 3 jours de contact avec un
récipient en verre, ils ont récupérés 69% du flnthvéne initial ([Flaj = 50 ng.LY), 75% du
benzo[b]fluoranthéne ([BbF]= 1 ng.L') et 81% du benzo[a]pyréne ([BaR} 10 ng.L?).
Dans ces deux études ou les concentrations istiade benzo[a]pyrene et du
benzo[b]fluoranthéne sont inférieures a leur sdikébilans I'eau, I'adsorption des deux HAP

observée est plus lente et plus faible que celéemi@e dans nos expériences. En effet, nous
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travaillons avec des concentrations initiales enzbg]pyréne et en benzo[b]fluoranthéne
largement supérieures a leur solubilité dans I{eaai afin de mettre en évidence I'effet d’un
co-solvant sur leur solubilisation comme indiquég@demment).

Nous avons également réalisé des expeériences damnsedipients en polypropyléne. Les
résultats obtenus ont montré une disparition tadeke trois HAP au bout de 2 h de contact.
Ceci est tout a fait cohérent avec les résultatSaeia Pinto et al. (1994), qui ont également
observé une disparition totale du fluorantheneuebehzo[a]pyréne aprés 2 h de contact avec

un récipient en polyéthylene.
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Figure 2.6 : Suivi de la disparition moyenne des @is HAP ([HAP],=80 ug.L") en solution aqueuse pH

3 (n=3, IC & 95%) : (a) dans un récipient en verr¢b) dans un récipient en Téflon.

Nous avons donc, par la suite, testé Il'utilisatam récipients en Téflon, une étude ayant
montré une nette diminution de la disparition dazmg¢b]fluoranthéne dans ce matériau par
rapport au verre et au polyéthylefi@pez Garcia et al., 1992Nos expériences confirment
ce résultat. En effet, dans le récipient en Téflibry a 40% et 50% de disparition du
benzo[a]pyréne et du benzo[b]fluoranthéne respeatent aprés 3 h de contadigure
2.6b), contre 80% environ dans le récipient en veFgure 2.6g. Aucune disparition
significative du fluoranthene n’est observée.

On peut remarquer que la disparition des trois HAR une loi de vitesse du premier ordre.
En effet, on observe une corrélation linéaire deQl@, avec le tempsR¢ > 0,95) Figure
2.7). La disparition du benzo[b]fluoranthene et duzmda]pyréne est environ trois fois plus
rapide dans les récipients en verre que dans ageléfon.

Les récipients étant bouchés et entourés d’alummnla disparition des HAP en solution ne
peut étre due ni a leur volatilisation, ni a letomlyse. Elle résulte donc de leur adsorption
sur les parois du récipient. Pour confirmer cettgothése, nous avons déterminé la quantité

de HAP récupérés aprés rincage des parois du eétipt du barreau magnétique avec de
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I'acétonitrile. Le barreau magnétique est égalemiené car une étude a mis en évidence une
rétention significative des HAP, dont le benzo[agme, sur les barreaux magnétiques en
Téflon (Ackerman et Hurtubise, 2000)
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Figure 2.7 : Cinétiques de disparition des 3 HAP HAP],=80 pg.L?) dans le temps en solution aqueuse pH

3 — Comparaison verre/Téflon.

Les résultats obtenu&igure 2.8 confirment I'’hypothese que les pertes en HAP oliss
sont dues a leur adsorption sur les parois depieéits. Le rendement de récupération total
aprés 3 h de contact (HAP restants en solutionusgue HAP désorbés avec ¢HN) est
satisfaisantX90%).
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Figure 2.8 : Rendements de récupération (%) des 3AP ([HAP],=80 pg.L?) aprés 3 h de temps de contact

en solution aqueuse pH 3 (n=3, IC & 95%) : (a) rguient en verre, (b) récipient en Téflon.
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Cependant, dans les deux cas (récipients en verea @ éflon), on observe une tres mauvaise
répétabilité des rendements de récupération des éfAsolution et des HAP adsorbés. Ceci
pourrait s’expliquer en partie par la présencealities de HAP en solution, et donc par des
solutions non homogenes. En effet, il convientaldigner le fait que nous avons prépare les
solutions aqueuses de HAP par dilution de solutimgses contenant les HAP initialement
dans l'acétonitrile. Par conséquent, il est tofaifipossible que des suspensions colloidales
ou microcristallines de HAP se soient formées thusmélange de la solution d’acétonitrile
contenant les HAP avec la phase aqueuse, ce phéeayant pu étre observé auparayant

et Lee, 2001 Johnson et Amy, 1995 ; Weinberger et Cline Lov&4)19.a quantité de
colloides ou microcristaux dépend directement dhydfophobie des composés (elle est
corrélée au coefficient de partage octanol-&gy) et de la concentration en HAP (elle
augmente avec celle-qjl.i et Lee, 2001 ; Li et Lee, 200@e plus, en dépit du fait que le
pourcentage de colloides formé diminue a de faibbesentrations en HAP, la formation de
colloides est tout de méme observée a des contiensréargement en dessous de la solubilité
du HAP dans l'ealiLi et Lee, 2001)Une fois formées dans I'eau, les traces de adslbie
HAP apparaissent relativement stables a températut@ante (25°C). Toutefois, la présence
de petites quantités d’électrolytes inorganiques @I, SQ*", NOs") peut fortement réduire
la stabilité des colloides. Nos résultats semblaontrer que les ions sulfates (80O
majoritairement & pH 3 car le pKa du couple H380,> est de 2) présents dans nos
solutions (I'acide sulfurique ayant été utilisé pauidifier les solutions a pH 3) ne permettent
pas de s’affranchir completement de la présenaesgeolloides.

Dans nos expériences, I'intensité des phénomemresarption des HAP dépend fortement de
leur structure et de leur solubilité dans l'eau. &fet, le fluoranthéne, qui est présent
initialement & une concentration trois fois infére a sa solubilité dans I'eau (i.e. 260 |ig.L
a 25°C), est trées faiblement adsorbé (<10% apréh 8e contact). Par contre, le
benzo[b]fluoranthene et le benzo[a]pyréne, qui goésents initialement a des concentrations
largement supérieures & leur solubilité dans I'éai 1,5 et 3,8 ug:L respectivement a
25°C), sont fortement adsorbés. De plus, I'adsomptiu benzo[b]fluoranthéne, moins soluble
dans 'eau et plus hydrophobe que le benzo[a]pyresteplus importante et environ deux fois
plus rapide que celle de ce dernigigire 2.7).

Il est intéressant de constater que les constatgesitesse d'adsorption des trois HAP
déterminées précédemment (i.e. pentes des drodek &igure 2.7) sont linéairement

corrélées R*>0,97) au logarithme du coefficient de partage mute@au (logKow) des HAP
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(Figure 2.9). Josefson et al. (1984) ont également trouveé hotee corrélation entre les
coefficients de partage octanol-eau et l'adsorptims HAP sur le Téflon. Le caractéere
hydrophobe est donc l'une des propriétés des HAfssant leur stabilité en solutions

agueuses.
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Figure 2.9 : Corrélation entre les constantes de td@sse d’adsorption observées en solution aqueuse |3H

(kags €t le logarithme du coefficient de partage octarieeau (logK,,) des HAP.

En conclusion, [l'utilisation de matériel en Téfloast conseillée car elle limite
significativement l'adsorption des HAP a hauts goidoléculaires. En effet, aprés 3 h de
contact, il y a deux fois moins d’adsorption du Zb]fluoranthene et du benzo[a]pyrene
dans le récipient en Téflon que dans celui en v&ae la suite nous avons donc réalisé toutes

nos expériences dans des récipients en Téflon.

2.4.1.2. Effet d’'un co-solvant

Afin d’éviter les problemes d’adsorption souveriagentrés lors de I'échantillonnage et de la
conservation de solutions aqueuses de HAP, il@&stgsaire de trouver un moyen d’accroitre
leur solubilité dans I'eau. Ceci est normalemerieob en ajoutant un solvant organique a la
solution aqueus@Ogan et al., 1978 ; Berrueta et al., 1991 ; Symen€rick, 1983 ; Crosby

et al.,, 1981 ; Lopez Garcia et al., 1992)ne attention croissante est également portée a
l'utilisation de surfactants pour solubiliser leAP (Berrueta et al., 1991 ; Pramauro et
Pelizzetti, 1988 ; Dorsey, 1987 ; Lopez Garcia let ¥992 ; Jafvert, 1991 ; Edwards et al.,
1991 ; Garcia Pinto et al., 1994par conséquent, nous avons étudié ces deux poigs
ameliorer la solubilité des HAP en solution aquelete minimiser les phénomenes

d’adsorption sur les parois des récipients.
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2.4.1.2.1 Effet de I'ajout d’'un solvant organique

Nous avons testé trois solvants organiques misciléeau et susceptibles d’améliorer la
solubilité des HAP : le méthanol, I'éthanol et Etonitrile. Le méthanol a été choisi car il a
souvent été utilisé dans la littérature comme dwasd pour minimiser I'adsorption des HAP
sur les parois des récipients. L'éthanol a égalérgen testé, afin de voir si son caractere
légérement moins polaire (de par sa chaine alkyls pongue) pouvait favoriser la
solubilisation des HAP. Enfin, I'acétonitrile a ététenu, car il présente une sélectivité
différente des alcools, puisque de par sa strucilineeut créer des interactions de type
électronsitdélocalisés avec les HAP.

Les résultats obtenus en I'absence et en présenceslco-solvants sont présentés dans la
Figure 2.1Q Il importe de préciser que, pour chaque ajoutatsolvant, I'effet de celui-ci sur

la fluorescence des HAP a été étudié en réalisamtgamme d’étalonnage dans le mélange
eau/co-solvant. Ainsi, la fluorescence n’est pasdifré® en présence d’éthanol ni de méthanol
(méme a 40% pour ce dernier). Par contre, I'ajoait20% d’acétonitrile conduit a une
augmentation de la fluorescence des trois HAP.Uamtification par étalonnage externe, avec

des solutions étalons préparées dans le mélangeoesnlvant, nous a permis de nous
affranchir de cet effet.
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Figure 2.10 : Effet de I'ajout d’un solvant organicue sur la stabilité des trois HAP ([HAP} = 80 ug.L") en

solutions aqueuses aprés 3 h de temps de contachdain récipient en Téflon (n=3, IC & 95%).

On peut constater que le méthanol rajouté a 20%éliare que trés légerement les résultats,
et ce d’'une maniere non significative compte tealadmauvaise répétabilité des expériences.
Ces résultats sont quelque peu décevants, puisqueasd études relatent 'effet positif de
'ajout de 20% de méthanol a la solution. Ainsinys et Crick (1983) ont montré que

'ajout de 20% (v/v) de méthanol permettait de temi’adsorption des HAP (fluoranthene et
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benzo[a]pyréne) sur les parois des récipientsdessétapes d’échantillonnage, de stockage et
d’extraction. Brouwer et al. (1994) ont quant a eois en évidence une nette augmentation
du rendement de récupération des HAP aprés une dmpré-concentration par extraction
sur phase solide de 10 mL d’eau de surface fiktédopée avec 25 pgilde chaque HAP en
présence de méthanol. Pour le fluoranthéne, ilsrgbat 100% de récupération en présence
de 25% de méthanol, contre seulement 21% sans nuétfour le benzo[b]fluoranthene et le
benzo[a]pyréne, le rendement de récupération pdisswiron 15% sans méthanol a 50%
environ avec 25% de méthanol. L'ajout de 25% deham@l a la solution aqueuse n’est donc
pas suffisant pour empécher I'adsorption des HARL#S poids moléculaires, du fait de leur
fort caractére hydrophobe et de leur trés faiblesiité dans I'eau. De méme, Ogan et al.
(1978) ont observé que I'ajout de 20% de méthdrieh qu’il améliore considérablement le
rendement de récupération des HAP, ne permet patieiddre des rendements de
récupération quantitatifs (i.e. 100%). Il est pbksigue les différences de résultats observées
soient imputables aux conditions expérimentalemkibas d’une étude a I'autre, en particulier
en ce qui concerne les concentrations en HAP. #naohe, nos essais montrent que I'ajout
de 40% de méthanol permet de solubiliser de manigmantitative les trois HAP, et
d’atteindre une répétabilité satisfaisante (RSDsk%3 peut donc émettre I’hypothese que la
présence de méthanol en quantité suffisante daesllgion permettrait de déstabiliser les
colloides éventuellement présents, et d’'assuresi aine meilleure homogénéisation de la
solution.

L’éthanol, de par sa plus longue chaine alkyle pkst efficace que le méthanol. Ainsi, 20%
d’éthanol rajoutés a la solution suffisent poueiatire une solubilisation quantitative des trois
HAP. A nouveau ce co-solvant permet d’obtenir ugp@tabilité acceptable (RSDs<5%), et la
méme hypothése que précédemment peut étre avaoroéeecexplication.

L’acétonitrile constitue également un co-solvanéliessant, avec une efficacité sensiblement
similaire a celle de I'éthanol en termes de rendemde solubilisation, mais avec toutefois

une répétabilité Iégérement moins bonne.
2.4.1.2.2 Effet de I'ajout d’'un surfactant

2.4.1.2.2.1Propriétés des surfactants

Les surfactants sont des molécules amphiphiles mpssédent une «téte » polaire
(hydrophile) et une « queue » apolaire (hydrophoBe)on la nature du groupement polaire,

on distingue les surfactants anioniques, catiorsigee non ioniques. En raison de leur
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caractére amphiphile, les molécules de surfactmsent se dissoudre dans I'eau sous forme
de monomeres, s’'adsorber a une interface, ou @tarporées avec d’autres molécules de
surfactants pour former une micelle. La concerdraou la gamme étroite de concentrations)
a partir de laguelle on observe la formation deefles est appelée la concentration micellaire
critigue (CMC). La CMC, qui dépend de facteurs tglse la nature du surfactant, la
température, la force ionique et la présence deedrale solvant organique ou méme de
composés organiques, est la concentration a laqoeitaines propriétés de la solution (telle
gue la tension de surface) présentent une varidtiaeque de leur valeur. Le nombre de
molécules de surfactants qui constitue une micsdteappelé le nombre d’agrégation. Les
micelles peuvent prendre une forme sphérique, sjdede ou en batonnets. Quand la partie
hydrophobe du surfactant est une chaine d’hydrocesh les micelles vont étre constituées
d’'une partie centrale hydrocarbonée avec des grepts polaires a la surface, qui servent a
maintenir la solubilité¢ dans l'eau. Les chaines rbgdrbonées de telles micelles sont
généralement considérées comme désordonnées,nsgbée la partie centrale hydrophobe
représente en réalité un faible volume d’hydrocarbliquide dans lequel des composés
hydrophobes pourront étre dissous. Aprés incorforatans les micelles, les cinétiques de
réaction ainsi que les équilibres chimiques et pespriétés des solutés peuvent étre
radicalement modifiés. Méme a des concentratioférigqures a la CMC, les surfactants
peuvent s’associer avec un nombre d’agrégationefgibur former des diméres, triméres, etc.
Par conséquent, en dessous de la CMC, une |léggmeeatation de la solubilité des HAP peut
étre observée majoritairement due au partage de®, H& particulier ceux les plus
hydrophobes, avec ces agrégatsom et al., 1995 ; LOpez Garcia et al., 1992quBver et
al., 1994) Cependant, il a été démontré qu’'une nette augtientde la solubilité des HAP
n’'est observée gqu'a des concentrations en surfastgerieures a la CMEdwards et al.,
1991)

L’efficacité d’'un surfactant donné pour solubilisem HAP particulier peut étre estimée en
déterminant le rapport de solubilisation molaire S®RImolar solubilization ratip et le
coefficient de partage micelle/ed{). La valeur du MSR correspond au nombre de mades d
HAP solubilisées sur le nombre de moles de sumiéstprésents sous forme de micelles
(Tiehm, 1994 ; Prak et Pritchard, 2002)ans une solution, on a la relatifEdwards et al.,
1991):

MSR= (S—|Ap,miceue - SiAP,CMC)/(Csu,—f - CMC)

avec  Siap.cmc: solubilité apparente du HAP dans la solution @MC (moI.L'l)
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Shapmicelle: SOlUDIlité apparente du HAP dans la solution & oancentration du surfactant supérieure a
la CMC (mol.L%)
Csurr: cOncentration du surfactant a laquélgp miceie €St €valuée (mol:b).

Le coefficient de partage micelle/el représente la distribution du soluté entre lesettgs

et la phase aqueuse. Il est égal au rapport dadéidn molaire de HAP solubilisés dans la
pseudo-phase micellair&{) sur la fraction molaire de HAP solubilisés daamps$eudo-phase
agueuseXy) (Edwards et al., 1994

La fraction molaire du HAP dans la pseudo-phaseeiaice peut étre calculée de la maniére
suivante(Edwards et al., 1991)

X = (S—IAP,miceIIe - SHAP,CMC)/(Csurf —CMC+ S,p micelle = S—IAP,CMC) = MSR/(1+ MSR)

La fraction molaire du HAP dans la pseudo-phaseasg peut étre estimée airisd{vards et
al., 199) :

xa = SﬂAP,CMC'\/eau

avec  Veq: Volume molaire de I'eau (i.e. 0,01805 L.mal 25°C).

Le coefficient de partage peut donc étre déterraipartir de la valeur du MSR expérimentale
selon I'équation ci-dessoEdwards et al., 1991)

K = 1 ( MSR)
K Veau'S—|AP,CMC 1+ MSR

Pour un surfactant non ionique donné, les valearlbgK,, semblent étre corrélées avec les
coefficients de partage octanol-eau des HAP (@kation linéaire avec loH,,) (Edwards et
al., 1991)

Un autre parameétre important qui décrit les prapsidohysiques des surfactants est la balance
hydrophile-lipophile (HLBhydrophile-lipophile balandequi est déterminée par le rapport
entre la partie hydrophile et la partie hydrophdieda molécule de surfactant. La valeur du
HLB d’un surfactant augmente donc avec son camttgdrophilgTiehm, 1994)

Le Tableau XIl.1 enannexe Xll présente la structure et les propriétés des darfacles
plus couramment étudiés, le dodécyl sulfate deusodiSDSsodium dodecyl sulfateun
surfactant anionique, et les surfactants non iasgle la famille des alkyléthoxylates (Brij-30
et Brij-35), des phénoléthoxylates (Triton X-10Q) sorbitanéthoxylates (Tween 80 et Tween
20). Ces surfactants sont présentés par ordresartdisles valeurs de HLB. Oableau XII.2

enannexe Xll présente les valeurs de MSR et de Kggpour quelques HAP en fonction du
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surfactant utilisé. Pour un HAP et un surfactamirdg les valeurs peuvent varier en fonction
des études probablement en raison de conditiorsoldéilisation différentes (concentration
initiale en HAP, HAP sous forme de cristaux ou bdisés dans un solvant organique). Dans
'ensemble, pour un HAP donné, les valeurs de M&ied.ogK, sont similaires en présence
de surfactants non ioniques. Il semblerait doncppe des surfactants non ioniques dont les
valeurs de HLB sont comprises entre 9,7 et 16,2afzcité de solubilisation soit la méme
pour un HAP donné. Ceci est en accord avec I'édeglBoonchan et al. (1998) dans laquelle
aucune corrélation n’a pu étre observée entreleuvau HLB des surfactants et la solubilité
apparente des HAP. Par contre le SDS, qui a un éleBe, donc qui est plus hydrophile, est
moins efficace pour solubiliser les HAP que lesfamtants non ioniques. Par ailleurs, la
valeur du coefficient de partage micelle/eau augmanec le caractere hydrophobe des HAP.
Par contre, la valeur de MSR diminue quand lagaibléculaire du HAP augmer(tedwards

et al.,, 1991 ; Klevens, 1950ar conséquent, parmi les HAP listés, le benpgfahe a la
valeur de LodK, la plus élevée (donc est le mieux solubilisé pdesiHAP dans l&ableau
XIl.2), et la valeur de MSR la plus faible car, ayantpaids moléculaire plus élevé, il y a
moins de molécules de benzo[a]pyrene qui peuveaétubilisées dans les micelles.

Pour notre étude, nous avons choisi d’étudierdteffu Brij-35 et du SDS car, au vu de leur
structure, ces deux surfactants sont moins susteptd’entrer par la suite en compétition
avec les HAP vis-a-vis des radicaux hydroxyles.

2.4.1.2.2.2Résultats

La Figure 2.11 montre I'effet de I'ajout d’'un surfactant non igoie (Brij-35) ou anionique
(SDS) sur la stabilité des trois HAP étudiés erutsmh aqueuse. Les concentrations en
surfactants sont inférieures ou proches (cas du)Sis la CMC. En effet, a des
concentrations supérieures a la CMC, les HAP pdug&me solubilisés a lintérieur des
micelles, ce qui peut empécher ultérieurementdaydation par le réactif de Fenton.

Les résultats montrent que la présence de Brij@3npt d’améliorer considérablement la
solubilité des HAP méme a une concentration 10gais faible que la CMC. En effet, pour
une concentration en Brij-35 de 5x1@nol.L*}, aucune adsorption du fluoranthéne sur les
parois du récipient n'est observée et moins de 1% benzo[b]fluoranthéne et du
benzo[a]pyréne sont adsorbés apres 3 h de temgunthect. Nos résultats sont en accord avec
ceux obtenus par Brouwer et al. (1994) mais enadésd avec ceux obtenus par Lopez
Garciaet al. (1992). En effet, Brouwer et al. (1994) ombntré que l'ajout de Brij-35 a

différentes concentrations (inférieures et supéeewa la CMC) permettait d’améliorer le
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rendement de récupération lors de la pré-concémrgiar extraction sur phase solide de
10 mL d’eau de surface filtrée et dopée avec 2% hgle chaque HAP. Notamment, le
rendement de récupération du benzo[b]fluoranthénduebenzo[a]pyrene est doublé a des
concentrations de Brij-35 inférieures & la CMC (51&° mol.LY). Ils ont attribué cette
augmentation de rendement de récupération a |bissation des HAP par le surfactant qui
empéche leur adsorption sur les surfaces. Paregdaipez Garciat al. (1992) n’observent
aucune amélioration de la solubilité du benzo[ljfinthéne §=50 pg.L*) en présence de
Brij-35 & 10° mol.L'™%. Leur étude montre qu’une concentration en Brijt85fois plus élevée
que la CMC (i.e. 18 mol.L'™Y) est nécessaire pour éliminer tout phénoméne drptsn et

atteindre la méme efficacité de solubilisation eq@&usolution aqueuse contenant 40%
d’acétonitrile.
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Figure 2.11 : Effet de I'ajout d’'un surfactant nonionique (Brij-35) ou anionique (SDS) sur la stabité des

trois HAP ([HAP] o = 80 pg.L%) en solutions aqueuses aprés 3 h de temps de cantdans un récipient en
Téflon (n=3, IC a 95%).

bY bY

Le SDS & des concentrations inférieures a sa CMfngie éégalement de minimiser
'adsorption des trois HAP étudiéBigure 2.11). Cependant, le SDS n’est pas aussi efficace
gue le Brij-35 puisqu’a une concentration prochesdeCMC, il reste 10% d’adsorption du
benzo[b]fluoranthene et plus de 20% du benzo[ajmiréCeci confirme les résultats des
études citées dans la partie ci-dessus. Par aijldugst important de noter que le SDS doit
étre éliminé avant I'analyse par HPLC et ce mérdesaconcentrations inférieures a la CMC,
ce qui n'est pas nécessaire avec le Brij-35.
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2.4.1.3. Conclusions

L’'ajout d'un co-solvant a la solution aqueuse pdrmaine part de réduire les phénomenes
d’adsorption en augmentant la solubilité des HAPd'autre part d’éliminer les colloides
présents. A cette fin, I'éthanol (20%), I'acétoihétr (20%) et le Brij-35 sont les plus

satisfaisants parmi les co-solvants testés.

2.4.2. Application du réactif de Fenton

Nous avons vu dans I'étude des mécanismes querdbraox parametres pouvaient influer
sur la vitesse et le rendement de dégradation,ldgsitl, la température, et les concentrations
initiales en substrats organiques, en ions fereguan peroxyde d’hydrogéne. Cependant, en
raison de la complexité des réactions mises efojsude I'application du réactif de Fenton,
nous n'avons étudié que l'influence des concemtnatiinitiales en réactifs. Les effets de
conditions expérimentales tels que le mode d’ajhuperoxyde d’hydrogéne ou I'oxydation
d’'un HAP seul ou dans le mélange des trois HAP,éatabordés. D’autre part, les études
préliminaires ayant mis en évidence une nette atisordes HAP sur les surfaces en solution
agueuse, nous avons également étudié I'effet geut'al’un co-solvant sur I'efficacité du
procédé Fenton. Enfin, les produits d’oxydatiomfés pouvant se révéler plus toxiques que

les HAP eux-mémes, nous avons suivi leur cinétatjapparition et tenté de les identifier.

2.4.2.1. Effet des concentrations initiales en réac tif de Fenton

Nous avons, dans un premier temps, étudié I'efést cbncentrations initiales en réactif de
Fenton sur le devenir d’'un mélange des trois HAP ag.L* dans une solution aqueuse & pH
3, apres 3 h de réaction. La solution d’ions fexraipH 3 est ajoutée avant celle de peroxyde
d’hydrogéne. En effet, en présence de I'ion ferreenl, aucune oxydation des substrats ne
peut avoir lieu alors gu’en présence de peroxydgdiogene seul, une faible mais non
négligeable dégradation est possible. Les deuxif®aont directement ajoutés au milieu
réactionnel en un seul ajout chacun.

Les conditions des différentes expériences menéeisrésumées dans Teableau 2.4 ci-
dessous. Dans tous les cas, les réactifs sontéaj@ut exces par rapport aux substrats. En
effet, nous avons fait varier le rapport {fg[ZHAP], entre 10 et 300, et nous avons choisi
un rapport [HO]o/[F€®]o égal & 2 ou 10 (i.e. faible excés ou excés plusoitant en
peroxyde d’hydrogéne).
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Tableau 2.4 : Concentrations initiales en ions fegux et en peroxyde d’hydrogéne, et valeurs des rapgs
[Fe”o/[ZHAP], et [H,0,]/[Fe*], dans les différentes expériences réalisées en s$iwn aqueuse a pH 3
(IHAP], = 80 ug.L'H)2

Expériences  [re™),  [M202o  [Fe"Io[ZHAPL  [H-0ulFe To
(molLly  (molL™)
1 1,0x10° 1,0x10" 10 10
2 82x10° 1,7x10 80
3 16x10° 32x10 155
4 1,6x10° 16x10° 155 10
5 31x10° 31x10° 300 10

&: la concentration initiale de 80 Hg-Lpour chaque HAP correspond & une concentratioraireolde

3,95 x 10’ mol.L* pour le fluoranthéne, et de 3,175 x“1@nol.L™* pour le benzo[b]fluoranthéne et le

benzo[a]pyréne, d’ol une concentration totaleatéten HAP de 1,03 x fomol.L™.

2.4.2.1.1 Estimation des rendements de dégradation

On peut distinguer deux groupes parmi les expéeemenées : celles pour lesquelles le
peroxyde d’hydrogéne est présent initialement egel@xcés ([HO.]o/[Fe*]o = 10), et celles
pour lesquelles les concentrations initiales eroygte d’hydrogene et en fer ferreux sont
comparables ([bD:]o/[F€*']o = 2).

2.4.2.1.1.1Expériences pour lesquelles J8] /[Fe?**]o = 10

Dans I'expérience n°1, nous avons ajouté le rédetiFenton de maniére a obtenir un rapport
[Fe*]o/[EHAP]o de 10 Tableau 2.9. Les résultats obtenuBigure 2.12 ne montrent qu’une
légere disparition du fluoranthéne (environ 14%Yyéap3 h de réaction, qui reste non
significative en raison de la trés mauvaise répibPar contre, une nette disparition du
benzo[b]fluoranthene (environ 80%) et du benzo[adpg (seulement 1% détecté en solution
en fin de réaction) est observée.

Cependant, I'étude sur la stabilité des HAP entspilaqueuse a pH 3 ayant mis en évidence
'adsorption des HAP sur les surfaces, il est nemies de s’assurer que la disparition des
HAP observée correspond bien a leur dégradationc&eséquent, nous avons déterminé la
guantité de HAP restant en solution aprés 3 h detioh par analyse directe en HPLC-FD
d’'un échantillon du milieu réactionnel, ainsi qaequantité de HAP adsorbés aprés rincage
des parois du récipient et du barreau magnétiqae de I'acétonitrile et analyse par HPLC-
FD. Ainsi, le rendement de dégradation est déte¥nan calculant la différence entre la

guantité en HAP initiale et ce qui reste en soluta ce qui est adsorbé.
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Figure 2.12 : Suivi de la disparition des trois HAPdans le temps en solution aqueuse a pH 3 apres
application du réactif de Fenton a des rapports [F&]¢/[EHAP], = 10 et [HO,]¢/[Fex]o = 10 — expérience
n°l (n =3, IC a 95%).

2 les expériences aux temps 120 et 180 min, somaie leur durée, n'ont été réalisées qu’en daiglin=2).
Conditions : [HAP} = 80 pg.L'; [F€']o = 1,0 x 10 mol.L; [H,0o = 1,0 x 10" mol.L™*; réaction &
l'obscurité.

La Figure 2.13 montre que, pour I'expérience n°l, la totale digjpe du benzo[a]pyréne
apres 3 h de réaction n’est pas seulement duedagsadation. En effet, seulement 60% du
benzo[a]pyréne sont dégradés, le reste étant asorbles surfaces. Par comparaison avec
I'expérience sans réactif de Fenton pour laqudlies @lu benzo[a]pyréne restent solubilisés
dans la solution aprés 3 h de contact, on peutt@métypothese que le réactif de Fenton
dans ces conditions ne permet de dégrader quenifadpyrene solubilisé, c’est-a-dire que
'adsorption du benzo[a]pyrene le rend inaccessabfexydation par les radicaux générés en
solution. Toutefois, il est étonnant de ne pas ofesed’effet de désorption, la baisse de la
concentration en benzo[a]pyrene dans la solutiamtéusceptible de déplacer I'équilibre
adsorption-désorption dans le sens de la désorgient-étre est-ce lié a une cinétique de
désorption trop lente.

Pour le fluoranthene et le benzo[b]fluoranthéney ldisparition dans I'expérience n°l est
uniquement due a leur adsorption sur les surfdes conditions ne permettent donc pas de
dégrader ces deux HAP, bien que le réactif de IRestit ajouté en exces par rapport aux
substrats. Ceci est d’autant plus étonnant queajarité du fluoranthéne est solubilisée. Pour
le benzo[b]fluoranthéne, son adsorption sur legasas est environ deux fois plus élevée
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apres application du réactif de Fenton que sand d ce dernierHigure 2.13, ce qui peut

inhiber son oxydation par les radicaux OH
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Figure 2.13 : Effet des concentrations initiales eméactif de Fenton sur le devenir des trois HAP en
solution aqueuse a pH 3 aprés 3 h de réaction : paentages de HAP en solution, adsorbés ou dégradés
(n =3, IC & 95%).Conditions : [HAP} = 80 ug.L'; 3 h de réaction & I'obscurité.
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On peut avancer comme explication, soit une momsne solubilité du composé lors de
I'ajout de sulfate de fer du fait d’'une augmentatite la force ionique, soit une diminution de
la quantité de colloides présents en solutionderBajout d’ions sulfates.

On constate que, pour les trois HAP, la répétébpibur I'expérience n°1 est améliorée par
comparaison aux résultats obtenus en I'absenceéai#ifrde Fenton dans la solution. Il est
possible que cela soit lié a une déstabilisation a#loides en HAP formés de par I'ajout
d’ions sulfates (le fer ferreux étant rajouté staigorme de sulfate de fer), ce phénomene
ayant déja été obseryiéi et Lee, 2001)

Dans I'expérience n°4, un large exces de fer ferpar rapport a la concentration initiale en
HAP a été ajouté en début de réaction, pour obtenirapport [F&]¢/[EHAP], de 155. En
effet, nous avons montré danspgartie 2.2 que, si aucun intermédiaire ne permettait la
régénération du fer ferreux, le rendement de dédgiad était limité par la concentration
initiale en fer(ll), sa régénération par la rédomsti du fer(lll) par le peroxyde d’hydrogene
étant tres lente. Dans ce cas, on observe uned#égna quasi-totale du benzo[a]pyréne, ce
qui semble montrer que dans I'expérience précedémtelégradation était limitée par la
concentration en fer ferreux dans le milieu. Eetefe fer, bien qu’il soit en excés par rapport
a la quantité de HAP initiaux, peut étre consomraé ges réactions de compétition, en
particulier la réaction avec les radicaux hydrogylermés. Normalement, en présence d’un
excés en peroxyde d’hydrogéne par rapport au ¥ei@l. [HO,]o/[Fe**]o > 0,5), la principale
réaction de compétition est la consommation deisaag hydroxyles par D, (réaction A5)
dont la constante de vitesse est de 2 a 3/8wi0’.L.s* entre pH 7 et 11. Cependant, I'ion
ferreux étant ajouté en large excés par rapportsabstrats ([F&]o/[EHAP]y = 155), il est
possible que les radicaux hydroxyles soient consésnpar le fer ferreux selon la réaction A8
dont la constante de vitesse est de 4,3xi1@™.L.s* & pH 3 (voipartie 2.2).

Une nette dégradation du fluoranthéne est obteane des conditions (i.e. plus de 40%). On
remarque également que la répétabilité des exmé&serst nettement améliorée. Ceci est
srement d0 a la déstabilisation des colloides AE En raison du large excés de sulfate de
fer(Il) ajouté dans la solution. En revanche, deusenzo[b]fluoranthéne, on n'observe pas de
dégradation significative, et ce composé resteotosj adsorbé en majeure partie sur les
parois du récipient.

Dans lI'expérience n°5, les concentrations initisaséactifs ont été quasiment doublées par
rapport & I'expérience n°4, puisque le rapporf g =HAP], est cette fois égal & 300. Dans

ces conditions, le benzo[a]pyrene est presqueetoit dégradé et on obtient plus de 50%
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d’'oxydation du fluoranthene. Cette expérience &isgpparaitre que ce qui limite la
dégradation du fluoranthéne est la concentratidtialie en ions ferreux. Par contre, le
benzo[b]fluoranthéne reste toujours réfractaireoate dégradation. On notera la nette
amélioration de la répétabilité dans la détermamatdu pourcentage des trois HAP en
solution, adsorbés et dégradés, probablement daef@rte concentration en ions sulfates

ajoutés comme contre-ions avec les ions ferreux.
2.4.2.1.1.2Expériences pour lesquelles JB] /[Fe?*] o = 2

Un fort exces de peroxyde d’hydrogéne par rappoffea étant susceptible de conduire a une
consommation importante des radicaux hydroxylesusn@avons réalisé deux types
d’expériences pour lesquelles les concentratioitisles en peroxyde d’hydrogene et fer sont
comparables. Tout d’'abord, dans I'expérience n®@jsnavons appliqué un exces de fer
ferreux tel que [FE]o/[EHAP], = 80 (Tableau 2.4, afin de générer un grand nombre de
radicaux hydroxyles en solution et ainsi peut-étgrader en partie le benzol[b]fluoranthéne,
réfractaire a la dégradation dans les conditiogsdatentes.

Dans ces conditions, plus de 90% du benzo[a]pysenedégradés, le reste étant adsorbé sur
les parois du récipienfigure 2.13. Par conséquent, on peut supposer qu’en préstace
large exces de réactif de Fenton, et notammentigmantant la concentration initiale en ions
ferreux, le benzo[a]pyréne est trés rapidementattget que sa vitesse d’oxydation devient
supérieure a sa vitesse d’adsorption. Seule urtdefaiégradation du fluoranthéne est
observée (environ 7%) mais cette valeur n'est pa@ifeative en raison de la mauvaise
répétabilité. Aucune dégradation du benzo[b]flutdrene n’est observée. Il est possible que
les radicaux hydroxyles générés en début de réasbeent rapidement consommeés par le
benzo[a]pyréne, ce qui limite la dégradation dasxdmutres HAP dans ce laps de temps. Par
ailleurs, il peut aussi y avoir compétition aves [@oduits d’oxydation du benzo[a]pyréne
formés. Il est donc possible que, dans cette expésj la quantité de radicaux Ofédrmés
soit insuffisante pour permettre la dégradationdis< HAP réfractaires.

Dans I'expérience n°3, nous avons gardé le mémporagH,Os]o/[Fe**]o par rapport &
I'expérience n°2 (i.e. égal & deux), mais nous avoaltiplié le rapport [Fé]o/[ZHAP], par
deux environ, soit [F&]o/[EHAP], = 155, afin de générer davantage de radicaux kyt#®
gue dans I'expérience précédente. Pour le benzofa]p, qui était déja presque totalement
oxydé dans les conditions précédentes, on n'obsanecen changement dans le rendement
d’oxydation aprés 3 h de réaction. Par contre, ngtte amélioration de la dégradation du

fluoranthéne est observée, le rendement d’oxydaitant quatre fois supérieur par rapport a
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'expérience avec deux fois moins de fer(ll). Ontema cependant de nouveau une trés
mauvaise répétabilité du rendement de dégradationr ge fluoranthene. Comme
précédemment, aucune dégradation du benzo[b]fltlekar n’est observée.

L’augmentation de la concentration initiale en fen gardant le méme rapport
[H20,]o/[F€*]o, permet donc d’améliorer significativement la a@étation du fluoranthéne. I
semblerait qu'un plus grand nombre de radicaux dwyes soit généré en solution, dont une
partie ne sera pas consommeée par le benzo[a]pgtées produits d’'oxydation formés, ce qui
permet d’améliorer la dégradation du fluoranthéBe. revanche, aucune dégradation du

benzo[b]fluoranthene n’est observée.
2.4.2.1.1.3Discussion

Plusieurs observations importantes sont a mentioanevu de tous ces résultats. Tout
d’abord, il est intéressant de constater que laadkagion des trois HAP par les radicaux ‘OH
est sélective dans nos conditions. En effet, lebfajpyrene est trés rapidement et facilement
dégradé par les radicaux hydroxyles (plus de 9086 des rapports [Fay/[ZHAP], = 80 et
[H205]o/[F€”]o = 2). Néanmoins, il n'est pas totalement dégradécuuénviron 5% du
benzo[a]pyréne restent adsorbés sur les paroicipient dans toutes les expériences. Il
apparait que le fluoranthéne réagit plus lentengemet le benzo[a]pyréne avec les radicaux
hydroxyles. En effet, dans le mélange, il faut uéstlarge excés en réactif de Fenton
([Fe*]o/[EHAP], = 300 et [HO,]o/[F€*]o = 10) pour dégrader 50% du fluoranthéne. Enfin,
dans nos conditions, aucune dégradation du berfeajtgnthéne n’a pu étre observée. Cette
différence de réactivité a déja été constatée pardt al. (2002) qui ont observé que, dans un
mélange de cing HAP & hauts poids moléculaires HlgAL50 mg.L%), et en présence de
60% d'éthanol, seulement 14,6% du benzo[b]fluoemthétaient dégradés apres 24 h de
réaction contre 99% pour le benzo[a]pyréne. Kediegl. (1991) ont quant a eux observé 98%
de dégradation du benzo[a]pyréne (dont 18% de milisétion) dans I'eau pure aprés 3 h de
réaction a pH 4 et a 24°C, en accord avec nostaégsuCependant, il est important de préciser
gue dans l'étude de Kelley et al. (1991), les catregions en réactifs de Fenton sont trés
élevées (i.e. [bDs]o=1,5 mol.L* et [F€"],=0,01 mol.L"), ce qui peut certainement expliquer
gu’ils parviennent a minéraliser partiellement énbo[a]pyréne.

Cette différence de réactivité est liee a la stmectméme du fluoranthéne et du
benzo[b]fluoranthene. En effet, ces deux HAP comiint un cycle a cing carbones et font
partie de la famille des HAP « non alternants ersafjue le benzo[a]pyréne, qui ne contient
gue des cycles benzéniques, est un HAP « altemadt les HAP « alternants » présentent
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des propriétés et une réactivité differente des HARON alternants fHarvey, 1996) Il
semblerait donc que les HAP « non alternants >ns@ikis réfractaires a I'oxydation par les
radicaux hydroxyles comme indiqué dangapitre 1. Les mécanismes mis en jeu peuvent
différer entre les HAP « alternants » et « nonra#ets », les radicaux hydroxyles réagissant
avec les premiers uniguement par un mécanisme itl@udforte stabilisation par résonance
du radical cyclohexadiényle), et avec les secoms par le méme mécanisme (mais la
stabilisation du radical est moins grande de pardsence du cycle a cing carbones), soit par
un meécanisme d’abstraction d’'un atome d’hydrogameus carbone saturé du cycle a cing
(Brubaker et Hites, 1998 outefois, dans le cas du fluoranthéne et du djéifiuoranthene,
I'absence de carbone saturé ne permet pas a cedse@canisme de se produire.

En fait, ceci est cohérent avec le caractéere élgliie des radicaux OHII est possible qu’en
raison de la présence du cycle a cing carbonesesuHAP « non alternants », la densité
électronique que confére la délocalisation destr@ies 1T soit moins importante, ce qui
défavorise I'attaque électrophile du radical hygtexpar rapport a une structure réguliére
comme dans le cas du benzo[a]pyréne. De plusdersattaque du radical par addition, la
stabilisation du radical cyclohexadiényle par résme est trés grande pour les HAP
« alternants » tels que le benzo[a]pyrene. Pareaile est plus faible pour les HAP « non
alternants », ce qui peut également expliquerrgins grande réactivité.

Par ailleurs, il est fort probable que la compétitevec le benzo[a]pyréne et ses produits
d’oxydation pour les OHinhibe la dégradation du fluoranthéne si les rmakchydroxyles ne
sont pas en quantité suffisante dans la solutienbénzo[b]fluoranthéne, qui semble encore
plus réfractaire a I'oxydation par les radicaux ‘Qfde le fluoranthéne, sera en compétition
avec le fluoranthene ainsi qu’avec les produitsxgdation du benzo[a]pyrene et du
fluoranthéne. D’autre part, I'adsorption de 80 &®9@e ce composé sur les parois du récipient
peut empécher son oxydation ultérieure. En efig|ques études ont montré que I'adsorption
de polluants inhibait leur dégradation par lesgadx hydroxylegSedlak et Andren, 1994)

On peut donc en conclure que, ce qui limite la aégtion des HAP réfractaires, est la
concentration en radicaux hydroxyles générés, dmmoncentration initiale en ions ferreux.
En effet, quel que soit le rapportfBb]o/[Fe€*']o, le rendement de dégradation du fluoranthéne
augmente quand le rapport fe/[ZHAP], augmente. Le réactif de Fenton étant ajouté en
une seule fois au milieu réactionnel, le fer fexrest rapidement oxydé en début de réaction
par le peroxyde d’hydrogene. Sa régénération pegdaction du fer ferrique par,B, étant

extrémement lente, par la suite il N’y a pas saffiment de radicaux hydroxyles générés pour
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oxyder les HAP réfractaires (en effet, bien quéel¢ll) et H,O, soient en exces par rapport
aux HAP, tous les radicaux générés ne sont pasritdps pour réagir avec les HAP, certains
d’entre eux étant consommés également par desadsde compétition comme nous I'avons
indiqué dans lgpartie 2.2). Cependant, bien que nos expériences aient mqued’espece
limitante était le fer(ll), si on compare les expéces n°3 et 4 (les rapports fHe/[ZHAP]o
étant identiques et égaux a 155), on observe umdiaation significative du rendement de
dégradation du fluoranthéne pour I'expérience i effet, dans I'expérience n°3, pour des
concentrations comparables enQd et en F&, 30% du fluoranthéne sont dégradés. En
présence de 5 fois plus de®3 (expérience n°4), on observe plus de 40% de déagoaddu
fluoranthéne. Par conséquent, il serait intéresséappliquer le réactif de Fenton a des
concentrations beaucoup plus élevées que cellesta dans nos expériences, Kelley et al.
(1991) ayant mis en évidence une nette dégraddtidmenzo[b]fluoranthéne en présence de
1,5 mol.L* de HO, et 0,01 mol.L* d’ion ferreux. Cependant, en raison de la préaijoib des
hydroxydes de fer(lll), I'analyse directe du milieéactionnel par HPLC-FD est proscrite.
Une telle expérience nécessiterait donc une étappudfication par extraction sur phase
solide, une simple filtration du milieu réactionreglueux risquant d’entrainer des pertes en

HAP dues a leur adsorption sur les particules sétague.

2.4.2.1.2 Etude des cinétiques de dégradation

Dans I'étude des mécanismes d’oxydatipar{ie 2.2), nous avons montré que la cinétique
d’'oxydation d’'un substrat organique par le réadif Fenton en exces suivait une loi du
pseudo-premier ordre et pouvait étre exprimée’ggquation suivante :

Ln(EJ = —Kgppt
C0

Nous avons donc tracé les cinétiques d’oxydatiobehrzo[a]pyrene et du fluoranthene selon
'équation ci-dessus et nous avons déterminé exértialement leur constante de vitesse
d’oxydation kexp. Ainsi, les temps de demi-vie de ces deux HAP mnttre estimés selon
I'équation ci-dessous (i.e. cinétique d’ordre 1) :
b, = In2

Kexp
L’évolution de la valeur de la constante cinétiqamparente d'ordre 1 en fonction de la

concentration initiale en réactifs est présentées deilableau 2.5 Les résultats montrent que
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les cinétiques d’oxydation du benzo[a]pyréne efldaranthéne tendent a suivre une loi de

vitesse du pseudo-premier ordre dans tous ledReas{,94), en accord avec la théorie.

Tableau 2.5: Constantes de vitesse d'oxydation etemps de demi-vie du fluoranthéne et du

benzo[a]pyréne en fonction des concentrations indles en réactif de Fentoh

Expériences [F&'|/[EHAPl, [H:0o[F€ o HAP  Temps (min) ke (min®)  R*  tap(min)
1 10 10 Fla - - - -

BaP 0-45 0,017 0991 415

2 80 2 Fla 0-10 0,020 0997 348
BaP 0-10 0,138 0,976 5,0

10-45 0,047 0,984 -

3 155 2 Fla 0-10 0,039 0996 18,0
10-180 0,001 0,948 -

BaP 0-2 0,422 1,000 16

245 0,052 0,992 -

4 155 10 Fla 0-2 0,150 1,000 4,6
2-180 0,002 0,970 -

BaP 0-1 0,648 1,000 1,1
1-45 0,070 0,994 -

5 300 10 Fla 0-10 0,051 0984 137
10-180 0,003 0,947 -

BaP 0-45 0,088 0,951 7,9

2. Les constante de viteskg,, et les temps de demi-vig, correspondent réellement a l'oxydation des HAP
puisque I'adsorption des HAP a été déterminée guehéemps.

Comme précédemment, nous allons dans un premigrstemcuter les résultats obtenus en
présence d'un excés de peroxyde dhydrogéne paporapau fer ferreux (i.e.
[H,05]o/[FE€®lo = 10), puis nous commenterons les expériencesisééal avec des

concentrations comparables es(t et ion ferreux (i.e. [bD2]o/[F€*]o = 2).
2.4.2.1.2.1Expériences pour lesquelles J8] /[Fe?**]o = 10

La Figure 2.14montre le suivi de la dégradation du benzo[a]pgréndu fluoranthéne dans
le temps pour les expériences n°1, 4 et 5.

Dans I'expérience n°1, pour laquelle {He/[ZHAP], = 10, on observe une oxydation lente du
benzo[a]pyréne pendant les 45 premiéres minutes @ave constante de vitesse du pseudo-
premier ordre estimée & 0,017 mifR? > 0,99), le temps de demi-vie étant relativemeny)
environ 40 min Tableau 2.5. Aprés 45 min, aucune dégradation supplémentdire
benzo[a]pyréne n’est observée. Ceci peut étre Hadaorption du benzo[a]pyréne sur les
parois du récipient. L&igure 2.15montre les cinétiques d’adsorption du benzo[ajpyret

benzo[b]fluoranthene pour I'expérience n°l. On obseque la constante de vitesse
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d’adsorption du benzo[a]pyréné.ds = 0,031 mift) est environ deux fois supérieure a la
constante de vitesse d’oxydation estimEableau 2.5 dans ce laps de temps. Ceci explique
gue le pourcentage de benzo[a]pyréne adsorbé eerme ou en I'absence du réactif de
Fenton soit le méme (i.e. 40%). Il est donc fodhable que I'adsorption du benzo[a]pyréne
empéche son oxydation par les radicaux hydroxyles.notera que la constante de vitesse
d’adsorption du benzo[b]fluoranthéne est supériele celle du benzo[a]pyréne
(kags = 0,041 mifl et kygs = 0,031 mift respectivement), en accord avec le caractére

hydrophobe plus prononcé pour le benzol[b]fluoramehé

1,0 W 1,0 |
(a) —&— [Fe?]/[ZHAP],=10 | (b) —B [Fe?J/[ZHAP],=155
08 | - 7[F?2+1707/[727H/-A\I?]AO:155 081 A [Fe*]/[EHAP] =300
[Fe*]/[ZHAP] =300 - *
06 1 061 4
¢4 S K-
O 1) L1
0,4 [\ 0,4 T
I |
0,2 0,2
0,0 T T T 0,0 T T T
0 50 100 150 200 0 50 100 150 200
Temps (min) Temps (min)

Figure 2.14 : Cinétiques de dégradation en solutioaqueuse a pH 3 en présence d’'un excés de peroxyde
d’hydrogéne par rapport au fer ferreux ([H.0,]¢/[Fe*]o = 10) a différents rapports [Fé']o/[ZHAP], (égal &
10, expérience n°l; égal a 155, expérience n°4gaé a 300, expérience n°5) (n=3, IC a 95%)(a)
benzo[a]pyréne (b) fluoranthéne. Conditions : [HAP} = 80 pg.L*; Expérience n°1: [Fd, = 1,0 x 10°
mol.L™" et [H0,]o = 1,0 x 10" mol.L™; Expérience n°4 : [F&, = 1,6 x 10 mol.L™* et [H,0,]o = 1,6 x 1C°
mol.L™; Expérience n°5 : [Fd, = 3,1 x 10" mol.L™ et [H,04]o = 3,1 x 10° mol.L'™*; réaction & I'obscurité.

L'ajout d’'ions ferreux & un rapport [Fé/[ZHAP], = 155 (expérience n°4) augmente
considérablement la vitesse d’oxydation du benpyféhe. En effet, son temps de demi-vie
passe de 41,5 min (expérience n°l) a 1,1 min, etolastante de vitesse initiale est
relativement élevéek,=0,648 mift). Par la suite, la constante de vitesse est @ivisé 9
(Kexp =0,070 mift) mais elle reste supérieure & celle observée ldaqeérience n°1 Tableau
2.5. En effet, en présence de ces concentrationg&degn réactifs, une grande quantité de
radicaux hydroxyles est générée dans la premiérautmide la réaction et ceux-ci vont
pouvoir rapidement oxyder le benzo[a]pyrene puismpiei-ci est le HAP le plus réactif parmi
ceux étudiés. Puis la dégradation du benzo[a]pyeshealentie en raison de la compétition
avec ses sous-produits d’oxydation et le fluoramthéa presque totalité du benzo[a]pyréene
est dégradée au bout de 45 min de réaction. Leopspgrene restant (<5%) ne peut étre
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oxydé car il est adsorbé sur les parois du rédipienfluoranthéne est quant a lui rapidement
dégradé en début de réaction avec une constantigedse initiale de 0,150 minsoit 4 fois

plus faible que celle du benzo[a]pyréne. Par léeswin observe un net ralentissement de la
vitesse de dégradation du fluoranthene apres enfirain de réaction, la constante de vitesse

étant extrémement faibl&s, =0,002 mint) (Figure 2.14).

05
BaP mBbF \
0,0
)
05 -
o
Q
g 10
c
-
15 -
BbF : 10-45 : y = 0,041x - 2,137 R 2=0,992
20 45-180 :y =0,003x - 0,464 R’=0,982
25

Temps (min)
Figure 2.15 : Cinétiques d’adsorption du benzo[a]pséne et du benzo[b]fluoranthéne en solution aqueuse
pH 3 aprés ajout du réactif de Fenton a des rappost [F€']¢/[EHAP], = 10 et [HO,]y/[Fe*], = 10.
Conditions : [HAP} = 80 pg.I*; [F€'], = 1,0 x 1¢ mol.L™*; [H,0o = 1,0 x 10" mol.L*; réaction a

I'obscurité.

Ce profil de dégradation est tout a fait en aca@orec celui présenté dansgartie 2.2. En
effet, dans un premier temps, on observe la dégjoaddu fluoranthene par les radicaux
hydroxyles générés par le systtmé F&0,. Une fois tout le fer(ll) oxydé, on observe un
brusque ralentissement de la vitesse de dégradajgindevient quasiment nulle, et la
dégradation du HAP dépend alors, d’'une part deédgmération du fer(ll) par réduction du
fer(lll) par le peroxyde d’hydrogéne, et d'autrertpale I'aptitude des intermédiaires
réactionnels formés a régénérer I'ion ferreux.

Les profils de dégradation du benzo[a]pyréne etfldaranthéne pour I'expérience n°5
([Fe**]o/[EHAP], = 300) sont similaires & ceux observés pour I'éepée n°4. Cependant, les
constantes de vitesse d’oxydation initiales posrdeux HAP sont moins élevées. En effet,
elles sont 7,3 et 3 fois plus faibles respectivenpam rapport a I'expérience avec deux fois
moins de réactifs. Ceci est sirement di a la catigpéen début de réaction avec les réactifs
eux-mémes, qui diminue la vitesse d'oxydation @héti mais ne limite pas le rendement

d’oxydation. La dégradation du benzo[a]pyréne jigsa@a disparition totale (au bout de 45
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min de réaction) parait relativement linéaiRé=0,951). On observe une rapide dégradation
du fluoranthéne jusqu’a 10 min environ de réacti#e=0,051 mif') puis elle est
brusquement ralentikg,=0,003 mift). Comme précédemment, ce brusque changement est
probablement da au fait que la totalité du feréd} consommeée apres ce laps de temps et que
la dégradation est limitée par la lente régénémadio fer(Il) par le systeme fer(ll)4,, sans

omettre la compétition des sous-produits d’oxydafarmés.
2.4.2.1.2.2Expériences pour lesquelles JB] o/[Fe?*] o = 2

La Figure 2.16montre les cinétiques de dégradation du benzofefgyet du fluoranthéne en
présence de concentrations comparables en régiotifs[H,O]o/[Fe€**]o = 2) et pour des

rapports [F&]o/[ZHAP], de 80 (expérience n°2) et de 155 (expérience n°3).

1,0

@) —&— [Fe]/[ZHAP] =80
08 -m— [Fe*]/[EHAP],=155
o 0’6 o
Q Q
O O
0,4
0.2 0.21 —— [Fe?/[ZHAP] =80
—B— [Fe?| /[ZHAP],=155
0,0 T +T T . T + 0,0 T T T
0 50 100 150 200 0 50 100 150 200
Temps (min) Temps (min)

Figure 2.16 : Cinétiques de dégradation en solutiomqueuse a pH 3 en présence de concentrations
comparables en peroxyde d’hydrogéne et en ion ferm ([H.O.]¢/[Fe’]o = 2) & différents rapports
[Fe*"]o/[EHAP], (égal a 80, expérience n°2; égal a 155, expérienm°3) (n=3, IC a 95%) (a)
benzo[a]pyrene (b) fluoranthéne.

Conditions : [HAP} = 80 ug.L* ; Expérience n°2 : [Fd, = 8,2 x 10° mol.L™ et [H,0;]o = 1,7 x 10" mol.L*;
Expérience n°3 : [P, = 1,6 x 10 mol.L™* et [H,0;]o = 3,2 x 10" mol.L™*; réaction & I'obscurité.

Pour I'expérience n°2 ([F8y/[ZHAP], = 80), I'étude des constantes de vitesse d’'oxgdati
du benzo[a]pyrene montre que son oxydation estraggisle dans les dix premiéres minutes
(kexp = 0,138 mif) et plus lente ensuitégp = 0,047 mift). Le temps de demi-vie estimé est
relativement court : 5 min. Seule une faible dégtiath du fluoranthéne est observée (environ
7%, Figure 2.13 dans les dix premieres minutes avec une constdatevitesse de
0,020 mirt, soit sept fois inférieure & celle du benzo[a]pgrdTableau 2.5. Le temps de
demi-vie du fluoranthéne est théoriquement de 36 emviron. Mais, comme tres vite sa

vitesse de dégradation diminue considérablementerment 7% sont dégradés apres 3 h de
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réaction. On peut émettre I'hypothese qu’il n’'y as puffisamment de radicaux hydroxyles
générés en solution, et que la dégradation dudhibéne est inhibée par la compétition avec
le benzo[a]pyrene et les sous-produits d’oxydafbmmés.

Si on double le rapport [E&y/[ZHAP], (expérience n°3), le profil reste le méme maiplus
grand nombre de radicaux hydroxyles est généréwrdeébut de réaction et, par conséquent,
on observe une dégradation plus rapide du benzofajp pendant les deux premieres
minutes, la constante de vitesse d'oxydation étanitipliée par trois par rapport a
'expérience n°2 Kep = 0,422 miff). Puis la vitesse de dégradation diminue
(Kexp = 0,052 mift). On observe également une nette augmentatioa denistante de vitesse
d’oxydation du fluoranthene qui est multipliée pmeux dans les dix premiéres minutes
(kexp = 0,039 mift) avant de diminuer brusquemekdf = 0,001 mif).

2.4.2.1.2.3Conclusions

La dégradation des HAP par le réactif de Fentoh wue loi cinétique du pseudo-premier
ordre et elle se déroule en deux temps, en aca@a la théorie. Dans la premiére phase, on
observe une rapide dégradation des HAP (system » limitant). Elle est suivie d’'une
phase ol la vitesse de dégradation est relativeplestfaible (systéme E&H,O, limitant).

Par ailleurs, le benzo[a]pyréne étant extrémembrgt gactif que le fluoranthéne, ou méme
gue les produits d’oxydation formés, vis-a-vis dadicaux hydroxyles, le changement de
vitesse d’oxydation est moins brutal pour le beajmjréne et ce dernier est totalement
dégradé aprés 45 min de réaction pour des rapjf@go/[ZHAP],=80 et [HO,]o/[Fe*]=2.
Une fois tout le fer(ll) consommé, la dégradatianfllioranthéne est trés lente. On peut en
conclure que les intermédiaires réactionnels formegegénerent pas (ou peu) I'ion ferreux,
et que la dégradation dans la deuxieme phase epiement limitée par la réduction du
fer(1ll) en fer(ll) en présence de peroxyde d’hygine (réaction A2).

L'ajout d'une concentration trés élevée en réacfif®e. [FE€')J/[ZHAP], = 300 et
[H20,]o/[F€]o = 10) diminue la vitesse initiale d'oxydation dwerizo[a]pyréne et du
fluoranthéne, trés certainement en raison de lasaramation d’'une partie des radicaux
hydroxyles par les réactifs eux-mémes. Cependatte compétition n’a lieu qu’en tout début
de réaction puisque le rendement de dégradatidludianthene est par la suite amélioré dans

ces conditions.
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2.4.2.1.3 Effet du mode d’ajout de kD,

Dans la plupart des études, le réactif de Fentanagaité en une seule fois. Si une
concentration assez élevée en réactifs est ajgueédH,0,]o > [F€']o >> [Substrag), il y
aura formation d’'une grande quantité de radicaukdryles en tout début de réaction. Par
conséquent, les substrats, en concentrations baaydas faibles, seront rapidement dégradés
mais une partie des radicaux hydroxyles généréa sensommée par le peroxyde
d’hydrogéne en excés (réaction A5), et par la réactle terminaison entre radicaux
hydroxyles (réaction A13) qui a une constante ddesse relativement élevée
(5,3x10 mor.L.s?) et qui est une réaction de compétition majeusndwne grande quantité
de radicaux OHest localement générée. D’autre part, la totalitéfer(ll) sera oxydée en
quelques minutes, ce qui va considérablement lirfdteégradation car le systéeme’ #d,0,
régénére lentement les ions ferrekx((01 mot'.L.s%).

L’addition progressive du peroxyde d’hydrogéne &rsigurs ajouts ou en continu permet de
s’affranchir de ces différents problémes. En eftete concentration quasi-stationnaire en
radicaux OH peut ainsi étre maintenue tout au long de la iga¢tindsey et Tarr, 2000b ;
Kawahara et al., 1995)Nam et al. (2001) et Saxe et al. (2000) ont néonure I'addition
progressive de ¥D, en plusieurs ajouts améliorait la dégradationHia® dans des sols par
rapport a un seul ajout. Cependant, un ajout £#8 len continu semble plus efficace. Kelley
et al. (1991) ont observé une amélioration sigatfie de la dégradation des HAP dans un sol
avec un ajout lent et continu du peroxyde d’hydreg&ur une période de 16 h (99% de
dégradation de I'ensemble des HAP) par rapport @rguajouts de D, sur quatre jours
(88% de dégradation).

Nous avons donc voulu étudier I'effet d’'un ajoubgressif en kKO, sur l'efficacité de la
dégradation des trois HAP en solution aqueuse. Pdes raisons de contraintes
expérimentales (faibles volumes de milieu réactbnet de réactifs ajoutés), I'ajout en
continu n’était pas applicable. Nous avons dondeseent réalisé deux ajouts de®4
(concentration finale ajoutée dans la solutionQgl: égale a 3,2xI0 mol.L'Y) en début et
apres 30 min de réaction, le fer(ll) étant ajoutéuae seule fois en début de réaction. Les
conditions expérimentales correspondent a celles Ildxpérience n° 3 (i.e.
[F€"1o/[ZHAP]o = 155 et [HO,]d/[Fe€*"]o = 2).

Les pourcentages des trois HAP restants en sojuiisorbés ou dégradés en présence d’un
ou de deux ajouts de,B, sont présentés sur lagure 2.17 ci-dessous. Aucune amélioration

n'est observée avec deux ajouts dgOfd Au contraire, le rendement de dégradation du
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benzo[a]pyréne est légerement plus faible aprésd® héaction (85% contre 96% avec un
ajout de HO,) et il reste 6% de benzo[a]pyréne en solutionsatpril n’était pas détecté avec
un ajout de KHO,. On observe également deux fois plus d’adsorg®86 contre 4% pour un
ajout de HO,). Il semblerait donc qu’avec deux ajouts dgpkla 30 min d’intervalle, il Ny
ait pas suffisamment de radicaux hydroxyles géngoés dégrader tout le benzo[a]pyréne en
solution aprés 3 h de réaction. Les rendement®demdation du fluoranthéne sont identiques
dans les deux cas (30% environ). Une l|égere défpadau benzo[b]fluoranthéne est
observée (5%) mais au vu des intervalles de cordiasn 95% calculés, elle n'est pas

significative.
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Figure 2.17 : Pourcentages de HAP restants en solom aqueuse a pH 3, adsorbés ou dégradés aprés 3 h
de réaction & des rapports [F&]¢/[ZHAP], = 155 et [HO,]/[Fe*']o = 2 (n=3, IC & 95%) : (a) un ajout de
H-,0, (b) 2 ajouts de HO, (en début et aprés 30 min de réaction).

Conditions : [HAP} = 80 pg.L'; Expérience n°3 : [Fg, = 1,6 x 10" mol.L™* et [H,O,]; = 3,2 x 10° mol.L?;
réaction a I'obscurité.

La Figure 2.18 présente les cinétigues de dégradation du beqgofaje et du fluoranthéne
dans les deux cas. Pour le fluoranthene, les qunesti de dégradation sont les mémes pour un
ou deux ajouts de J.. En effet, dans les deux cas, on observe unegagdradation dans
les dix premiéres minutek;§jo,=0,039 Mif' etkoaous=0,033 mint), suivie d’une dégradation
beaucoup plus lente avec une constante de vitessed,@01 miff. Puisqu'aucune
augmentation de la constante de vitesse n’est \wixseaaprés le second ajout deCd a

30 min, cela signifie que tout le fer ferreux aadéjé oxydé et donc que la formation des
radicaux hydroxyles dépend uniquement de la régépér du fer(ll) par le systéeme
Fe**/H,O,. Pour le benzo[a]pyréne, les cinétiques de détjmamdsont différentes, ce qui était
prévisible vu les difféerences observées précédemniers de la détermination des

pourcentages de HAP en solution, adsorbés et oxydésc un ajout unique de.B,, le
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benzo[a]pyréne est trés rapidement dégradé aveenups de demi-vie inférieur a 2 min et
une constante de vitesse égale & 0,422'nmfprés 2 min de réaction, le benzo[a]pyréne est
oxydé avec une constante de vitesse 8 fois plute pkfy—=0,052 mift) jusqu’a sa quasi-
totale dégradation (apres 45 min de réaction). Alaex ajouts de #D-,, la concentration en
peroxyde d’hydrogeéne lors du premier ajout étanixdeis plus faible que précédemment, la
constante de vitesse initiale est environ 2,5 fdis faible Kex,=0,170 mirt) et le temps de
demi-vie passe de 1,6 min a 4 min. Apres 10 miméetion, la constante de vitesse de
dégradation diminue brusquement et aucune augnntsignificative de la constante de
vitesse n’est observée aprées le second ajout.@g, lde qui confirme le fait que tout le fer
ferreux a déja été oxydé en fer ferrique et querdaluction des radicaux Ohie dépend que
de la régénération des ions’Fpar le systéme B&H,0,. Contrairement a I'expérience avec
un ajout de KO, ou on observait une totale dégradation du benggfahe en 45 min
seulement, avec un ajout de@, la dégradation est beaucoup plus lente en dé&brédattion,

ce qui explique pourquoi il reste encore du beripgf@ne non dégradé apres 3 h de réaction.
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Figure 2.18 : Cinétiques de dégradation du fluorariiéne et du benzo[a]pyréne en solution aqueuse a (&1
a des rapports [Fé'](/[ZHAP], = 155 et [HO,]:/[Fe*]o = 2 en présence d’'un et de deux ajouts (0 et 30mi
de H,O..

Conditions : [HAP} = 80 ug.L* ; Expérience n°3: [F§, = 1,6 x 10" mol.L* et [H,0,]; = 3,2 x 10 mol.L™;

réaction a I'obscurité.

L’ajout fractionné de bD, ne donnant pas les résultats escomptés, nous gaoria suite

introduit ce réactif en un seul ajout en débutadetion.
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2.4.2.1.4Influence du mélange

Nous avons comparé la dégradation du mélange dessHAP avec celle de chaque HAP
traité individuellement, dans les mémes conditiong.e. expérience n°5:
[Fe”*]o/[ZHAP], = 300 et [HO,]o/[F€*"]o = 10), afin de mettre en évidence d’éventuelsteffe
de compétition. Larigure 2.19 présente le suivi de la disparition du benzo[ajpgr et du

fluoranthéne seuls ou en mélange avec les deugsadP.
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Figure 2.19 : Comparaison des courbes de dégradatien solution aqueuse a pH 3 d’un HAP seul ou dans
un mélange des trois HAP (n=3, IC a 95%) : (a) bemda]pyréne (b) fluoranthéne.
Conditions : [HAP} = 80 ug.L* ; Expérience n°5 : [F8, = 3,1 x 10" mol.L™ et [H,0;]o = 3,1 x 10° mol.L*;

réaction a I'obscurité.

Aucune dégradation du benzol[b]fluoranthéne seuémumélange n'a été observée. D’autre
part, la présence des deux autres HAP n’a aucdluemee sur le rendement de dégradation
du benzo[a]pyréne puisque, dans les deux cast jresque totalement dégradé en 45 min
(Figure 2.199. Ce résultat s’explique par la trés grande reaétdu benzo[a]pyrene vis-a-vis
des radicaux hydroxyles comparativement aux detresWtHAP. Par contre, le rendement de
dégradation du fluoranthene seul est satisfais¥0%o(de disparition aprés 2 h de réaction),
alors gu'il est réduit de 20% en présence des datnes HAP Figure 2.191).

Nous avons également étudié I'effet du mélangdesuconstantes de vitesse d’oxydation des
HAP. Les résultats sont présentés sufitpure 2.2Q Si la présence des deux autres HAP n'a
aucune influence sur le rendement de dégradatiobedao[a]pyrene, on observe une nette
différence dans la cinétigue d’'oxydation. En effgtiand le benzo[a]pyréne est seul en
solution, sa dégradation a lieu en deux phasesidgme les deux premieres minutes, le
benzo[a]pyréne est trés rapidement oxydé avec onstante de vitesse de 0,539 thipuis

une fois tout le fer(ll) consommé, la dégradati@vidnt plus lente avec une constante de
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vitesse divisée par dikdy, = 0,058 mif!) (Figure 2.209. Dans le mélange, la dégradation du

benzo[a]pyréne est plus réguliere et plus lekig € 0,086 mift) en raison de la compétition

du fluoranthéne, avec une cinétique qui tend ®igjger de I'ordre 1R = 0,951).
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Figure 2.20 : Comparaison des vitesses de dégradatien solution aqueuse a pH 3 d'un HAP seul ou dans
un mélange des trois HAP (n=3, IC a 95%) : (a) bemda]pyréne (b) fluoranthéne.
Conditions : [HAP} = 80 ug.L* ; Expérience n°5 : [Fd, = 3,1 x 10" mol.L™ et [H,0;]o = 3,1 x 10° mol.L*;

réaction a I'obscurité.

Le fluoranthéne quant a lui présente le méme pdgfilisparition dans les deux c&sg(re
2.20b), c’'est-a-dire une phase d’oxydation rapide dassdremieres minutes suivie d’'une
phase plus lente qui correspond a la régénératiaie ldu fer(ll) par réduction du fer(lll) par
H,O,. La premiere phase d’oxydation est 6 fois plusdamuand le fluoranthene est seul
(kex=0,303 min* contre 0,051 mif).

Le fluoranthéne n’est donc pas réfractaire a I'atigh par les radicaux OHPar contre, la
présence de benzo[a]pyréne ralentit considérablessedégradation et peut méme l'inhiber

dans certaines conditions comme nous I'avons mané&demment pour I'expérience n°1.

2.4.2.2. Effet de I'ajout d’un co-solvant

On a vu précédemment que l'adsorption des HAP ehgiéeur dégradation. Notamment,
aucune dégradation n’est observée pour le benhofdinthéne dont la presque totalité est
rapidement adsorbée sur les surfaces. Dans I'éudda stabilité des HAP en solution
agueuse, nous avons montré que l'ajout d’un swf@aton ionique (tel que le Brij-35) ou
d'un solvant organique (40% de méthanol, 20% didhaou 20% d’acétonitrile) limitait
'adsorption des HAP sur les surfaces dans le teempaméliorant leur solubilité. Il nous a

donc paru intéressant d’étudier I'effet de cettiilsibisation sur les rendements d’oxydation
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par le réactif de Fenton. Les expériences ont&ibsees sur un mélange des trois HAP et
pour des rapports [E8y/[EHAP]y = 155 et [HO,|o/[Fe’*]o = 2 , soit une concentration
initiale en ion ferreux de 1,6 x Tanol.L* et en peroxyde d’hydrogéne de 3,2 x*1fol.L*
(expérience n°3 ddableau 2.4. Les solutions aqueuses (pH 3) étudiées contignswit
40% de méthanol ou 20% d’éthanol, soit du Brij-38)& mol.L™.

La Figure 2.21 montre l'influence du milieu sur I'efficacité d’ggation et I'adsorption des
trois HAP étudiés. Aprés 3 h de réaction en présate Brij-35 & 18 mol.L'*}, aucune
dégradation du benzo[b]fluoranthéne n’est obseviéa qu'il soit solubilisé a 90% en
solution. Par contre, on n'observe qu’une faibleidution du rendement de dégradation du
benzo[a]pyréne par rapport a I'expérience dansilsule (85,3% contre 96,1%). Il en est de
méme pour le fluoranthéne (22,2% contre 29,9%)p&ut donc en conclure que le Brij-35 a
une faible concentration (inférieure a la CMC) ergeu en compétition avec les HAP vis-a-
vis des radicaux OH Par ailleurs, aucune ou peu d’adsorption (<2,8%)es deux HAP
n'est observée. Les HAP non dégradés sont donbiieés en solution par les monomeéres de
surfactants ou les dimeres et les trimeres qui @ausxister a des concentrations inférieures a
la CMC.

En présence de 40% de méthanol et de 20% d’éthEnokndement de dégradation du
benzo[a]pyréne est divisé par 6 et 10 respectivenf@uant au fluoranthéne, son oxydation
est totalement inhibée dans les deux milieux. Enfiamucune dégradation du
benzo[b]fluroanthene n’est observée. Le méthanol’&hanol étant de bons piéges a
radicaux, ces résultats sont tout a fait cohérddmutre part, il est intéressant de noter que
I'oxydation du benzo[a]pyréne est plus inhibée a¥spnce d’éthanol, bien que ce dernier soit
présent a un pourcentage deux fois plus faible lguaéthanol. Ceci est d0 au fait que la
constante de vitesse d’oxydation d’un alcool pamttical OH dans I'eau augmente avec la
longueur de la chaine carbonée. Elle est de 1%2ridl*.L.s* pour le méthanol et de
2,1x10 mort.L.s? pour I'éthanol (Edwards et Curci, 1992)Les constantes de vitesse
d’oxydation du méthanol et de I'’éthanol par leseadx hydroxyles sont donc du méme ordre
de grandeur que celles des HAP avec les’.dld peuvent donc entrer fortement en
compétition avec les HAP et comme dans nos expatetes concentrations en HAP sont
extrémement faibles par rapport a celles des delvarsts, il est normal que la dégradation
des HAP soit inhibée.

L'utilisation de I'acétonitrile, qui est beaucoumims réactif vis-a-vis des radicaux Oeér il

posséde un groupement électroattractiy. £6x10° mol*.L.s*) (Edwards et Curci, 1992n
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éte envisagée. Cependant, le choix de l'acétanit@imme co-solvant n'a pas été retenu car
nous avons pu constater que ce solvant réagiseaitles radicaux hydroxyles générés par le
réactif de Fenton pour donner des produits d’oxgddbrtement odorants.
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Figure 2.21 : Effet de I'ajout d'un surfactant ou dun solvant organique sur le devenir des trois HARaprés

Pourcentages en HAP (%)

application du réactif de Fenton : pourcentages déiAP en solution, adsorbés ou dégradés (n=3, IC a
95%). Conditions : [HAP} = 80 pg.[*; [F€*]o=1,6x10* mol.L™*; [H,0,]¢=3,2x10* mol.L'*; pH 3; 3h de
réaction a I'obscurité.
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La Figure 2.22montre les cinétiques de dégradation dans leérdifts milieux.

Eau ™ Byjj-35 105 mol.L 1 Méthanol 40% @ Ethanol 20% Eau ™ Brij-3510 -5 mol.L 1
Temps (min) Temps (min)
0 10 20 30 40 50 0 50 100 150 200
0,0 “\vw T T T 00m . . .
Py - ,
® LJEY ()

-0,5 1

0,1 Brij : 0-10 min : y = -0,023x - 0,017 R 2= 0,939
10-180 min :y = -0,0003x - 0,221 R ?=0,981

-1,0 Ethanol : 0-10 min :y = -0,019x R 2=1 L

10-45 min :y = 0,001x - 0,199 R %= 0,999

-1,5 7
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-2,5
3.0 1 " . P 2 _ -0,5 1

g Brij-35 : 0-10 min : y = -0,131x - 0,107 R “= 0,925
10-45 min :y =-0,012x - 1,193 R 220,994
3,5 0.6

Figure 2.22 : Effet de I'ajout d’'un co-solvant surles cinétiques d’oxydation des HAP par le réactif

Fenton (n=3, IC & 95%) : (a) benzo[a]pyréne (b) flaranthéne.
Conditions : [HAP} = 80 ug.L'; [F€"]=1,6x10° mol.L™; [H,0,]¢=3,2x10* mol.L*; pH 3 ; réaction a

I'obscurité.

Dans le cas du benzo[a]pyréerggure 2.229, la constante de vitesse d’oxydation est faible
dans les 10 premiéeres minutes en présence de 40fétthanol et 20% d’éthandte(~0,017

et 0,019 mift respectivement) et quasiment nulle aprés. En peésele Brij-35 a
10° mol.L, on observe une cinétique beaucoup plus lentegpport & I'expérience dans
l'eau pure. En effet, dans I'eau, on observe ungratiation trés rapide du benzo[a]pyrene
dans les 2 premiéres minutes avec une constantgedse égale a 0,422 rirsuivie d'une
phase de dégradation 8 fois plus lerkg€0,052 mift). Dans la solution de Brij-35, la
constante de vitessde{=0,131 mift) est 3 fois plus faible que dans I'eau dans les 10
premieres minutes de la réaction et celle de laorsbx phase est 4 fois plus faible
(Kex=0,012 mirt").

Pour le fluoranthene Figure 2.228), on observe des effets similaireke, 0,023 et
0,0003 mift pour les deux phases de dégradation en présen8eije85 contre 0,039 et
0,001 min* dans I'eau).

Le Brij-35 a des concentrations faibles semble détre un co-solvant approprié pour
permettre l'oxydation des HAP par les radicaux bygltes tout en minimisant leur
adsorption sur les parois du récipient. Par colitréljsation de solvants organiques n’est pas
appropriée bien gu’ils permettent de minimiser $aghtion des HAP, car ils inhibent leur

dégradation.
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2.4.3. Cinétiques d’apparition des produits d’oxyda  tion

Pour I'étude des cinétiques d’apparition des prizddioxydation, il nous a semblé judicieux
de choisir les conditions correspondant a I'expieen©°5 Tableau 2.94. En effet, dans ces
conditions, pour des concentrations initiales emsiderreux et en peroxyde d’hydrogene
égales a 3,1 x IDet 3,1 x 1¢ mol.L* respectivement, une disparition presque totale du
benzo[a]pyréne a été observée et plus de 50% drafithéne sont dégradés.

Nous nous sommes procurés huit composeés de seaghwoches de celles attendues en cas
de clivage des cycles aromatiques par oxydatian 1,R,3,4-tétrahydroxyfluoranthéne, la
9,10-anthraquinone, la 9,10-phénanthrénequinone, 948uorénone, I'anhydride 1,8-
naphtalique, la benzoquinone, I'hydroquinone efcitla benzoique. La structure, les
propriétés ainsi que les spectres UV de ces prodeittrouvent eannexe Xlll. Le 1,2,3,4-
tétrahydroxyfluoranthéne et la 9-fluorénone sorsiceptibles d’étre des produits d’oxydation
du fluoranthéne. Pour le benzo[a]pyréne, nous mayias pu nous procurer les standards des
sous-produits attendus en raison de leur colt élevé

Par ailleurs, pour simplifier I'identification uliéure des produits d’oxydation, le réactif de
Fenton a été appligué a chaque HAP individuellementaccord avec les résultats observés
précédemment, aucune dégradation du benzolb]fltt¥ar n'a été observée et aucun produit
d’oxydation n’a été détecté.

2.4.3.1. Amélioration de la séparation

Les premiers essais de détection des produits daiion formés ont été réalisés avec une
colonne Supelcosil LC-PAH 25 cm x 4,6 mm, 5 umidsilgreffée @) et un débit de

1,5 mL.min'. Le gradient d’analyse utilisé est le suivardlfleau 2.9 :

Tableau 2.6 : Programme du gradient d’analyse par IRLC-DAD - colonne de 25 cmx4,6 mm, 5 pm.

Temps (min) Phase mobile
0-5 Acétonitrile/eau 40/60 (v/v)
5-20 Passage de acétonitrile/eau 40/60 (v/v) toaitdle 100%
20-35 Acétonitrile 100%
35-40 Retour aux conditions initiales

Dans ces conditions, l'acide benzoique, I'hnydroqum la benzoquinone et le 1,2,3,4-
tétrahydroxyfluoranthéne sont séparésg@res Xlll.1 dans lannexe Xlll). Comme on
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pouvait s’y attendre, l'acide benzoique, I'hydratpne et la benzoquinone ont de faibles
temps de rétention en raison de leur fort carageélare. L'acide benzoique élue d'ailleurs le
premier avec le solvant. Par contre, malgré ses@gaoupements hydroxyles qui devraient
lui conférer une certaine polarité, le 1,2,3,4aBydroxyfluoranthéne élue presque au méme
temps de rétention que le fluoranthene. Ce phénempent étre di a l'interaction entre les
groupements hydroxyles du composé et les silamsimmt sur la phase solide de la colonne
greffée Gs.

L’identification ou la confirmation par HPLC-MS dgwoduits détectés par HPLC-DAD
nécessitant I'utilisation de faibles débits, 0,8.min™ au maximum, par conséquent, nous
avons essayé d'optimiser la séparation des prodidtsydation formés pour une colonne
Supelcosil LC-PAH 15 cm x 3 mm, 5 pm (silice grefi&sg) et un débit de 0,8 mL.miin De
plus, cela permettra un gain de temps et une diioimde la consommation en solvant.

Pour l'optimisation de la séparation des produitsxgbation formés, on a analysé les
échantillons provenant de la dégradation d’'un nuydates trois HAP & 80 pg'ldans une
solution aqueuse a pH 3, aprés 3 h de réactionlavéactif de Fenton.

Dolan (2001) a montré que deux gradients eétaiemtivatgnts pour deux colonnes de
diamétres différents si la relation (1) suivantevésifiee dans les deux cas :

t,.F/ADV  =Cte (@D

ts étant la durée du gradient (mif))e débit (mL.mif"), A® la gamme de gradient (ex : de 20% & 70% = 0,5) et
Vp le volume de la colonne (mL).

Le volume de la colonne peut étre approximé paukdion (2) ci-dessous :

V, = 05.Ld? 2)

L étant la longueur de la colonne (cmjlele diamétre de la colonne (cm).

Pour la colonne de 25 cm x 4,6 mm, le volume etinésa 2,65 mL. Par conséquent, pour
une durée du gradiety égale a 15 min, une gamme de gradightégale a 0,6 (i.e. de 40% a
100% d'acétonitrile) et un déditde 1,5 mL.mifl, la constante est égale & 14,18. Ainsi, pour
avoir un gradient équivalent avec la méme gammgradient et un débit de 0,8 mL.risur

la colonne de 15 cm x 3 mm (volume de 0,68 mL)luaée de gradiert devrait étre de

7 min. LaFigure 2.23 présente les chromatogrammes obtenus pour le né&hmentillon
prélevé aprés 3 h de réaction en présence dufrdadtienton, a différentes durées de gradient
sur une colonne de 15 cm x 3 mm. Apres une phaseaisque (0 a 4 min), le gradient
commence avec différentes durées testées : 7, 9ull5 min. Aprés 3 h de réaction, on ne
détecte pas le benzo[a]pyrene qui est totalemegradé. Par contre, on observe la formation
de produits d’oxydation entre 6 et 9 min que nomgsrsommes efforcés de séparer au mieux.
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Figure 2.23: Influence de la durée du gradient suta séparation de sous-produits d’oxydation formés,
aprés application du réactif de Fenton & un mélangdes trois HAP en solution aqueuse a pH 3- colonmuie

15 cm x 3 mm.Conditions : [HAP}=80 pg.L* ; [F€10=3,1x10* mol.L™ ; [H,0,]¢=3,1x10° mol.L™*; 3 h de
réaction & I'obscurité.

Au vu de ces résultats nous avons choisi une digégadient de 11 min, celle-ci permettant
une légére meilleure résolution des petits picsaapgsant entre 8 et 9 min. Par la suite, la
formation des produits d’oxydation a donc été sutans les conditions ci-dessolial§leau

2.7):

Tableau 2.7 : Programme du gradient d’analyse par IRLC-DAD - colonne de 15 cm x 3 mm, 5 um.

Temps (min) Phase mobile
0-4 Acétonitrile/eau 40/60 (v/v)
4-15 Passage de acétonitrile/eau 40/60 (v/v) toaitdle 100%
15-22 Acétonitrile 100%
22-27 Retour aux conditions initiales

Ces conditions permettent une séparation satisteisdes 16 HAP Kigure XIV.1 dans

I'annexe XIV) et des 8 produits d’oxydation standarBig(re Xlll.2 dans lannexe XIII).
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2.4.3.2. Dégradation du benzo[a]pyrene seul

La Figure 2.24 présente la superposition des chromatogrammesnubta des temps
différents aprés oxydation par le réactif de Femfome solution de benzo[a]pyréne (au temps

to et apres 2, 5, 15 et 45 min de réaction).
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Figure 2.24 : Suivi de la formation des produits ddxydation du benzo[a]pyréne dans le temps en soloti
aqueuse a pH 3 par HPLC-DAD (détection a 254 nm).
Conditions : [BaRESO ug.L* ; [F€]o=3,1x10" mol.L™* ; [H,0,]¢=3,1x10% mol.L™* ; réaction & I'obscurité.

On observe la formation dans le temps de troiswptedP1, P2 et P3) susceptibles d’étre des
produits d’oxydation, ces produits n’étant pas déte au temps. Les spectres UV de ces
produits sont présentés annexe XV. Au vu de leur temps de rétention extrémementtcour
(< 2 min), P1 et P2 sont des produits trés polaies deux produits éluent au méme temps
de rétention mais peuvent étre différenciés par $pectre UV. Aucun produit d’oxydation
supplémentaire n’a pu étre détecté a une autreitangl’onde de détection.

La Figure 2.25présente les cinétiques de formation des pro@iitsP2 et P3. P1 et P3 sont
rapidement formés dans les 2 premiéres minutesap¢rdsquelles le benzo[a]pyrene est
rapidement dégradé. P1 et P3 sont donc des pratiokgdation initiaux du benzo[a]pyréne.
Cependant, si la quantité de P3 formée ne dimirasedans le temps, P1 n'est plus détecté
aprés 5 min de réaction. Par contre, un produitgBR¢lue au méme temps de rétention que
P1 mais ayant un spectre UV différent, apparaistidonc fort probable que ce produit P2
provienne de la dégradation de P1. La quantité ZIdoA”née augmente jusqu’a 15 min de

réaction puis atteint un plateau. P2 et P3, qudisparaissent pas significativement aprés
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45 min de réaction, sont des produits moins réacdjife le benzo[a]pyréne vis-a-vis des

radicaux hydroxyles.
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Figure 2.25: Cinétiques de disparition du benzo[g@yréne en solution aqueuse a pH 3 et cinétiques de
formation des produits P1, P2 et P3 (aire moyenne écart-type).
Conditions : [BaRESO ug.L* ; [F€]o=3,1x10" mol.L™* ; [H,0,]¢=3,1x10% mol.L™* ; réaction & I'obscurité.

Les spectres des produits formés détectés ne porésnt a aucun des spectres des huit
standards a disposition. Cependant, le produit P@naspectre proche de celui de la
benzoquinone et de I'hydroquinone, et élue justntila 9-fluorénone. Ce produit P3 peut
étre un produit cétonique ou hydroxylé de masseééleet doit contenir trois noyaux
aromatiques ou plus.

La comparaison des spectres des trois produits @uec des standards a disposition n’ayant
pas permis de les identifier, nous avons analysghdintillon en HPLC-MS. L&igure 2.26
ci-dessous montre le chromatogramme obtenu par @@ispn avec un blanc et un étalon du
benzo[a]pyréne & 1 mg'L Compte tenu de la faible sensibilité du systéRieet P2 ne sont
pas détectés. Par contre, le produit P3 apparatt tha solution oxydée. L&igure 2.27
présente le spectre de masse correspondant, obtemode positif. Au vu du spectre, le
produit P3 pourrait correspondre a une forme diby@dée du benzo[a]pyréne (MM=284). Le
fragment m/z 285 correspondrait a Mielui & 267 a (MH-bD) et celui a 257 a (MH-CO).
La perte d’eau a partir d’'un dihydroxybenzo[a]pyresemble plausible. La perte de CO peut

étre envisageable si on considére que la moléabi¢ $n réarrangement.
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Figure 2.26 : Comparaison des chromatogrammes obtas par HPLC-MS pour un blanc (solvant seul), un
étalon de benzo[a]pyréne & 1 mg.t, et une solution de benzo[a]pyréne aprés 15 minakydation par le
réactif de Fenton.Conditions : [BaRES0 pg.L* ; [F€*]=3,1x10" mol.L™ ; [H,0,]¢=3,1x10% mol.L™ ; réaction

a I'obscurité.
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Figure 2.27 : Spectre de masse de P3 (mode positif)
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Or les produits hydroxylés pouvant se révéler ppuggues que les HAP initiaugMallakin et

al.,, 1999) la formation de tels composés peut représenterinaonvénient majeur a
I'utilisation du réactif de Fenton, d’autant plusiegnos expériences montrent que P3 ne
disparait pas dans le temps, donc qu'il est redaient réfractaire a I'oxydation par les
radicaux hydroxyles. Cependant, il est possibledpgeconcentrations plus élevées en réactif
de Fenton permettent d’éliminer ce composé, undeéayant montré la minéralisation du
benzo[a]pyréne (43%) en présence de 3 étr6l.L™* de HO, et Fé" respectivemer(Kelley

et al., 1991) Par ailleurs, les composés hydroxylés étant palaires que les HAP initiaux,
ils peuvent étre également plus facilement bioddggaPar conséquent, le réactif de Fenton

pourrait dans ce cas étre envisagé comme prérraiteavant une étape de biodégradation.

2.4.3.3. Dégradation du fluoranthene seul

La Figure 2.28 présente la superposition des chromatogrammeshubta des temps
différents aprés oxydation par le réactif de Fertome solution de fluoranthene (au tenips
et apres 5, 15, 45 et 120 min de réaction).
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Figure 2.28 : Suivi de la formation des produits ddxydation du fluoranthéne dans le temps en solution
aqueuse a pH 3 par HPLC-DAD (détection a 254 nm).
Conditions : [Flaj=80 pg.L* ; [F€*"]¢=3,1x10% mol.L™* ; [H,0,]0=3,1x10° mol.L™ ; réaction & I'obscurité.

On observe la formation dans le temps de onze pisothotés P’1 a P’11) susceptibles d’étre
des produits d’oxydation, ces produits n'étant gétectés au temps. Au vu des temps de

rétention, I'oxydation du fluoranthéne par le réfad¢ Fenton génére des produits de polarité
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variable. Aucun produit d’oxydation supplémentaita pu étre détecté a une autre longueur
d’'onde de détection. Les spectres UV de ces podwiht présentés emnexe XV. lIs ne
correspondent a aucun des spectres des huit staraldisposition.

La Figure 2.29présente les cinétiques de formation de ces piodui

\—0— P18 P2 P'3 —8— P4 —A—P5 P'6 P'8 \ \—0— P'7 —B—P'9 P'10 P11
9000 1000
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Figure 2.29 : Cinétiques de formation des onze praidts d'oxydation du fluoranthéne en solution aqueus
a pH 3. Conditions : [FlaJ=80 pg.L'; [F€]=3,1x10° mol.L*; [H,0,]¢=3,1x10° mol.L*; réaction &

I'obscurité.

Excepté P’7, tous les produits d’oxydation sontediés des le début de la réaction. Les
produits les moins polaires (i.e. P’'9, P'10, P’1Egalement P’7) disparaissent dans le temps.
Ces produits semblent donc plus réactifs que lerdiothene vis-a-vis des radicaux
hydroxyles. Au vu de leurs temps de rétention (égasupérieur a celui de la 9-fluorénone et
de la 9,10-anthraquinone) et de leurs spectres ¢#¢, produits sont probablement des
composés a 3 ou 4 cycles aromatiques hydroxylégtmmiques. Il en est de méme pour P’5,
P’6 et P'8. P'1 co-élue avec la benzoquinone sgtdtbquinone et, d’aprés son spectre UV, il
doit également contenir un noyau aromatique. P2,eP P’'4 éluent a des temps proches de
'anhydride 1,8-naphtalique, mais avant la 9,10famthrenequinone. lls doivent donc
contenir deux noyaux aromatiques avec un ou degpgroent(s) fonctionnel(s) polaire(s)
OXYgéné(s).

L’analyse de ce méme échantillon par HPLC-MS n'argboaucun résultat concluant, en
raison des trop faibles concentrations en prodoitsiés compte tenu de la sensibilité du

systéme.
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2.5. Conclusions

L’étude sur les mécanismes réactionnels a monteél'gfficacité de la réaction de Fenton
dépendait de nombreux paramétres tels que les mipatiens initiales en réactifs et en
substrats, le pH de la solution, la températurdagirésence de composés organiques ou
inorganiques. Les études préliminaires dans I'e@ti 8 ont montré une nette tendance des
HAP a hauts poids moléculaires a s’adsorber supdesis des récipients, ce qui par la suite,
inhibe leur oxydation par les radicaux hydroxyless la solution. L’ajout d’'un co-solvant
permet d’améliorer considérablement leur solubilitds I'eau. L'utilisation d’'un surfactant
non ionique tel que le Brij-35 est préférée a umat organique car le surfactant entre moins
en compétition avec les HAP pour les radicaux’ . CfPar ailleurs, nous avons observé une
dégradation sélective des trois HAP puisque le djefayrene est trés rapidement dégradé
par rapport aux deux autres HAP. Cette différereceédctivité peut étre due a leur différence
de structure, le fluoranthéne et le benzo[b]fluttane étant des HAP « non alternants ».
Enfin, trois et onze produits d’oxydation ont pueétiétectés a I'état de traces pour le
benzo[a]pyréne et le fluoranthene respectivemeepe@dant, aucun d’entre eux n'a pu étre

identifié.
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Chapitre 3.

Application du reactif de Fenton
a des boues residuaires

contaminées par les HAP
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3.1. Introduction et objectifs de I'étude

Le principal objectif de cette étude est de réli@bibes boues résiduaires contaminées par
des HAP grace a un procédé d’'oxydation avancé&aletif de Fenton. Quelques études ont
déja montré que ce procédé était relativement aefficpour réhabiliter des sols fortement
contaminés par les HAP. Nous avons donc recherebédnditions permettant I'oxydation
des HAP de la boue en produits éventuellement ntokiques et plus biodégradables que les
composés parents, le but étant de réduire la téxgibbale de la boue et d’augmenter sa
biodégradabilité. D’autre part, le radical hydraxyyénéré par le réactif de Fenton peut
dégrader la matiére organique présente dans la tmue’est un oxydant puissant et peu
sélectif, ce qui peut conduire au final a la réourctlu volume total des boues.

Dans un premier temps, nous allons exposer les misdoas d’oxydation par le réactif de
Fenton qui ont été proposés pour les polluantsniggas présents dans des matrices solides
contaminées. Puis, nous détaillerons le matériddseméthodes utilisés. Ensuite, aprés une
étude préalable sur la désorption des HAP de la,boaus présenterons les résultats obtenus
aprés application du réactif de Fenton a des ssgp®en de boues, avec ou sans ajout de
fer(1l).

3.2. Mécanismes d’oxydation par le réactif de Fento n de

matrices solides contaminées

Un probleme majeur dans le traitement de matriobdes contaminées est la forte adsorption
des contaminants hydrophobes et la présence deephagides non aqueuses. Or les
concentrations diluées de peroxyde d’hydrogénergéaréent utilisées dans les procédés de
Fenton classiques ne sont pas suffisantes pouroXgsl contaminants organiques qui ne sont
pas en solution aqueug®edlak et Andren, 1994 ; Watts et al., 199B¢st donc nécessaire
de trouver d’autres conditions de mise en ceuvieettAOP.

Des études ont montré, d’'une part que I'ajout dlarge excés de 4D, (>0,3 mol.Lh)
améliorait considérablement I'oxydation de contaamis adsorbés et contenus dans des
phases liquides non aqueug@sates et Siegrist, 1995 ; Watts et Stanton, 1,989)’autre part
que la réaction du peroxyde d’hydrogene avec leni@eral naturellement présent dans des
sols, bien que plus lente, était plus efficace qgeke avec le fer soluble en solution, les
especes réactives étant formées a proximité daeonant adsorb@Natts et al., 1993)
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L’application du réactif de Fenton a une matrickdeomet donc en jeu un certain nombre de
mécanismes réactionnels trés complexes. Cependanpeut différencier deux types de
conditions expérimentales : soit le réactif de Bardst ajouté avec un large exces e@itt

en fer(ll), soit seul le peroxyde d’hydrogéne ecesxest ajouté, auquel cas la réaction sera
uniquement initiée par le fer naturellement présitarts la matrice sous forme d’oxydes de
fer.

Le schéma ci-dessouBigure 3.1) résume les différentes interactions et réactipigpeuvent
avoir lieu dans une suspension aqueuse de boue @&pré de peroxyde d’hydrogene en large

exces, avec ou sans ajout de fer(ll).

Solution aqueuse @
(Fe2+)ajouté + (Hzoz)ajouté - Fe** ++ OH-

Saolubilisation
/Oxydatlon

® (Hzoz)ajouté —)@ MO

Compétition

Boue

Figure 3.1 : Interactions et réactions possibles aps application du réactif de Fenton, avec ou sargjout
de fer(ll), @ une suspension aqueuse de boue.

: désorption et solubilisation des HAP préseatssda boue
: génération des radicaux hydroxyles en solyt@nla réaction de Fenton entre le fer(ll) ajoutél©,
: réaction des radicaux avec les molécules de H&dorbées
: formation de produits d’oxydation des HAP efuson
: réaction du bD, ajouté avec le fer contenu dans la boue
: génération de radicaux hydroxyles par la réachi
: réaction du radical OHormé avec des molécules de HAP adsorbées
: formation de produits d’oxydation des HAP siitka réaction 7
: consommation des radicaux Opér la matiére organique (MO) de la boue dissoute
: consommation des radicaux Ophr la matiére organique de la boue.

QO O~NOOUPWNE

Si le peroxyde d’hydrogéne et le fer(Il) sont agmuen large excés a la suspension de boue, il

y aura formation de radicaux hydroxyles dans lassptequeuse (réaction 2). Par conséquent,
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les HAP naturellement présents dans la boue detwaht’abord étre préalablement désorbés
puis solubilisés dans la phase aqueuse (réactiqgmody) pouvoir étre oxydés par les OH
générés en solution (réactions 3 et 4). Il peutedgent se produire, dans la phase aqueuse,
les principales réactions en I'absence (réactionstfen présence de substrats (réactions B)
citées dans lehapitre 2. D’autre part, la boue d’Acheres utilisée dans eapériences
contenant une teneur en fer total de 90 mglg boue, la réaction de Fenton peut aussi étre
initiée a la surface du solide par la réaction @uopyde d’hydrogene ajouté avec le fer
naturellement présent dans la boue (réaction 5) générer le radical OHréaction 6) qui,

par la suite, pourra oxyder les HAP adsorbés sumdtrice (réaction 7 et 8). Par contre, si
seul le peroxyde d’hydrogéne est ajouté a la sissperde boue, alors la réaction de Fenton
ne pourra étre initiée que par le fer naturellenpeésent dans la boue a la surface du solide.
Dans les deux cas, il peut y avoir consommation rddgcaux hydroxyles par la matiere
organique dissoute (réaction 9) ou par la matiarsueface (réaction 9).

De nombreuses études ont mis en évidence le risteoplial des réactions a la surface des
sols et des oxydes de métaux dans I'oxydation desaminants organiques. Tyre et al.
(1991) ont observé l'oxydation de quatre composéwéfractaires par le peroxyde
d’hydrogéne dans des sols sans ajout de fer solilbken ont conclu que la décomposition du
peroxyde d’hydrogene était initiée par les minérdexfer naturellement présents dans ces
sols. lls ont également observé une efficacitéabéei pour différents minéraux de fer utilisés.
En effet, le pentachlorophénol est dégradé en pcésd’hématite et de magnétite, mais pas
en présence de ferrihydrite. Des résultats siresaont été obtenus par d’autres chercheurs.
Ainsi, Valentine et Wang (1998) ont montré que déaation de Fenton ne pouvait pas étre
catalysée par la ferrihydrite. Quant a Watts etcedlaborateurs (1999b), ils ont montré que la
vitesse de dégradation du pentachlorophénol éliaét glevée en présence de magnétite qui
contient du fer(ll) et du fer(lll), gu’en présende goethite et d’hématite qui ne contiennent
que du fer(lll). Les expériences de Barbeni et{87) confirment ces résultats puisqu’ils
ont montré qu'un mélange de fer(ll) et de fer(l&plubles oxydait plus rapidement les
chlorophénols en solution aqueuse que le fer(di).s

De nombreux mécanismes ont été proposés pour arplia décomposition du peroxyde
d’hydrogéne et I'oxydation de composés organiquassd’eau en présence d'oxydes de
métaux. La réaction du peroxyde d’hydrogene avearétaux et les oxydes de métaux est
généralement décrite par le mécanisme de HaberswWedslifié (Kitajima et al., 1978)jui
inclut les réactions homogénes et hétérogénese @Gesicription est basée sur les réactions de
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transfert d’électrons en présence de métaux quduieaent a la formation de radicaux
hydroxyles OH, de radicaux perhydroxyles (HQ et de radicaux anions superoxydes (0
Miller et Valentine (1999) ont examiné le role a peltre de ces intermédiaires radicalaires -
produits lors de la décomposition du peroxyde dfbgéne catalysée par la surface de
différents sables naturellement recouverts d’oxytemétaux-, dans I'oxydation du phénol et
de la quinoline. lls ont établi qu'il fallait tencompte de trois phénoménes pour décrire le
mécanisme d’oxydation de ces contaminants a pHaelia) la décomposition de;@; et la
dégradation du contaminant sont fonctions de la@omation en matrice solide; (b) I'anion
superoxyde joue un role dans la dégradation duacanant; et (c) la dégradation du
contaminant a lieu via la réaction avec ‘OBes observations sont corroborées par I'étude
réalisée par Lin et Gurol (1998) sur la décompaositiu peroxyde d’hydrogene catalysée par
la goethite. La goethite, qui a une trés faibleiihté dans I'eau, est I'oxyde de fer cristallin
le plus abondant dans la nature. Lin et Gurol drseové que la décomposition du peroxyde
d’hydrogéne dépendait de la concentration en oxydkesfer mais pas de la taille des
particules. lls ont également émis I'hypothese Igseréactions intrinseques a la surface de
I'oxyde constituaient I'étape limitante du processle fait que la taille des particules n’ait
pas d’effet confirme cette hypothése puisque lessses de diffusion interne et externe sont
généralement inversement proportionnelles a l&etdigs particules. La constante de vitesse
de décomposition du peroxyde d’hydrogene par degicpkes de goethite est de
0,031 mot'.L.s* & pH 7 et en I'absence de toute espéce chimiqurganique ou organique.
Le modéle décrit par Lin et Gurol (1998) est résulags leTableau 3.1

Il repose sur une seérie de réactions en chainelas#s a celles observées lors de la
décomposition du peroxyde d’hydrogene par le fgré@ih solution aqueuse (vahapitre 2).
Ainsi, la réaction est initiée par la formation d’'complexe précurseur entre le peroxyde
d’hydrogene et I'oxyde de fer(lll) en surface (réaw C1), suivie de la réaction C2. Ces deux
réactions consécutives représentent I'étape lingtdans le processus glolfiitajima et al.,
1978) Apres dissociation (réaction C3), le radical pdroxyle HQ', espéce trés réactive, va
réagir immédiatement avec d’autres composeés. Reegoent, la réaction inverse de C3 peut
étre supposée négligeable. Puis le fer(ll) peuirgaoit avec le peroxyde d’hydrogene pour
donner un radical hydroxyle (réaction C4), qui f[@suite pourra oxyder une molécule de
contaminant adsorbée (réaction C5), soit avesdlon la réaction C6. Xue et Traina (1996)
ont rapporté que le fer(ll) a la surface des pale® de goethite avait un potentiel rédox et des

constantes de vitesse similaires a I'ion Fe(OBI solution. Les constantes de vitesse de
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Fe(OH) avec HO, et O ont été déterminées expérimentalement et sontodérd de
1,9 x 16 mol™.L.s* et 20-40 mot.L.s?, respectivement. Par conséquent, la réactionrgl)fe
en surface avec £est négligeable. Par contre, sa réaction aveerexpde d’hydrogene est
relativement rapide comparée & la réaction de I'ib&" avec HO, en solution
(ka1=55-76 mot'.L.s™).

Tableau 3.1: Mécanisme proposé par Lin et Gurol [@98) pour la décomposition du peroxyde

d’hydrogéne et I'oxydation de contaminants en présee de particules d'oxyde de fer(lll).

N° Reéactions

C1 =Fe" -OH +H,0, - =Fe" -OH,(H,0,),

Cc2 =Fe" -OH,(H,0,), = (EFe"HO;)+H,0

c3 (sFe"HO;) = =Fe" +HO;

C4 =Fe" +H,0, - =Fe" -OH +OH" +H,0

C5 OH" + (Contaminat)g — Produits

C6 =Fe' +0, +H,0 -~ =Fe" ~OH +HO;

C7 HO, « H*+0j

C8 EFe'” ~OH +HO; - =Fe" +H,0+0,

C9 e ~OH +0;” - =Fe" +OH" +0,

C10 =Fe" -OH, (HZOZ)S +HO; - =Fe" -OH +H,0+0H" +0,
C11 =Fe" -OH,(H,0,); +O;” - =Fe" —OH +OH ™ +OH" +0,
C12 HO; + HO; - H,0, +0, EfT? . =Fe" - OH,(H,0,),
C13 OH"+=Fe" - =Fe" -OH

C14 OH"+=Fe" -OH,(H,0,)s — =Fe" —~OH +HO; + H,0
C15 OH' +HO; - H,0+0,

C16 OH" +0;” -~ OH™ +0,

C17 OH" + MO - Produits

(H.0,)s représentant le peroxyde d’hydrogéne adsorbé&arface de I'oxyde.

Les radicaux HE/O, ™ formés peuvent réagir avec les sites de fer(ll§ surface de I'oxyde
pour les réduire en fer(ll) (réactions C8 et C9auire part, ils peuvent également réagir avec
les molécules de peroxyde d’hydrogéne complexéés surface de I'oxyde de fer pour
régénérer les radicaux hydroxyles (réactions C101di). Le pKa de la réaction C7 étant de
4,8, le radical anion superoxyde, Osera la forme prédominante a pH 7, et joue un réle
essentiel dans la dégradation du contaminant, coaloeervé par Miller et Valentine (1999).
Cependant, il ne réagit pas directement avec Ietagonants car les produits de dégradation

observés sont représentatifs de réactions avecathsaux hydroxyles (réaction C5). Par
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conséquent, la participation du radical anion sopgte doit étre liée a son caractere
réducteur qui permet de générer le fer(ll) et Wiaa hydroxyle par les réactions C9 et C11.
Enfin, les radicaux hydroxyles peuvent étre consésupar des réactions de compétition
(réactions C13 a C16) et par la matiere organigéection C17).

Les radicaux H@/O,” et OH étant extrémement réactifs, il est fort probablgils
réagissent avec &, ou d’autres especes a la surface de la matriaat aeapouvoir diffuser
dans la phase aqueuse. Par conséquent, s'il n'gsadfajout de fer a la suspension, les
réactions des radicaux Oldvec les substrats seront vraisemblablement rezdligs en phase
aqueuse. Par ailleurs, Lin et Gurol (1998) ont é&gaint mis en évidence que le peroxyde
d’hydrogéne n’affectait pas la réactivité de laface et la structure des particules de goethite
dans les conditions de I'étude. Ce phénomeéne gsiriant puisqu’il permet de confirmer le
réle de catalyseur des oxydes de fer. La régépnérates sites de fer(lll) de I'oxyde est
sGrement due aux réactions C4, C10, C11, C13 e{l@Xdaction C6 étant négligeable).

Des oxydes de métaux autres que ceux du fer pewatalyser la réaction de Fenton. En
effet, de nombreux auteurs ont rapporté une augtientde la vitesse de décomposition du
peroxyde d’hydrogene avec l'augmentation de la eotration en oxydes de manganése
naturellement présents dans des ddMdller et Valentine, 1995a, 1995b et 199%)es
différences ont également été observées pour tsssarobablement dues a des différences
d’activité catalytique liées aux caractéristigues ¢phases minérales spécifiques a chaque
sable, c’est-a-dire a des formes distinctes detfélu manganése. Le sable contenant la masse
en fer et en manganése la plus élevée montre leareeffet catalytique sur la décomposition
de HO..

Le modele proposé est une représentation simplifiée systéme trés complexe. En effet,
I'adsorption des composés hydrophobes sur la neabigyanique naturelle joue un rdle majeur
dans l'inhibition de la dégradation de ces compgs#sle réactif de Fenton. Des altérations
physigques et chimiques peuvent modifier la réaéid'un polluant aprés adsorption. Par
exemple, un polluant se trouvant a l'intérieur @gdyparticule peut étre physiquement isolé des
réactifs présents en solution. De plus, les cotetade vitesse de réaction ainsi que les
mécanismes réactionnels peuvent étre modifiés isorralu partage du polluant entre des
microenvironnements distincts. Certaines étudesnaoritré que les HAP, en raison de leur
caractére hydrophobe, se partageaient préféremiefit entre des microenvironnements
hydrophobes, y compris les sites hydrophobes déraabrganique naturelle telle que les
acides fulviques et humiqué€hin et al., 1997 ; Herbert et al., 1993 ; Gardpinto et al.,
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1994) Lindsey et Tarr (2000c) ont montré que la réactie OH avec des constituants de la
matrice diminuait l'efficacité de la dégradation aqie la fixation du fer par la matiere
organique naturelle pouvait modifier la constargevilesse de la réaction de Fenton (réaction
1) ou modifier la vitesse de formation du radicaditoxyle en agissant sur le cycle rédox du
fer. Ces mémes auteurs (2000a et 2000b) ont mantes la dégradation du fluoréne,
phénanthréne et pyréne était inhibée en préserammdds fulviques et humiques dissous.
Ayant émis I'hypothese que, sous leurs conditiongéementales, les acides fulviques et
humiques ne modifiaient pas considérablement laammnation en OHen le consommant, ils
ont montré que la fixation des HAP sur ces acidesi} un rbéle important dans la variation
des constantes de vitesse apparentes. Mais, paecke glegré de fixation du composé n’est
pas suffisant pour expliquer la diminution de lastante de vitesse apparente, il est probable
que la fixation du fer sur les sites hydrophiles deides fulviques et humiques participent
également a la séquestration de’Qdin des composés aromatiques. En d’autres terlaes,
radical hydroxyle formé sur un site hydrophile digt du site hydrophobe sur lequel est
adsorbé le HAP peut étre consommé par d’autres aséspavant d’avoir pu diffuser jusqu’au
polluant. D’autres études ont confirmé que les exidumiques et fulviques étaient capables
de fixer les métaux et décrivent le role de cesstuizes dans la formation de OWa la

réaction fer-peroxyde d’hydrogéf€oelker et Sulzberger, 1996 ; Voelker et al., 997

3.3. Matériel et méthodes

3.3.1. Les matrices solides étudiées

3.3.1.1. Origines et caractéristiques

La boue étudiée provient de la station d'épuratiohaine d’Achéres dans la région
Parisienne. Les échantillons de boue ont été piéldirectement en fin de traitement. Ce sont
donc des boues séches ayant subi un traitementigd&gsement, un conditionnement
thermique et une déshydratation, permettant ledorigation comme fertilisant dans
I'agriculture. Le schéma de traitement de la bastepeesenté sur kigure 1.2 enannexe |l
L’échantillon de sol provient de la ferme des HauBordes a Pierrelaye (78), commune
située pres d’Achéres. Ce sol agricole a recu penplasieurs dizaines d’années des eaux
usées partiellement traitées, issues de la stafidiwcheres, comme eaux d’irrigation.

L’échantillon a été prélevé en haut d’'une pentefaen de la sortie d’'une canalisation, peu de
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temps apres le labour dans la couche travaillé80(@m de profondeur), donc dans un
horizon assez homogene. Il est constitué d’'un ngélale cinq prélévements élémentaires sur
une zone d’environ 1007

Le sédiment étudié provient de la « Ria de Avejrane lagune située sur la zone littorale de
la région centre du Portugal. Cette zone est pelldépuis de nombreuses années par
différentes industries (céramiques, métallurgiesstites, transformation alimentaire et
production de pates a papiers). Récemment est vejeuter dans cette région (pres
d’Estarreja) une zone industrielle essentiellememtstituée d’industries chimiques, qui
constitue la principale source de pollution de IRia de Aveiro ». Les effluents rejetés
contiennent des polluants d’origine organique (effits des usines de pates a papiers),
chimique (complexe industriel de Estarreja) et otawlogique (rejets d’eaux résiduelles
urbaines)(Reis, 1993) La Figure XVI.1 en annexe XVI présente la localisation et la
distribution spatiale de la « Ria de Aveiro ». kehantillons de sédiments ont été prélevés au

« Largo do Laranjo » (Estarreja, Portugal), swsite n°3 a une profondeur de 15-16 cm.

Le Tableau 3.2résume les différentes caractéristiques desmatsices étudiées.

Tableau 3.2 : Caractéristiques des matrices étudiée

Caractéristiques Boue .SOI de Sédim.ent
d’Achéres Pierrelaye d’Aveiro
Fla (mg.kJ) 1,2 0,107 0,017
BbF (mg.kd) 0,43 0,064 0,123
BaP (mg.kJ) 0,31 0,051 0,003
Carbone organique (%) 20,8 1,7 n.d.
Matiére organique (%) 36,1 3 10,4
Fer total (mg.'é) 94 n.d. 30
pH 8,8 7,1 4.4
Type ou nature n.d. Sable fin 70%  Sable
Limon 17%

n.d. : non déterminé.

3.3.1.2. Pré-traitement des échantillons

Apres réception au laboratoire, les échantillonbage ont été congelés pour permettre leur
conservation a long terme. Quand nécessaire, @melgrguantité de boue (100 g environ) est
prélevée, puis séchée 72 h a 40°C a I'étuve. Getpérature est la température maximale

recommandée pour ne pas avoir de pertes de HARotstilisation (Berset et al., 1999).a
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boue est ensuite broyée au mortier et les particsilpérieures a 2 mm sont éliminées par
tamisage.

Apres réception, le sol et le sédiment préalableérséchés sont directement broyés au mortier
et les particules supérieures a 2 mm éliminéesapaisage.

Tous les échantillons sont conservés dans un etign polypropyléne, a I'obscurité et a

température ambiante jusqu’a leur utilisation.

3.3.2. Mode opératoire

Les caractéristiques des produits, réactifs etasmds utilisés pour I'étude, ainsi que la
procédure de nettoyage des récipients et la prépardes différentes solutions communes
aux deux séries d’étudenapitres 2 et 3 figurent enannexe IX Toutes les expériences ont
été réalisées a température ambiante, dans desmdlapaques en Téflon de 50 mL. Deux
répétitions sont réalisées pour chaque expériemcleue répétabilité est estimée par le

coefficient de variation relatif (RSD en %elative standard deviatign

3.3.2.1. Préparation des milieux réactionnels

3.3.2.1.1 Préparation de la matrice solide

Dans un flacon en Téflon, on pése 2 g de matrickesé?our les expériences avec la matrice
dopée, 80 pL de chaque standard de HAP & 10 hdglns I'acétonitrile sont ajoutés a la

surface de la matrice en prenant soin de ne pase#tine sur les parois du flacon. La matrice
dopée n'est pas mélangée pour éviter 'adsorptemnHIAP fraichement ajoutés sur les parois

du flacon et/ou sur la spatule.

3.3.2.1.2 Etude de la désorption des HAP de la matrice solide

Un volume donné (20 mL) de solution (éthanol, edli-@ sans modification du pH ou a pH
3, ou solution de Brij-35 & T0ou 10 mol.L'* & pH 3) est ensuite immédiatement introduit
dans le flacon contenant la matrice seche. Puisilieu réactionnel est agité a I'aide d’'un
agitateur & retournement (REAX2) & 6 000 tour:miAu bout d'un temps donné (entre 30
min et 2 jours pour la désorption dans I'éthan®4;h pour la désorption dans I'eau milli-Q
sans modification du pH ; 5 jours pour la désorptilans I'eau ou une solution de Brij-35 a
pH 3), la suspension de matrice solide est traggvdans un tube a centrifuger en Téflon de

30 mL pour un traitement ultérieur.
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3.3.2.1.3 Application du réactif de Fenton a des suspensi@tieuses de boue en présence

d’'un surfactant

Un volume donné (20 mL) de solution aqueuse de®ip 10° ou 10° mol.L* & pH 3 est
immeédiatement introduit dans le flacon contenariiidae séche. Puis le milieu réactionnel est
agité par retournement & 6 000 tour.thiRour certaines expériences, le réactif de Feason
ajouté aprés 3 jours d'agitation (concentrationsalés d'ions ferreux de 3xfOou
102 mol.L* et de peroxyde d’hydrogéne de 3%16u 0,3 mol.[%), et pour d’autres aprés
seulement 3 h d'agitation (concentrations finalésng ferreux de 18 mol.L™ et de peroxyde
d’hydrogéne de 0,3 mol}). La solution d'ions ferreux est ajoutée en premseivie de la
solution de peroxyde d’hydrogéne aprés 3 min daigib. Les suspensions sont agitées au
total pendant 5 jours. Puis elles sont transvadéas des tubes a centrifuger en Téflon de

30 mL pour un traitement ultérieur.

3.3.2.1.4 Application du réactif de Fenton a des suspensioamgueuses de boue, sol ou

sédiment

Un volume donné (10 mL) d'eau milli-Q est immédment introduit dans le flacon
contenant la matrice séche, sans modification duRalk le milieu réactionnel est agité avec
un barreau aimanté (flacon ouvert). Apres 7 mingidgion environ, une solution d’ions
ferreux est ajoutée (concentration finale dé” ¥ol.L%). Puis, aprés 3 min d’agitation,
4 x 2,5 mL de peroxyde d’hydrogene a 30% sont emupar intervalles de 30 min, flacon
ouvert. En effet, dans un premier temps, nous aviéalisé une expérience avec du peroxyde
d’hydrogéne a 15 mol:L Aprés ajout lent de 4@ (sur 1 h, flacon ouvert), nous avions mis
les flacons a agiter par retournement. Or, lesofiacont explosé probablement en raison
d’'une surpression du fait de dégagements gazesxden’'oxydation. Par conséquent, pour
des concentrations élevées epOb] nous avons décidé de réaliser les expérienceenfla
ouvert. Le bouchon est posé sur le flacon apresi’aditation pour éviter I'évaporation de la
solution. Au bout de 24 h d’agitation, la suspensst transvasée dans un tube a centrifuger

en Téflon de 30 mL pour un traitement ultérieur.

3.3.2.2. Traitement des suspensions

Quelle que soit I'expérience, les principales étage traitement des suspensions sont les
mémes. LaFigure 3.2 présente le schéma récapitulatif de ces étapeselkts-ci sont
détaillées ensuite.
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Figure 3.2 : Schéma récapitulatif des différentestépes de traitement des suspensions de matrice s@li

3.3.2.3. Séparation surnageant / matrice

Lorsque la suspension est transvasée dans un edrdrguger en Téflon de 30 mL, le flacon
initial en Téflon est rincé avec 3 x 1 mL de lausimin utilisée pour I'expérience, afin de
minimiser les pertes. Aprés centrifugation (15 n&800 tours.mifl, 15°C), le surnageant est
récupéré dans un flacon en Téflon propre a l'aielenicropipettes afin d’évaluer le volume

prélevé.

3.3.2.4. Traitement des surnageants

Le traitement des solutions obtenues aprés cegdtifon varie en fonction de la nature des

solutions.

3.3.2.4.1.Surnageants éthanoliques

Les surnageants éthanoliques (4 mL) sont filtrésdss filtres en nylon (25 mm, 0,45 um,
CIL Cluzeau) et directement analysés par HPLC-FBs tendements de récupération des
trois HAP & différentes concentrations dans I'éghd@5, 50, 100, 150 et 200 pg)aprés

filtration ont été estimés afin de réaliser unerbeuwd’étalonnage.
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3.3.2.4.2.Surnageants aqueux

Pour les solutions aqueuses, un pré-traitementSgdt a été réalisé afin de concentrer
I'extrait. Dans le cas des solutions aqueuses (a3pbl sans modification du pH), du
méthanol (4 mL) est immédiatement ajouté a la swiypour éviter I'adsorption des HAP sur
les parois du récipient, et la solution est agjtésgiu’a son passage sur la cartouche de SPE.
Par contre, les solutions de Brij-35 &1€t 10° mol.L™* sont directement extraites par SPE,
puisque nous avons pu constater qu'une concentraio Brij-35 de 10 mol.L™" était
suffisante pour minimiser les phénomeénes d’adsamptans ces conditions (vainapitre 2).
L’extraction est effectuée sur des cartouches dmlgmeére styréne-divinylbenzéne (PS-
DVB) (Bond Elut PPL, 0,2 g, 3 mL, Varian). La carthe est conditionnée
(débit < 1 mL.mift) avec 2 x 2,5 mL d'un mélange méthanol/tétrahyaharie 10/90 (v/v),
suivi de 2 x 2,5 mL de méthanol, et enfin de 2% ®L d’eau milli-Q (acidifiee a pH 3 si
'expérience a été réalisée a pH 3, ou non acalié I'expérience a été réalisée sans
modification du pH). Puis I'échantillon est percalé travers de la cartouche (& 1 mL.Min
Des études préliminaires ayant montré une adsorptiéversible des HAP si la cartouche est
séchée apres passage de I'échantillon, aucune dgegiEchage n'a été réalisée. Les HAP sont
donc élués directement avec deux fractions de 5 (BiLmL + 2 mL) d'un mélange
méthanol/tétrahydrofurane 10/90 (v/v). Chacune ek fractions est ensuite concentrée sous
courant d’azote jusqu’a 1 mL (volume déterminépmsée). Pour les expériences réalisées en
présence de Brij-35 & Tomol.L?, les extraits obtenus aprés concentration sortiment
analysés par HPLC-FD et HPLC-DAD. Pour les expé&gsnréalisées dans I'eau ou en
présence de Brij-35 & Fomol.L?, les extraits sont préalablement filtrés (filtes nylon,

13 mm, 0,45 um, CIL Cluzeau) en raison de la p@see particules avant leur analyse par
HPLC-FD et HPLC-DAD.

Afin de quantifier la quantitt de HAP présents ddes surnageants, nous avons
préalablement estimé les rendements de récupémdierirois HAP apres SPE de solutions
(20 mL) d'eau milli-Q & pH 3 (contenant 16,7% detmagol), et de Brij-35 & IDet
102 mol.L*, dopées avec 40 pgtldes trois HAP. Laigure 3.3 montre les rendements de
récupération que nous avons obtenus dans ces iomsdifpres I'étape de SPE.

Pour les solutions d’eau milli-Q contenant 16,7%mthanol, 93% environ du fluoranthene
sont récupérés mais seulement 67 et 63% du befinojanthéne et du benzo[a]pyrene

respectivement apres SPE. Comme nous l'avons dabskems lechapitre 2, ces pertes sont
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dues a une forte adsorption des HAP a haut poidéamaire sur le copolymere de styréne-

divinylbenzene.

0 Eau M Brij-35 102 mol.L? [ Brij-35 103 mol.L?
140

120 T
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Figure 3.3 : Estimation des rendements de récupériain (%) des trois HAP dans I'eau a pH 3 avec 16,7%
de méthanol et dans des solutions de Brij-35 a 10e3 10° mol.L™ & pH 3 aprés extraction sur phase solide
(n=3, IC & 95%). Conditions : 20 mL de solution ; 40 pg-de chaque HAP.

La présence de Brij-35 a f0oou 10° mol.L™" permet d’améliorer considérablement les
rendements de récupération de ces deux HAP. Ent, elfe presque totalité du
benzo[b]fluoranthene est récupérée (95 a 98%) ed 83% du benzo[a]pyréne. Ceci est
probablement di a une plus faible interaction eleseHAP et la phase solide en raison de
'adsorption des molécules de surfactant sur cdd@miére. Mais nos résultats sont en
désaccord avec ceux obtenus par El Harrak et 886{1qui observent des rendements de
récupération des trois HARC¢=0,5 pg.L*) plus faibles aprés SPE sur PS-DVB en présence
de Brij-35 a 1¢ mol.L™.

Nous avons également déterminé le rendement deégation des trois HAP & 100 pd.L
dans 1 mL d’'un mélange méthanol/tétrahydrofuran®QQv/v) apres filtration sur filtre de
nylon, afin d’estimer la perte en HAP due a ceti@pé. On obtient des rendements de
récupération satisfaisants puisque I'on récupér®@%2du fluoranthéne initial, 91,4% du
benzo[b]fluoranthéne, et 94,8% du benzo[a]pyreres tésultats sont répétables avec des
valeurs de RSD inférieures a 4%.

3.3.2.5. Traitement des matrices solides

Les tubes a centrifuger contenant la matrice slawgs dans une étuve (40°C, 24 h) avant que

les culots ne soient récupérés et homogénéisésdiensristallisoirs. Puis la matrice est a
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nouveau séchée a I'étuve (40°C, 24 h). Les HAP soatiite extraits par solvant, soit sous
champ micro-ondes, soit a haute température etgegsion. Les conditions d’extraction ont
été optimisées dans un premier temps, avant de ar@mpnsuite les résultats obtenus selon

les techniques mises en ceuvre.

3.3.2.5.1 Extraction sous champ micro-ondes

Seuls des échantillons de boue ont été extrait@de technique (en effet, I'appareillage
étant tombé en panne en cours d’étude, nous avdomsetire en ceuvre une autre technique
par la suite). Les conditions d’extraction ont épimisées en faisant varier les parametres
suivants : la puissance, le temps et le volumeotiiast d’extraction pour un gramme de boue
séche. Pour cela, un plan d’expériences factovieiptet 2 a été mis en ceuvre. Les meilleurs
rendements ont été obtenus pour I'extraction ded& goue séche avec 30 mL d’'un mélange
hexane/acétone 50/50 (v/v) pendant 10 min a unssance de 30 W. Le mode opératoire
deétaillé figure enannexe XVII. Les extraits sont ensuite filtrés, puis concentee
I'évaporateur rotatif jusqu’a environ 2 mL. lls soensuite purifiés par passage sur des
cartouches SPE remplies de silice (\ainexe XVII). Les éluats obtenus sont évaporés a sec
sous flux d’azote (afin de changer de solvant)eatésidu repris dans un solvant miscible
(2 mL d’acétonitrile) avec la phase mobile du systéHPLC utilisé.

3.3.2.5.2 Extraction par un solvant chaud sous pression

Des échantillons de boue, ainsi que les échandilttinsol et de sédiment, ont été extraits par
un solvant chaud sous pression (PSE). L'appareillatjisé ainsi que le principe de la
technique sont détaillés dansrhexe XVIII. Le choix des conditions d’extraction a été
réalisé uniqguement pour la boue en faisant vaai¢empérature, le volume de solvant utilisé
pour la purge flush volumg et le nombre de cycles statiques. Afin de s’assqgue les
conditions d’extraction sont satisfaisantes, dextxaetions successives sont réalisées sur le
méme échantillon et les extraits récupérés dang tlacons différents. L’absence de HAP
dans le second extrait montre que tout ce qui pb@uae extrait I'a été dans les conditions
utilisées.

Finalement, I'extraction de 1 g de matrice séche, pgésence d’hydromatrix (agent
dispersant) et d’alumine (afin de réaliser unefationin situ), est réalisée avec un mélange
hexane/acétone 50/50 (v/v) dans les conditionsast®s : température = 120°C, temps de
phase statique = 5 min, volume de solvant utilisérga purge = 6,8 mL (soit 20% d’une
cellule de 34 mL), temps de purge avec 'azote & 4@t nombre de cycles statiques = 2.
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L’extrait obtenu est évaporé a sec sous flux deebte résidu repris avec 1 mL d’acétonitrile

pour étre analysé par HPLC-FD.

3.3.2.5.3Comparaison de différentes méthodes d’extraction

L’extraction assistée par les micro-ondes en systémwvert (fMAE) a été utilisée pour
extraire les HAP de sols ou de sédiments avecge emiitres, des solvants tels que le
dichlorométhane ou un mélange hexane/acétone ) (Budzinski et al., 1999 ; Reiro-
Iglesias et al., 2000 ; Budzinski et al., 2000 y &t Lai, 2001 ; Saim et al., 199 Budzinski

et al. (1999) ont extraits des HAP de sols et dinsgnts par fMAE avec du dichlorométhane,
un mélange dichlorométhane/toluene 1/1 (v/v) oumglange hexane/acétone 1/1 (v/v).
Aucune différence significative n’a été observéaurptes différents solvants testés. Ces
résultats sont en désaccord avec ceux obtenusmartSLai (2001) qui ont observé les
rendements d’extraction les plus élevés avec uramgél hexane/acétone 1/1 (v/v), comparé
au meélange cyclohexane/acétone 1/1 (v/v) ou adatmméthane.

L’extraction par un solvant chaud sous pressiotgé appliquée avec succes a la détermination
de nombreux polluants organiques, en particulier AP, dans différentes matrices
environnementaleBerset, et al., 1999 ; Heemken et al., 1997 ; Sdial., 1997)

Les performances de ces deux techniques récentéscoromparées a celles d’'une extraction
classique par Soxhlet (6 h, extraction a I'hexar&fme 1/1) Klotron et al., 200 Pour
permettre une comparaison satisfaisante des peaafaes des différentes techniques étudiées,
nous avons réalisé toutes les expériences avedd lgpue séche. Le solvant d’extraction
choisi est un mélange hexane/acétone 1/1 (v/vyuelques études ont montré son efficacité a
extraire des polluants organiques tels que les HAP nombreuses matrices
environnementales. En effet, 'hexane permet debslider les HAP tandis que l'acétone est
capable de créer des interactions dipOle-dipoleitravec les électrona des HAP, ce qui
facilite leur solubilisation. Apres chaque étapextiaction, une étape de purification et de
concentration par SPE sur gel de silice est réakdié de pouvoir attribuer les différences de
performances directement a la technique d’extractioployée.

La Figure 3.4 montre les rendements de récupération obtenus Ipsurois HAP avec les
trois différentes techniques d’extraction. Les uadeont été estimées par rapport a celles
obtenues par un laboratoire officiel qui utilisekegnent la PSE.
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Figure 3.4 : Comparaison de I'efficacité du Soxhletde la fMAE et de la PSE a extraire les trois HARIe la
boue d’Achéres (n=3, IC & 95%).

Les rendements d’extraction les plus faibles sdneémmus avec la fMAE. En effet, 84% du
fluoranthéne sont extraits et seulement 61 et 49% beénzo[b]fluoranthene et du
benzo[a]pyréne respectivement. Le Soxhlet permextdiire la totalité du fluoranthéne et
plus de 80% du benzo[b]fluoranthéne. Cependant, rdadement d’extraction du
benzo[a]pyréne est faible, égal a celui obtenu@&MAE. La technique la plus performante
pour extraire les HAP de la boue est donc la PS$EefEet, la totalité du fluoranthéne et du
benzo[b]fluoranthéne est extraite et plus de 75%eahro[a]pyrene. Ceci peut s’expliquer par
le température élevée (120°C) et par I'applicathme pression, ce qui permet une meilleure
pénétration du solvant dans la matrice. Conceraasilectivité, celle-ci est similaire pour les
différentes techniques, avec la présence de nomlm@uposés interférant malgré I'étape de
purification par SPE.

En conclusion, la PSE semble étre la techniquéuls performante car elle permet d’obtenir
les rendements d’extraction les plus élevés avetemps d’extraction et un volume de
solvant faibles. De plus, cette technique est aatable, ne nécessite aucune étape de
filtration aprés I'extraction et une purificatioeyt étre mise en ceuvire situ. L’inconvénient

majeur de la PSE est son co(t relativement élevé.

3.3.3. Méthodes d’analyse

Les caractéristigues des appareillages utilisési ajoe les programmes d’analyse et la
méthode de quantification sont présentésaenexe Xl La séparation des composés a éte

réalisée sur silice greffée£a l'aide d’'un gradient d’élution.

162



3.4. Résultats et discussion

L’ajout d'une grande quantité de peroxyde d’hydragépour réhabiliter des matrices
contaminées pouvant devenir dangereux et coltegrarde échelle, nous avons dans un
premier temps focalisé notre étude sur la faigaébile la dégradation des trois HAP étudiés en
présence de concentrations peu élevées en réadtigmton. Des études ayant montré que ces
conditions n’étaient pas suffisantes pour oxydsrdentaminants organiques qui ne sont pas
en solution aqueusgedlak et Andren, 1994 ; Watts et al., 1998)e étape de désorption
semble donc nécessaire. Par conséquent, nous eaahresché des conditions expérimentales
(durée d’'agitation, ajout d’'un co-solvant) permettane désorption significative des trois
HAP de la boue. Puis, nous avons appligué le fédetiFenton a des suspensions de boue
avec ou sans co-solvant, et a des concentratidbiedaou élevées en réactifs. Enfin, nous
avons également étudié I'oxydation des HAP dansaliet un sédiment pour voir I'effet de la
nature de la matrice et des concentrations ingiale HAP sur les rendements d’oxydation.
Par ailleurs, dans les différentes expériencesséE en présence du réactif de Fenton, nous

avons essayé de suivre la formation de produitsydation.

3.4.1. Etude sur la désorption des HAP de la boue

3.4.1.1. Désorption des HAP naturellement présents dans la boue en solution

agueuse pure

Nous avons tout d’abord réalisé des expériencesiassirsuspensions de boue en solution
aqueuse pure a pH 3, car c’est normalement le girhapde la réaction de Fenton. La boue
utilisée dans cette étude contient 1,2 mg.RgS de fluoranthéne, 0,43 mgkgvS de
benzo[b]fluoranthéne et 0,31 mgkiS de benzo[a]pyréndébleau 3.9. Les suspensions
aqueuses de boue étant composées de 2 g de bbeedsés 20 mL de solution aqueuse, si
tout le fluoranthéne naturellement présent danddae était désorbé, on récupérerait
120 pg.* de fluoranthéne dans la phase aqueuse, valeuesuargement (de plus de la
moitié) inférieure & la solubilité du fluoranthédans I'eau (i.e. 260 pg'La 25°C). On peut
donc s’attendre a une nette désorption du fluoearghde la boue en solution aqueuse pure.
Par contre, en raison de leur trés faible solébitians I'eau et de leur fort caractére
hydrophobe, le benzo[b]fluoranthéne et le benzoj&lpe devraient étre peu ou pas du tout

désorbés de la boue. En effet, la solubilité dzeuldu benzo[a]pyréne est de 3,8 g
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25°C, ce qui représente 12,3% du benzo[a]pyremé t®bur le benzo[b]fluoranthéne dont la
solubilité dans I'eau n’est que de 1,5 1i§d 25°C, seulement 3,5% du benzo[b]fluoranthéne
total peuvent étre désorbés dans la phase aqueuse.

Les rendements de récupération des trois HAP @aheue et dans la phase aqueuse apres 5

jours d’agitation de la suspension aqueuse de aqgit 3 sont présentés suHgure 3.5
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Figure 3.5 : Rendements moyens de récupération (%les trois HAP dans la boue et dans la phase aqueuse

apres 5 jours d’'agitation en solution aqueuse a pld (n=2 ;técart-type).

Apres 5 jours d’agitation, aucun des trois HAP ptaétre détecté dans la phase aqueuse. En
revanche, on retrouve 85,8% du fluoranthéne (RS®4%Y, 98,9% du benzo[b]fluoranthene
(RSD=1,3%) et 97,1% du benzo[a]pyrene (RSD=0,7%)sda matrice. On n’observe donc
aucune désorption du benzo[b]fluoranthene et dadjaipyréne naturellement présents dans
la boue en solution aqueuse pure, le rendemenéadgération de ces deux HAP dans la
matrice solide atteignant presque 100%. Ce réséiat attendu puisque ces deux HAP ont
une tres faible solubilité dans I'eau. Par coritreemblerait que 14% environ du fluoranthene
total soient désorbés de la boue. Or, aucune ttacBuoranthéne n’a été détectée dans la
phase aqueuse alors que le pourcentage de fluérantidésorbé correspond a une
concentration supérieure a la limite de détectiodeequantification du systéme d’analyse. I
est donc vraisemblable que la non détection dudhihene en phase aqueuse soit imputable
a des pertes. Pour expliquer cela, le schéma sbdssFigure 3.6) représente le devenir des
HAP dans une suspension de boue en présence disau p

Dans un premier temps, les HAP peuvent étre désabsolubilisés dans la phase aqueuse
(réaction 1). Cependant, les HAP étant hydrophebg®u solubles dans I'eau pure, ils vont
avoir tendance, d'une part a se réadsorber surauaiae (réaction 2), et d'autre part a
s’adsorber sur le récipient (réaction 3). lls peuvégalement s’adsorber sur la matiére

organique dissoute (réaction 4). Il est donc pdssdue les 14% de fluoranthene non
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récupérés soient des molécules de fluoranthénehliEsodans un premier temps de la matrice
mais qui se sont par la suite adsorbées sur legspdw récipient en Téflon. Cette hypothese
est plausible car en solution agueuse pure a pMoi8 ¢hapitre 2), nous avons observé
environ 6,6% (RSD=10,7%) d'adsorption du fluoraminésur les parois du récipient en

Téflon apres seulement 3 h d’agitation.

Solution aqueuse

Ad 9 ti
sorption
MO HAP g¢sorb sur les parois du
récipient
Réadsorptio TDésorption

@0

MO

MO

HAP

adsorbé
@ [ )

Solubilisation

Désorption Higargiar

Boue

MO HAP 4¢sorbe

MO

Figure 3.6 : Devenir des HAP dans une suspension beue en présence d’eau pure.

Ces résultats sont décevants, puisqu'on pouvaites@e a une meilleure désorption du
fluoranthene, sa concentration totale dans la oe#tant inférieure de moitié a sa solubilité
dans l'eau. Ceci montre bien la difficulté de désordes polluants natifs d’'une matrice
solide, surtout lorsqu’ils sont présents a de &sldoncentrations. En effet, apres un temps de
contact prolongé, les HAP peuvent diffuser dansi@sopores de la matriggiatzinger et
Alexander, 1995; Tang et al., 1998e qui peut les rendre moins disponibles a la

biodégradation ou a I'oxydation chimique.

3.4.1.2. Choix des conditions pour améliorer la dés  orption

Aucune désorption satisfaisante des HAP de la bbéay@ant été obtenue en solution aqueuse
pure, nous avons dans un deuxiéme temps étudfétl'@é la nature de la solution sur la
désorption. Pour augmenter la disponibilité des HAfet d’un solvant organique ou d’un

surfactant a été étudié.
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3.4.1.2.1Désorption en présence d’'un solvant organique

Nous avons choisi I'éthanol comme solvant organiomer désorber les HAP de la boue pour
diverses raisons. Tout d’abord, les études suttdbilgé des HAP en solutions aqueuses
(chapitre 2) ont montré que I'éthanol a 20% permettait de lsibger les HAP en solution et
donc de minimiser, voire d’éliminer totalement le@gisorption sur les parois du récipient. De
plus, c’est un solvant peu toxique et peu coltdinfin, certains auteurs ont montré que
I'éthanol était un solvant efficace pour désorlesr HAP présents dans des sols contaminés
(Lee et Hosomi, 1999 ; Lee et al., 2001b ; Pigriatet Xing, 1996 ; Fu et Luthy, 1986 ; Field
et al., 1995) En effet, le solvant organique permet de solsiilies HAP présents dans la
matrice, et l'ajout de seulement 11% a 21% (v/vgtlBnol permet d’augmenter
significativement la vitesse de biodégradation danthracéne en augmentant sa
biodisponibilité. Par ailleurs, ces études ont égant mis en évidence que I'extraction des
HAP présents dans le sol par I'éthanol permettédtstomer leur biodisponibilité aux
microorganismes.

Nous avons donc suivi la désorption des HAP ndamant présents dans la boue dans le
temps, en présence d’éthanéigure 3.7). Seules les quantités désorbées, donc présentes

dans la phase organique, ont été déterminées daCiP.
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Figure 3.7 : Pourcentage de désorption des trois HA dans le temps dans une suspension de boue en
présence de 100% d’éthanol (n=3, IC & 95%).

Conditions : 2 g de boue séche dans un volumedet20 mL d’éthanol pur.
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La Figure 3.7 montre une nette et rapide désorption des troiP ldans le temps en présence
d’éthanol. En effet, aprés seulement 30 min d’'&gma on observe environ 35% de
désorption du benzo[a]pyréne, 60% pour le benzojbjinthéne et 75% pour le
fluoranthéne. Toutefois, le taux de désorption dnzo[a]pyréne parait faible en comparaison
de celui du benzo[b]fluoranthene, étant donné quealarnier est plus hydrophobe que le
benzo[a]pyréne. En effet, le logarithme du coeéitide partage octanol-eau (l&g,) du
benzo[b]fluoranthéne est de 6,57 et celui du beajpgfene est de 6,04. Ces résultats
pourraient s’expliquer par une meilleure diffusidln benzo[a]pyréne a lintérieur des
micropores de la matrice (du fait de sa structuoéenulaire plane) et donc de sa moins bonne
accessibilité par le solvant.

Les courbes de désorption des trois HAP en présdigtkanol atteignent rapidement un
plateau apres moins d’'une demi-heure d’agitatidéguilibre dans le systéme boue-éthanol
est donc rapidement atteint, peut-étre en raisanedsaturation de la phase organique. Pour
savoir si une plus large fraction des trois HAP @&sorbable, nous avons effectué trois
extractions successives de 30 min de la boue &¥@% H’éthanol. La phase organique apres
centrifugation est récupérée et directement analpsé HPLC-FD et une nouvelle solution
d’éthanol est ajoutée a la boue. Les résultatsnobtsont présentés sur Fggure 3.8 ci-
dessous.

‘ @30 min d'agitation M 3 x 30 min d'agitation ‘
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Figure 3.8 : Comparaison des taux de désorption deasois HAP de la boue en présence d'éthanol apres

30 min d'agitation et trois extractions successivede 30 min chacune (n=3, IC & 95%).

Les résultats montrent que I'on peut ainsi désdibéatalité du fluoranthéne, environ 94% du
benzo[b]fluoranthéne, mais seulement 50% du belmpkne Figure 3.8). La Figure 3.9

montre la quantité de HAP désorbés apres chaque dygxtraction de 30 min.
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Figure 3.9 : Détermination de la quantité de HAP dgorbés dans la phase organique aprés chaque cycle
d’extraction de 30 min (n=3, IC a 95%.

Conditions : Extraction de 2 g de boue séche damal2éthanol (3 x 30 min).

Il apparait que la majeure partie des HAP est ¢éésoau cours de la premiere extraction, tout
particulierement le fluoranthene et le benzo[bJfardhéne. On observe qu’a la troisieme
extraction, seulement 5% a 10% des trois HAP sésbidbés, ce qui laisse supposer qu’'on ne
pourra pas désorber davantage de HAP avec un &muatcycle d’extraction.

En conclusion, ces résultats montrent que le flubéne et le benzo[b]fluoranthene sont
relativement disponibles a l'extraction par un solv Par contre, 50% du BaP restent
fortement liés a la matrice et/ou sont inaccessible solvant car isolés dans des micropores.
Il est fort probable que cette fraction non disptane puisse pas étre oxydée par la suite par

le réactif de Fenton.

3.4.1.2.2Désorption en présence d’'un surfactant

La réhabilitation de matrices solides contaminéas lessivage avec des solutions de
surfactants est une technologie en voie de dévetoppt, tout particulierement pour les sols.
Elle permet d’améliorer la désorption et la mobitie polluants organiques contenus dans des
sols et donc leur biodisponibilité en solution agge2 L'utilisation de surfactants est
particulierement attractive car certains d’entrx eont moins toxiques que les solvants

organiques.
3.4.1.2.2.1Effet des surfactants sur la réhabilitation de nes solides contaminées

La solubilisation dépend de la nature et de la entration du surfactant utilisé, du caractére

hydrophobe du contaminant, des interactions eetrgutfactant et le sol, et enfin du temps
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pendant lequel le contaminant a été en contact laveadl (Vigon et Rubin, 1989Pans le cas
des HAP, plusieurs études ont montré une augmentdt la vitesse de désorption et une
meilleure solubilisation en présence d'un surfactémnsi, Jafvert (1991) a montré que le
SDS & 1 mol.L* (environ 10 fois la CMC) pouvait désorber en 3ehlement la majorité
des HAP adsorbés sur un sol artificiellement coiriéravec 100 & 200 pgtlde HAP.

Dans un systéme solution/matrice solide/surfactiir@st nécessaire de prendre en compte
I'adsorption possible du surfactant sur la matsoéde. De nombreuses recherches ont été
effectuées concernant I'adsorption des surfactantsniques et non ioniques sur les sols
(Urano et al., 1984 ; Liu et al., 1992)es résultats indiquent que la majorité des maééc

de surfactant adsorbées sont associées a la matgzneique du sgUrano et al., 1984)De
plus, Deshpande et al. (1999) ont observé queuldactants non ioniques s’adsorbent plus
sur le sol que les surfactants anioniques. Cepénkisnsurfactants non ioniques présentent
deux avantages majeurs : leur CMC est plus faib&e gpur les surfactants anioniques, et ils
ont moins tendance a mousser (ce qui facilite laipudation des solutions, et facilite le

retraitement des eaux contenant les surfactants).

Q Cas particulier des surfactants non ioniques

De nombreuses études ont montré que les surfactaots ioniques amélioraient
significativement la biodisponibilit¢ des HAP préte dans des sols en augmentant leur
vitesse de dissolution et leur solubilité. En maiier, la désorption et la solubilisation des
HAP peuvent étre améliorées en présence de surfactaon ioniques du type
polyoxyéthylene (POE{}Volkering et al., 1995 ; Vigon et Rubin, 1989 pNeet al., 1995 ;
Yeom et al., 1996 ; Zheng et Obbard, 2002 ; Zhbeety, 2003 ; Edwards et al., 1992)es
surfactants de cette famille les plus étudiés $orrij-30, le polyoxyéthyléne (10) lauryl
éther, le Brij-35, le Triton X-100 et le Tween-&hépitre 2).

Yeom et al. (1996) ont montré que la solubilisatthnphénanthréne d’'un sol naturellement
contaminé en HAP (26-2219 mg-kgelon les HAP, avec une concentration en phérémehr
de 333 mg.kd), aprés 16 jours de contact, semblait &tre invees¢ corrélée au nombre de
groupes éthoxylates (;840-) et a la valeur du HLB des surfactants. En gffefficacité de
solubilisation suit l'ordre: Brij-30 (4 groupementéthoxylates et HLB=9,7) >>
polyoxyéthyléne (10) lauryl éther (10 groupemeti®x®ylates et HLB=14,1) > Tween-80 (20
groupements éthoxylates et HLB=15,0) ~ Triton X-1A® groupements éthoxylates et
HLB=13,5) ~ Brij-35 (23 groupements éthoxylates &iBH16,9). Zhu et Feng (2003) ont

observé des résultats similaires. En effet, ilsmahtré qu'a des concentrations en surfactant
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supérieures a la CMC, l'efficacité de solubilisatguivait I'ordre : Triton X-100 > Brij-35 >
SDS. Zheng et Obbard (2001) ont observé une negmentation de la biodégradabilité de
15 a 33% pour les HAP contenant quatre a six nogaomatiques en présence de Tween 80
a 0,4% (m/v) comparé aux expériences sans surfattah dopé avec HAP, expériences
réalisées apres 1 mois de contact). Les résultatstrent que le Tween 80 augmente la
concentration des HAP en phase aqueuse, et aimdiledisponibilité aux microorganismes.
Yeom et al. (1995, 1996) ont émis I'hypothese qaelsbrption et la pénétration des
molécules de surfactant dans le sol peuvent éggonsables du gonflement de la matrice,
facilitant ainsi la diffusion des HAP dans la medri Deshpande et al. (1999) ont émis des
hypotheses similaires. lls ont montré qu’a des entrations en surfactants inférieures a leur
CMC, une désorption des HAP était possible par Ilgorént de la matrice, et qu'a des
concentrations supérieures a la CMC, les HAP étaielubilisés dans les micelles. Dans le
cas ou la concentration en surfactants est infi@iada CMC, les monoméres de surfactants
sont responsables du gonflement de la matrice ffié) #s s’adsorbent a la surface du sol, ce
qui modifie les interactions aux interfaces sol/edusol/contaminant. Il se produit une
répulsion entre les groupements de téte polairesidactant adsorbé et les particules du sol,
ce qui favorise la désorption des HAP du sol.

O Adsorption du surfactant sur la matrice solide

L’adsorption du surfactant sur une matrice solideitpétre décrite aingiEdwards et al.
1992):

qurf,g = Csurf,sorb'M surf 'Vaq / rT's;ol

avec  Qqug: Masse de surfactant adsorbé par gramme de méagriEe
Casurt.sore: NOMbre de moles de surfactant adsorbées padétsolution (moI.Ll)
Msu: masse molaire du surfactant (g.Hol
Vaq: Volume de solution (L)

Mo Masse de matrice solide (g).

Elle peut aussi étre exprimée en nombre de molesudactant adsorbé par gramme de
matrice(Zheng et Obbard, 2002)
qurf = (Csurf,sol - Csurf,aq)'vaq/rnsol

avec Qs Nombre de moles de surfactant adsorbé par grasemeatrice (mol.g)
Csurfsol: CONcentration du surfactant en solution dany$tésne matrice/solution (mor.’u

Csurt,ag: CONcentration du surfactant en solution en I'absede matrice (molib.
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Il a pu étre montré que, pour un sol, lorsque leceatration en surfactant reste inférieure a la
CMC en solution, la quantité adsorbée obéit a othesme de FreundlicfEdwards et al.,
1992):

qurf,g = Kf 'Cr?wn
avec  Cpon: CONcentration du surfactant en phase aqueuss [@darme de monomeéres) (mof)L
K; etn : constantes de Freundlich.
Dans le cas du Brij-35, la constantea été estimée a 0,79 pour un &dheng et Obbard,
2002)

Pour une masse de sol donnée, on observe unetguaatiimale de surfactant adsor@g.ax

qui ne dépend pas du rapport masse de sol/volunsoldéon comme ont pu le montrer
Zheng et Obbard (2002). Ainsi, dans le cas du &sjjen présence d’'un sol contenant 11,9%
de matiére organiqueQmax a été estimée a 2,73xi0nol.g* (i.e. 3,27x1C g.g"), aprés
seulement 24 h d’agitation (aucune adsorption supehtaire n'ayant été observée pour un
temps d’agitation plus long) et pour des conceiainat initiales en Brij-35 largement
supérieures a la CMC, comprises entre 5x&0 2x10° mol.L™. Yeom et al. (1996) ont
déterminé une valeur de densité d'adsorption di3risimilaire, égale a 3,5 mg-gle sol
aprés 14 jours de temps de contact dans un sokrcamt une forte teneur en matiere
organique (75%), soit six fois plus que dans l'étudk Zheng et Obbard (2002), a une
concentration initiale en Brij-35 de 4,6xifnol.L™, donc presque cinquante fois supérieure a
la CMC. Ces résultats confirment le fait qu’a desaentrations en surfactant supérieures a la
CMC, la densité d’adsorption du surfactant est taomie (c’est a dir€@s,=Qmay €t qu’elle ne
dépend pas de la teneur en matiére organiquerdattice, comme cela a pu étre observé par
Urano et al. (1984).

Il a été montré que les surfactants non ioniquetype POE pouvaient fortement s’adsorber
sur une matrice avec une teneur élevée en matigemnigue, la densité d’adsorption des
surfactants étant inversement corrélée a leur nemiddgroupements éthoxylates et a la valeur
de leur HLB (i.e. plus le surfactant est hydrophelidLB faible — plus il est adsorbffeom

et al., 1996) Par exemple, pour le Brij-30 qui a le moins deugements éthoxylates et la
plus faible valeur de HLB, donc qui est le plus toyghobe des surfactants de la famille des
polyoxyéthylénes, la densité d’adsorption est éeagec une valeur égale a 18,7 rifgdg

sol. Par contre, pour le Brij-35 qui posseéde 23igements éthoxylates et une valeur de HLB

plus élevée, donc qui est moins hydrophobe querig3B, la densité d’adsorption est
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seulement de 3,5 mg‘gle sol. Les molécules de surfactant adsorbéesviaidce ne sont
plus disponibles pour solubiliser les HAP. Par éoguent, plus la densité d’adsorption d’'un
surfactant est grande et plus la concentratiorugflactant a ajouter au départ pour obtenir une
efficacité de désorption satisfaisante devra éaeeé. De plus, ce phénomene augmente la
capacité d’'adsorption du sol en augmentant sa tesregarbone organiqu&dwards et al.,
1991)

O Définition de la concentration micellaire critiqueffective

Du fait de I'adsorption du surfactant sur la margolide, la concentration en surfactant en
solution est abaissée par rapport a une solutioeusg seule. Par conséquent, pour atteindre,
dans un systéme solution/matrice solide, une cdrat@n en surfactant dans la solution
égale a la CMC, il est nécessaire d'ajouter irgtimnt au systeme une concentration
supérieure a la CMC, afin de tenir compte de I'apison du surfactant. En effet, Liu et al.
(1991), ainsi que Zheng et Obbard (2002), ont néogtre, pour une suspension agueuse de
sol, la solubilisation des HAP ne pouvait avoiulgu'a des concentrations en surfactants trés
supérieures a la concentration micellaire critiqaeerminée dans I'eau seule.
On introduit donc la notion de « concentration riégee critique effective » CMg. On peut
estimer cette concentration grace a la relatiovesuie(Zheng et Obbard, 2002)
CMC, =CMC+Q,,(m, /Vaq)
avec  Qmax: concentration maximale de surfactant adsorbédagﬁ')o

CMC,;: concentration micellaire critique effective, dd@systéme matrice/solution (mof)L

CMC : concentration micellaire critique en I'abserde matrice (molt).
Cette CMGx dépend donc du rapport masse de matrice solideheolde solution. Par
exemple, pour le Brij-35, la CM& est de 3,8xI0 mol.L* alors que la CMC est de
10* mol.L'* pour un rapport sol/eau de 1/10 (m(@heng et Obbard, 2002)

O Deésorption des HAP de la matrice solide en présedeesurfactant

Les HAP adsorbés sur des matrices solides peutenpértiellement désorbés en présence
d’'un surfactant dans la phase aqueuse, selon lilgeusuivant :
HAP - HAPR

adsorbé solution
On peut donc définir une constante d’équilibre,sdi@nsens de la désorption du HAP, définie
par(Zheng et Obbard, 2002)

Ky = [HAP. 0/ [HAP]

solution adsorbé

avec [HAP],uion: Nombre de moles de HAP librement dissous par dig solution (mol.ﬁ)
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[HAP].gsoné NOmMbre de moles de HAP adsorbés par gramme de(bml.g")
Kq: constante d’équilibre (gh.

On peut également écrikg sous la forme suivante :

Ka = (Mg Vag Moo/ M)

avec  nyg: nombre de moles de HAP librement dissous ertisala I'équilibre
Nsorb - NOMbre de moles de HAP adsorbés sur la bouéjailibre
Mg, - Masse de matrice solide (g)

Vaq - Volume de la solution (L).

I a pu étre observé quEy augmentait linéairement avec la concentrationiaieit en
surfactant, avec deux domaines de linéarité, conmaigué sur laFigure 3.10 (Zheng et
Obbard, 2002)

Ky 4

i c
CMCeﬂ 'surf

Figure 3.10 : Effet de la concentration en surfactat sur la constante d’équilibre de désorption des AP

d’'une matrice solide.

Il apparait que la solubilisation du HAP initialemedsorbé est minimale jusqu’a ce que la
concentration en surfactant soit suffisante poitremune solubilisation importante du HAP
en présence du sol. Quel que soit le surfactariséjtila solubilisation des HAP est
significative au-dessus de la concentration migelleritique effective, c’est-a-dire quand les
molécules de surfactants forment des micelles dasgquelles les HAP peuvent étre
solubilisés. Certaines études ont montré que Idacants augmentaient aussi la mobilité des
HAP adsorbés sur les sols en diminuant la tensiterfaciale entre le solide et la phase
aqueus€Tiehm et al., 1997)

Selon la concentration initiale en surfactant, atera donc cette constante d'équilibre de
deux maniéresKqymon€n I'absence de micelles en solution (i.e. leauant est sous la forme
de monomeres), &y cvc Si la concentration en surfactant est telle querdieelles se sont

formées dans la solution.
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QO Effets des surfactants sur la solubilisation des R4n I'absence de micelles en solution

Si la concentration initiale en surfactant ajoudé@es le systeme est inférieure a la G @
n'y aura pas formation de micelles en solution. ©aa cas, ld&igure 3.11 est un schéma
récapitulatif des différentes interactions qui peEntvavoir lieu dans la suspension aqueuse de

boue en présence d’'un surfactant non ionique aoneentration inférieure a la CMg

/ Phase aqueuse \

Figure 3.11 : Schéma des interactions possibles emtun surfactant non ionique, les HAP et la boue d&s
une suspension aqueuse de bouwe des concentrations en surfactant inférieures a I[£EMC¢; (d’aprés
Edwards et al., 1994)

1 : adsorption/désorption du surfactant sur la boue

: adsorption/désorption des HAP sur la boue

: association des HAP avec des monoméres dectanfalans la phase aqueuse

: association des HAP avec des monomeres dectanfaadsorbés sur la boue

: adsorption/désorption des HAP sur les paroigédipient

: adsorption/désorption des HAP associés aux menes sur les parois du récipient
Q.urr : Nombre de moles de surfactant adsorbé par graserbeue (mol.g).

oOuhwWN

Les molécules de surfactant peuvent étre libresadution. Il est intéressant de noter que,
méme a des concentrations inférieures a la CM®@rtaation de diméres ou de triméres de
surfactants ne peut pas étre exclue. L'adsorptiosutfactant sur la boue est représentée par
I'équilibre 1. Les surfactants peuvent étre adsoié@ des sites minéraux ou humiques et ils
peuvent former une monocouche a l'interface bowe/éas tétes polaires du surfactant
peuvent former des liaisons hydrogenes avec legpgroents silanols ou hydroxyles des
minéraux en surface, mais également avec les gnoemts hydroxyles, amino et autres de la
matiere humique de la boue. Dans ce cas, a de®matons proches de la CMCou les
interactions entre monomeéres deviennent plus foltsscorps hydrophobes des surfactants
adsorbés vont interagir avec ceux des surfactantplese aqueuse pour former une

membrane de surfactants bicouche. Cependant, sanrale leur nature amphiphile, les
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surfactants peuvent aussi s’adsorber sur la madbig@nique de la boue par des interactions
hydrophobes et ainsi former une monocouche a tfexte boue/eau. Les surfactants les plus
hydrophobes ont davantage tendance a interagin selmécanismgEdwards et al., 1992)

Dans un tel systeme, le HAP peut étre libremenilslidé dans I'eau ou adsorbé sur la boue
(équilibre 2). Le HAP peut également étre associé emonomeére de surfactant dans la phase
aqueuse (équilibre 3) :

HAR + Surf, - HAP-Surf

solution solution solution
La constante de cet équilibre peut s’écrire :
K von = [HAP = Surf]_, o/ (HAP] o  SUT]

solution solution solution)

avec [HAP],ution: Nombre de moles de HAP librement dissous par i solution (i.e. solubilit8 du HAP dans
la phase aqueuse) (mofL
[Surflsowtion: NomMbre de moles de surfactant libres en solysamlitre de solution (i.e. concentration en
monomeres dans la soluti@) (mol.L™)
[HAP-Surflsoution: Nombre de moles de HAP associés a des monomgissdion par litre de solution
(mol.L™).

Il s’ensuit :

Kmon = [HAP - SL”‘f]solution/(S'C

mon)

On peut définir d’autre part une solubilité appéeedans la solution, en présence de
surfactant :
St =[HAP|

coion + [HAP = Surf] = S+[HAP - Surf]

soluiton solution

La solubilité apparent® du HAP en présence du surfactant est donc dopag@&dwards et
al. 1992):

s =351+K,.C

mon)

Il est donc possible de déterminer expérimentalénteerconstante d’équilibréon de la

maniére suivantéEdwards et al., 1992)

avec S : solubilité du HAP dans la solution de surfadtada CMC.

Le HAP peut aussi étre associé a un monomere tectant adsorbé sur la boue (équilibre 4).
En effet, 'adsorption des surfactants peut considlément augmenter la teneur en carbone
organique de la boue et ainsi modifier 'adsorpti@s HAP(Edwards et al., 1994En effet,
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les surfactants adsorbés peuvent présenter unkeaneibffinité pour les HAP que la matrice
humique hétérogéne car les groupements polairerdinés dans les régions les plus
hydrophobes de la matiére humique peuvent intaréénel’adsorption des HAP.

L’augmentation de la fraction en carbone organiquesol liée a I'adsorption du surfactant

peut étre exprimée comme s(idwards et al. 1992)

oc* = foc + (Kf 'Cn ) fcarbone

mon

avec fuc*: fraction organique de la matrice solide en prée de surfactant adsorbé
foc: fraction organique de la matrice solide en 'atzsede surfactant
fearbone fraction massique de carbone du surfactant
K:.Cmon' : masse de surfactant adsorbé par gramme de m(agr@ = Qsurig

Cependant, I'affinité des HAP pour les surfactaadsorbés dépend de la teneur en carbone
organique de la matrice. Pour des matrices a fdibleeur en carbone organique, les
surfactants peuvent s’adsorber en une structuaveinent réguliere avec des compartiments
non polaires bien définis, ce qui peut augmentasibement I'adsorption des HAP sur les
surfactants. Par contre, dans une matrice a taneyenne ou élevée en carbone organique,
les molécules de surfactants vont probablementssiaér sur la matiere humique sans former
de compartiments non polaires séparés et, par goest leur affinité avec les HAP sera
moindre.

Enfin, quel que soit son état, librement dissousassocié a un monomere de surfactant, le

HAP peut s’adsorber sur les parois du récipienti(fges 5 et 6).

Q Effets des surfactants sur la solubilisation des RAn présence de micelles en solution

Lorsque la concentration en surfactant dans laisolest suffisante pour qu’il y ait formation
de micelles, on peut schématiser les difféerentegantions dans le milieu par Fagure 3.12
ci-dessous.

Le surfactant dans un tel systéme se trouve, deiir@é sur la boue, soit en solution sous la
forme de monomeéres, soit sous la forme de micellesnombre moyen de molécules de
surfactant par micelle est appelé le nombre d'agrég. L'intérieur des micelles,
hydrophobe, est souvent appelé pseu-dophase nimieglpar opposition avec I'extérieur des
micelles, appelé pseudo-phase aqudbskvards et al., 1994)Cette derniere est constituée
d’eau et de monomeres de surfactant non agrégést(@liement dimeres et trimeres), ceux-
ci étant a une concentration égale a la CMC @, = CMC). Les micelles ne s’adsorbent
pas sur la boue déja recouverte d’'une couche dactamts a une densité d’adsorption

maximale Qmax).

176



/ OO Phase aqueuse\

Figure 3.12 : Schéma des interactions possibles emtun surfactant non ionique, les HAP et la boue d&s
une suspension aqueuse de boue a des concentrati@ms surfactant supérieures a la CMGx (d’aprés
Edwards et al., 1994)

1 : adsorption/désorption du surfactant sur la H@Q4e,: quantité de surfactant adsorbé sur la boue (ifl.g
: adsorption/désorption des HAP sur la boue

: association des HAP avec des monoméres dectanfalans la phase aqueuse

: association des HAP avec des monomeres dectanfaadsorbés sur la boue

: adsorption/désorption des HAP sur les paroigédipient

: adsorption/désorption des HAP associés aux menes sur les parois du récipient

: solubilisation des HAP dans la phase aqueuskepanicelles de surfactant.

~NOoO oA~ WN

Le nombre de moles de surfactant adsorbées soukadst donné par :

Ngurt ads = Qmax-Mboue

Le nombre de moles de surfactant solubilisées lsoflasme de monomeres est :

Nion = Vag: CMC

Par conséquent, on peut donc en déduire le nongbneates de surfactant présentes dans les
micelles :

nsurf,micelle = ntotal - Qmax'rnooue - Vaq CMC

avec Ny Nombre de moles total de surfactant ajoutéeystése.

Les HAP désorbés de la boue peuvent étre soitnlibné dissous dans la phase aqueuse
(équilibre 2), soit solubilisés dans les micelléguilibre 7), soit associés a des monomeéres
(ou diméres et trimeres) de surfactants (équil)reen raison de la concentration tres élevée
en surfactants et de la présence de micellest peas probable que les HAP s’adsorbent sur

les parois du récipient (équilibres 5 et 6).

Comme indiqué précédemment, on définit généraleneerdpport de solubilisation molaire
MSR comme étant le nombre de moles de HAP solée#igpar mole de surfactant ajouté a la

solution. Les relations similaires a celle en dolut(chapitre 2) peuvent étre écrites, en
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remplacant CMC par CMg& pour tenir compte de I'adsorption du surfactamtigdoue. On a
donc la relatior{d’aprés Edwards et al., 1991)

Km = (1/ S—IAP,CMCeﬁ'Veau)'(MSR/(l+ MSR))

Plus la quantité de micelles dans la solution egportante, plus la quantit¢é de HAP
solubilisée augmente. Ainsi, une relation linéaaeété observée dans des systemes
surfactant/sol entre la quantité de HAP solubilisgée la concentration en micelles
(i.e. CsurCMCes)) (Liu et al., 1991 ; Zheng et Obbard, 2002)

3.4.1.2.2.2Choix des conditions testées

Dans nos expériences, nous avons choisi un sumnfacten ionique de type POE, le Brij-35,
car de nombreuses études ont montré qu'il permelttatdésorber et de solubiliser les HAP
adsorbés sur des sols aussi efficacement que lenTxit100 et le Tween-80. De plus, les
expériences préliminaires réalisées en solutioeasgi¢hapitre 2) ont montré que le Brij-35

a 10° mol.L’* (concentration dix fois inférieure & sa CMC), teut solubilisant les HAP,
permettait leur dégradation par les radicaux hyglesx Enfin, bien que son pouvoir de
solubilisation soit inférieur a celui du Brij-30 @t polyoxyéthylene (10) lauryl éther, le Brij-
35 a une densité d’adsorption plus faible sur latrioes que les deux autres surfactants de la
méme famille.

La boue d’Achéres ayant une teneur en matiere aygarde 36%, il est légitime de supposer
que la densité d’adsorption du Brij-35 sur la boaeges concentrations supérieures a la
CMCet (i.€. Qmax), €st proche des valeurs trouvées dans les dedessur les sols décrites
précédemment, & savoir environ 3,5 rigay 2,92x1¢ mol.g* (Zheng et Obbard, 2002 ;
Yeom et al., 1996)

Il est possible d’estimer la CM&dans nos conditions d’aprés la relation :

CMC,y = CMC + Q0 (M / Vo)

Ona: CMC =10 molL™"; Qmax=2,92x1¢ mol.g’; msu=29; Vag=20x10’L.

Il s’ensuit une CMGy estimée a 3,9x1bmol.L, en accord avec la valeur de 3,8%100l.L*
reportée par Zheng et Obbard (2002).

Deux séries d’expériences ont été réalisées. Damsamier temps, nous avons étudié I'effet
du Brij-35, & des concentrations supérieures a MCG (10° et 10° mol.L'Y), sur la
désorption des HAP naturellement présents dansua.lPuis nous avons réalisé les mémes

expériences aprés avoir dopé la boue avec lesHiiiz & 0,4 mg.kg MS de chaque HAP,
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pour estimer le pouvoir de solubilisation du Brj-3ur des HAP fraichement ajoutés en
s’affranchissant des effets de matrice. Les diff&y@ésultats obtenus pour les expériences en

présence de Brij-35 sont résumés darisaleleau 3.3ci-dessous.

Tableau 3.3 : Rendements de récupération (%) desdis HAP dans la boue et dans la phase aqueuse aprés
5 jours d’'agitation des différentes suspensions aguses de boue, dopée ou non dopée, en présencerie B
35, a pH 3 (n=2, RSD%).

Boue non dopée Boue dop@e
Milieu Phase Fla BbF BaP Fla BbF BaP
Brij-35 102 mol.L - boue 82,](11,4b) 98,2(8,7) 100,8(5,4) 104,4(0,4) 91,3(1,7) 89,6(3,4)
solution N.D° N.D. N.D. 0,2(85,5) 0,0(141,4)  N.D.
Total 82,1(11,4) 98,2(8,7) 100,8(5,4) 104,6(0,2) 91,3(1,8) 89,6(3,4)
Brij-35 102 mol.L2 boue 85,3(0,4) 86,7(8,2) 86,8(7,0) 92,3(6,8) 82,6(3,4) 84,4(2,2)
solution 9,94,9) 10,2(15,2) 5,04,2) 12,1(6,1) 9,9(0,9 7,3(1,1)
Total 95,2(0,2) 96,9(5,7) 91,8(6,4) 104,4(6,7) 92,5(3,1) 91,7(2,0)

Conditions : 2 g de boue séche dans un volume ti@&®0 mL de solution aqueuse en présence de Brg-3
102 mol.L™ ou 10 mol.L™, & pH 3 ; 5 jours d'agitation & I'obscurité.

2 g de boue séche dopés avec 0,4 mbM§ de chaque HAP. Les rendements sont alors éslaulr |a totalité
de la concentration en HAP (natifs + rajoutés).

P_es valeurs entre parenthéses et en italique qoneent aux coefficients de variation relatifs (R&D%).

°N.D. : non détecté.

3.4.1.2.2.3Désorption de la boue non dopée

O Brij-35 4 10° mol.L™*

Dans une suspension aqueuse de boue non dopéésemqe de Brij-35 a Fomol.L'* & pH

3, on obtient les mémes résultats qu’en I'absercsudfactant (voiFigure 3.5 apres 5 jours
d’agitation. En effet, aucun des trois HAP n’esiedé& dans le surnageant et on récupere dans
la matrice 82,1% (RSD=11,4%), 98,2% (RSD=8,7%) &0,8% (RSD=5,4%) du
fluoranthéne, du benzol[b]fluoranthéne et du berjpgfane, respectivemenidbleau 3.3. Il

y a donc la méme gquantité de fluoranthéne désabdabsence et en présence de surfactant,
mais elle n'est pas détectée dans la phase aquaose qu’elle correspond a une
concentration supérieure a la limite de détectiodeequantification. Il est possible que cela
soit dd a I'adsorption du fluoranthéne, soit libsejt associé a des monomeéres de surfactant,
sur les parois du récipient.

Par conséquent, bien que le Brij-35 soit présaemeconcentration dix fois supérieure a sa

concentration micellaire critique, il ne permet pBaméliorer la désorption des HAP, ni de
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solubiliser la fraction de fluoranthéne désorbéeci@st sirement dd au fait qu’une partie du
Brij-35 est adsorbée sur la matrice, ce qui dimisaeoncentration en solution. Toutefois, la
concentration rajoutée étant supérieure a la gMEStimée (d’'un facteur 2,5), il devrait y
avoir formation de micelles en solution. En tenamhpte de la valeur précédente @gax
pour une suspension aqueuse de 2 g de boue sawh2@mL de solution aqueuse de Brij-35
a 10° mol.L'%, il resterait 7,1x10 mol.L™* de Brij-35 dans la phase aqueuse (ce qui est
supérieur a la CMC), et il y aurait environ 30% slufactant adsorbés sur la boue. Dans ce
cas, méme si la concentration en micelles n'est gssez élevée pour permettre la
solubilisation du benzo[a]pyréne et du benzo[bjtudhéne, elle devrait théoriguement
permettre la solubilisation du fluoranthéne déso®g on ne détecte rien dans la phase
aqueuse.

Cependant, ces valeurs ne sont que des estimgiiegue I'on ne sait pas si on peut
transposer le modele décrit a partir des solshiie. En effet, les boues sont généralement
plus hydrophobes que les sols, et donc susceptildesétre de conduire a une quantité de
surfactant adsorbée plus importante. Il est possjoke, pour notre systeme Brij-35/boue, la
CMCex réelle soit supérieure a celle que I'on a estin@@e.peut ainsi supposer que, soit la
concentration initiale en Brij-35 est insuffisaiiie. < CMGg réelle), soit la concentration en
surfactant ajoutée est suffisante mais le nombmmidelles formées en solution reste faible.
Dans ce dernier cas, aucun HAP n’étant détecteé ldapisase aqueuse, il est possible que la
concentration en fluoranthéne solubilisée soitriet@e a la limite de détection de I'HPLC-
FD.

O Brij-35 & 102 mol.L™

En présence de Brij-35 & 1@nol.L* & pH 3, on observe une faible mais nette désorkis
trois HAP de la boue non dopée aprés 5 jours diagit (Tableau 3.3. On peut donc en
déduire qu’'a cette concentration il y a formatienndgicelles en solution. En effet, en se basant
sur une densité maximale d'adsorption du surfactint3,5 mg.d, I'adsorption devient
négligeable dans ces conditions (i.e. 2,9% de lantigé initiale de surfactant), et la
concentration du surfactant restant en solutioaisde 9,7x1F mol.L*, soit presque cent
fois la CMC.

Les résultats obtenus confirment cette hypotheseeffaéi, comme dans les expériences
précédentes, il reste 85,3% du fluoranthéne dansalaice. Par contre, on récupére environ
10% du fluoranthéne dans le surnageant. Ces mekdd fluoranthéne sont probablement

solubilisées par les micelles, ce qui empéche delgorption sur les parois du récipient. Les
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5% de fluoranthene restants non récupérés peutrentiés a des pertes lors du traitement du
surnageant (c’est-a-dire, lors de la centrifugaéibde I'extraction sur phase solide).

Il semble donc que la présence du Brij-35 a descemnations élevées (cent fois la
concentration micellaire critique) permette la fatmon de micelles en solution, ce qui
améliore la solubilité des HAP. Pour le benzo[ljfanthéne et le benzo[a]pyréne, on ne
récupere plus que 87% environ des deux HAP daheda. Il y aurait donc environ 13% du
benzo[b]fluoranthéne et du benzo[a]pyrene désodeékm boue. Cependant, on ne récupéere
que 10,2% du benzo[b]fluoranthéne et 5,0% du beijgpiéne dans le surnageant. Comme
dans le cas du fluoranthéne, les pertes peuveatdites au traitement et notamment a
I'extraction sur phase solide. La quantité de bgajpgrene désorbée correspond a sa
solubilité dans I'eau, c'est-a-dire environ 4 pg.LPar contre, la désorption du
benzo[b]fluoranthéne observée est environ trois $apérieure a sa solubilité dans I'eau pure.
La présence de micelles permet donc de désorbelAPs de les maintenir solubilisés dans la
phase aqueuse et enfin, d’augmenter leur solulgititéolution aqueuse. L'étude de Yeom et
al. (1995) confirme nos résultats. En effet, poug aoncentration en Triton X-100 (qui a une
réactivité similaire & celle du Brij-35) de 7,7X1fol.L*, ils ont observé 5% de désorption
du benzo[a]pyréne naturellement présent dans ufoseiment contaminéCp=43 mg.kd').
Cependant, elle ne permet pas d’améliorer la déesarpu fluoranthene. Ceci peut étre dd a
la compétition entre le fluoranthéne et les deutteasuHAP (le benzo[b]fluoranthéne et le
benzo[a]pyréne) qui sont plus hydrophobes et quaragissent préférentiellement avec les
micelles. D’autre part, il peut y avoir compétitiawec les constituants de la matrice qui
peuvent étre solubilisés par le Brij-35.

En conclusion, I'ajout de Brij-35 & Tamol.L'™* ne permet qu’une faible désorption des HAP
natifs de la boue bien que sa concentration igitalit élevée (i.e. 100xCMC et 25xCMC

Il est donc vraisemblable gqu'une quantité impoeaté¢ surfactant s’adsorbe sur la boue, et
que la quantité maximale de surfactant adsorbée lpoboue soit plus élevée que pour les
sols, d’'ou une CMg; réelle plus élevée que la CMfEstimée, et par suite une concentration
en micelles dans la solution insuffisante. En outedte adsorption conduit d’'une part a une
augmentation de la teneur en carbone organique d®ue, et d’autre part a la formation
d’'une couche a la surface de la boue, ces deuxopi&mes étant susceptibles de rendre la
désorption des HAP difficile. Des études complérmieas seraient nécessaires pour valider

ces hypothéses.
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3.4.1.2.2.4Désorption de la boue dopée

Nous avons ensuite réalisé les mémes expérieneeprquédemment, mais en rajoutant a la
boue des HAP (ajout de 0,4 mgknIS de chaque HAP). Le pourcentage en HAP ajouté pa
rapport a la teneur en HAP totale (i.e. HAP natiftHAP ajoutés) est de 25,0% pour le
fluoranthéne, 48,2% pour le benzo[b]fluoranthéne 56t3% pour le benzo[a]pyréne.
L’objectif de ces expériences est de s’affranchs ohteractions solutés-matrice pour les HAP
rajoutés lors du dopage, et ainsi de mieux metireeadence l'effet du Brij-35 sur la

solubilisation de ces HAP.

O Brij-35 a 10° mol.L™

En présence de Brij-35 & 0nol.L™* & pH 3, on n'observe que des traces de fluorasthén
dans le surnageant (<0,2%, qui doivent correspordrdes molécules de fluoranthene
associées aux monomeres de surfactant) et on récigéotalité du fluoranthene dans la
matrice apres 5 jours d’agitation, contrairement expériences avec la boue non dopée ou on
ne récupérait que 82% environ du fluoranthéne etdguotaient une Iégere désorption du
fluoranthéne de la bouddbleau 3.3. Il y a donc adsorption du fluoranthéne fraicheime
ajouté sur la matrice bien que la concentratiofildanthene ajouté soit largement inférieure
a sa solubilité dans 'eau. Le fluoranthéne a dame forte affinité avec la boue méme sans
avoir été en contact préalable avec cette bouecdtdre, on ne récupére que 90% environ du
benzo[b]fluoranthene et du benzo[a]pyrene total sdéan matrice, et comme les 10%
manquants ne sont pas détectés dans le surnagegmeut supposer qu’ils sont adsorbés sur

les parois du flacon.

O Brij-35 & 102 mol.L™

Les résultats en présence de Brij-35 & fibl.L™* sont similaires & ceux obtenus pour la boue
non dopée Tableau 3.3. Donc, dans les expériences avec la boue nonedapéest
vraisemblable qu'’il devait y avoir saturation deplaase aqueuse, c’est-a-dire que la faible
désorption observée n'était pas due aux fortegadtiens des HAP avec la matrice qui
empéchent leur désorption, mais au fait que la eatnation en micelles dans la phase
aqueuse est faible et que le maximum de solubdisaest atteint. On peut émettre
I'hypothese que, dans le cas des boues dopéeg,alpas désorption des HAP naturellement
présents dans la boue, mais que les HAP solubilisés les micelles en solution sont
préférentiellement des HAP fraichement ajoutés,ptertenu des fortes interactions entre la

matrice et les HAP natifs.
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La Figure 3.13 est une superposition des chromatogrammes obteraisle 'analyse des
phases aqueuses aprés 5 jours d’agitation de lEdmprésence d’eau a pH 3 et de Brij-35 a
102 et 10° mol.L™* (pH 3).

Brij-35 10% mol.L™*

U
o
o
2
)

Brij-35 10° mol.L™*

T T T T T T T T T T
0.00 2.00 4.00 6.00 8.00 10.00 12.00 14.00 16.00 18.00 20.00 22.00
Minutes

Figure 3.13: Chromatogrammes obtenus aprés analysde la phase aqueuse, au bout de 5 jours

d’agitation de la boue en présence d’eau et de Brg5 & 10° et 10° mol.L™* (pH 3).

Les chromatogrammes dans I'eau pure et en présienBej-35 & 1¢ mol.L™* sont similaires

donc il semblerait que cette concentration de stafd ne permette pas la formation de
micelles en solution. Par contre, avec une conagoltr 10 fois plus élevée en Brij-35, une
grande quantité de composés est désorbée et sHebildans la phase aqueuse,
vraisemblablement en raison de la présence delagaeh solution. L’hypothése que la boue
a un pouvoir adsorbant vis-a-vis d’un surfactant immique plus important que par rapport a

un sol est confirmée. La CMgdoit donc étre supérieure a4ol.L™.

3.4.1.3. Conclusions

Nos résultats montrent tout d’abord que, a la fessHAP naturellement présents, et ceux
fraichement ajoutés a la boue ont une tres fofieitéf avec cette derniere. Ce résultat était
attendu en raison de la forte teneur en matieranigge de la boue utilisée (36%). Ceci
risque donc de poser probléme par la suite caHAR peuvent ne pas étre accessibles aux
especes réactives générées par le réactif de Fenébre donc difficilement dégradés.

La présence d’'un solvant organique tel que I'éthaeranet de désorber significativement les

trois HAP (>50%). Toutefois, une fraction non déstnle du benzo[a]pyrene naturellement
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présent dans la boue a pu étre mise en évidendgeut.@un surfactant non ionique tel que le
Brij-35 ne permet qu’une faible désorption dessidAP (<15%) et ce, & une concentration
cent fois supérieure a sa concentration micellaiteue. Le surfactant sous forme monomere
ou micellaire s’adsorbant a la surface de la matilies micelles peuvent ne pas étre formées
en solution ou tres faiblement d’ou un faible paumde solubilisation et de désorption du
surfactant. Le choix du surfactant est donc prinabngour une réhabilitation satisfaisante par
lessivage de matrices contaminées par des polloagasiques. En effet, il doit permettre une
extraction optimale des polluants, tout en minimisd’'une part les pertes dues a I'adsorption
du surfactant sur la matrice, d’autre part la géaiion et la formation de mousse.

Il serait intéressant d’étudier d’autres surfactaafin d’améliorer la désorption des HAP.
Nous voulions tester le SDS car des études ontmgnten désorbant les HAP présents dans
des sols contaminés, il permettait d’améliorer ldagradationl{ee et al., 1998 Mais en
raison de problémes analytiques liés a la natunmenéu SDS, surfactant anionique, nous
avons abandonné ce choix. L'étude d'un mélangeudactants est également envisageable,
Zhu et Feng (2003) ayant montré que la solubibsatles HAP dans un mélange binaire de
surfactants anionique et non ionique (SDS/Brij-355BS/Triton X-100) était plus élevée
gu’en présence du surfactant seul, grace a la tommde micelles mixtes qui modifient les

valeurs des CMC dans le systeme.

3.4.2. Application du réactif de Fenton a des suspe  nsions aqueuses

de boue

Dans un premier temps, nous avons choisi d’applituedactif de Fenton a des suspensions
aqueuses de boue et & des concentrations peu $leméeactifs (b0, et FE) pour des
raisons de sécurité, la réaction radicalaire ennehatant exothermique et pouvant devenir
explosive pour de fortes concentrations en réadfifie étape préalable de désorption est donc
nécessaire pour que les HAP soient accessiblexydBtion par les radicaux hydroxyles qui,
avec des conditions diluées en réactif de Fentont générés en solution aqueuse. Nous
n'avons pas réalisé d’expériences avec I'éthanah lojue quelques études aient montré que
I'oxydation des HAP dans des sols était possiblprésence de ce solvant organiguee et

al., 1998 ; Lee et Hosomi, 2001a ; Lee et HosordQ1d ; Lee et al., 2002En effet, les
concentrations des HAP dans les boues que noisonslsont de I'ordre de 1 mg-kdvS,
beaucoup plus faibles que les concentrations égiislans les études citées (20 & 500 rig.kg

MS). Par conséquent, I'éthanol sera fortement enpétition avec les HAP pour réagir avec
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les radicaux OH ce qui peut inhiber leur dégradation comme l'mintré les résultats dans
le chapitre 2. Les expériences avec les concentrations peuedesme peroxyde d’hydrogene
et en ions ferreux ont donc été conduites en poéseiine solution aqueuse de Brij-35 810
et 10° mol.L, & pH 3.

Dans un deuxiéme temps, nous avons appliqué ldifrélec Fenton a des concentrations
élevées en peroxyde d’hydrogéne a des suspensiueises de boue sans ajout de co-
solvant et sans modification du pH. Dans ces candif nous avons étudié I'effet de la nature
de la matrice en comparant les rendements d’oxyalaibtenus pour la boue de la station
d’épuration d’Acheres, le sol de Pierrelaye e@diment de la Ria de Aveiro.

3.4.2.1. En présence de Brij-35 a pH 3 et a des con centrations peu élevées en

réactif de Fenton

Dans un premier temps, nous avons appliqué leiféct-enton a des concentrations peu
élevées en réactifs, c'est-a-dire avec des coratenis initiales de 3 x mol.L™* en ions
ferreux et de 3 x IOmol.L™* en peroxyde d’hydrogéne, & une suspension de mauelopée
aprés 3 jours d’agitation en présence d’'une saluijueuse de Brij-35 & T0nol.L™* & pH 3.

En effet, les expériences précédentes ont mis eles@ une faible mais nette désorption des
HAP naturellement présents dans la boue aprésrS @dagitation dans ce milieu. Le réactif
de Fenton est ajouté aprés 3 jours d’agitation résgmce du surfactant pour permettre au
systeme d’atteindre I'équilibre. Il est intéressal® constater que le pH de la solution,
initialement de 3, passe a 6,7 aprés 3 jours @hgit avec la boue. Par conséquent, le fer(ll)
ajouté réagit probablement sous la forme Fe(QHivorisée a pH neutre et qui décompose
plus rapidement le peroxyde d’hydrogéne pour généreadical hydroxyle que lion Bé
(chapitre 2).

Apres 48 h de réaction, si 'on compare le rend@ndenrécupération total de chaque HAP
aprés application du réactif de Fentdfigre 3.14bh et sans réactif de FentoRigure
3.149, aucune disparition significative des trois HAResh observée. D’autre part, on
constate que les rendements de récupération desHAP dans la phase aqueuse avec ou
sans ajout du réactif de Fenton sont identiquegéhetif de Fenton, dans ces conditions, ne
permet donc pas de dégrader les HAP solubilis&®lkeion par le surfactant non ionique.
L’hypothése la plus probable est que les espéaasives (i.e. les radicaux hydroxyles) sont
générés en concentrations trop faibles pour powégrader les HAP, eux-mémes présents a
de trés faibles concentrations dans la phase aguense 1,5 pg:t pour le benzo[a]pyréne
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et 14 pg.r* pour le fluoranthéne). Ainsi, il peut y avoir coétition avec les molécules de
surfactants et la matiére organique dissoute goii s0 concentrations plus élevées que les
HAP. En effet, les constantes de vitesse de réact®rOH avec la matiére organique
dissoute mesurées dans de nombreux échantilloasxdi@aturelles sont de I'ordre de 0,83 a
5,83 x 10° .(mol de C/L)'.s* (Goldstone et al., 2002).es espéces réactives générées sont
donc probablement consommées avant d’avoir purréagc les HAP qui sont, soit adsorbés
sur la boue, soit solubilisés dans les micellesps, les HAP solubilisés dans les micelles

peuvent ne pas étre accessibles aux espéces esactiv
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Figure 3.14 : Rendements de récupération (%) desdis HAP dans la boue et dans la phase aqueuse (n=2,
* écart-type) : (a) aprés 5 jours d’agitation de lasuspension aqueuse de boue non dopée en présence de
Brij-35 & 102 mol.L™, & pH 3 (b) aprés application du réactif de Fentorfdurée de réaction 48 h) & la boue
non dopée préalablement agitée pendant 3 jours avene solution de Brij-35 a 1¢ mol.L™, & pH 3.

Conditions : 2 g de boue séche dans un volume det&0 mL de solution aqueuse de Brij-35 & bl.L™ et &
pH 3 ; ajout du réactif de Fenton aprés 3 jourgithgion ; [Fé"]o = 3 x 10* mol.L™* ; [H,05]o = 3 x 10° mol.L
' 48 h de réaction a I'obscurité.

Nous avons réalisé une deuxieme série d’expérieaaasdes concentrations trois fois et cent
fois plus élevées en ions ferreux et en peroxydgdibgéne, respectivement, que dans
I'expérience précédente. Le réactif de Fenton est dppliqué a des concentrations initiales
en ions ferreux et en peroxyde dhydrogéne de® 1Mol.L* et 0,3 mol.l*
([H205]o/[F€*]o = 300), aprés trois jours d’agitation en présedoeBrij-35 & 1¢° ou
102 mol.L* pour permettre au systéme d'atteindre I'équilibkes expériences ont été
réalisées sur de la boue fraichement dopée avewélange des trois HAP & 0,4 mgkiylS

de chaque HAP, car les HAP ajoutés sont moinsrfate adsorbés sur la matrice que les

HAP natifs et sont, par conséquent, plus suscegtidietre dégradés.
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En présence de Brij-35 a inol.L™!, aprés 48 h de réaction, on n’observe aucune ritispa
du benzo[b]fluoranthéene et du benzo[a]pyréne. Pamtre, une faible disparition du

fluoranthéne (environ 12% du fluoranthéne total)observéeKigure 3.15.
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Figure 3.15 : Rendements de récupération (%) desdis HAP dans la boue dopée aprés 5 jours d'agitatio

en présence de Brij-35 & I&mol.L™, & pH 3, et aprés application du réactif de Fentoidurée de réaction

48 h) a la boue dopée préalablement agitée penda®ijours avec une solution de Brij-35 & I mol.L™, a

pH 3 (n=2,+ écart-type).

Conditions : 2 g de boue séche dopée avec un neéBemtrois HAP & 0,4 mg.kdMS de chaque HAP, dans un
volume total de 20 mL de solution aqueuse de B5ia3.0° mol.L™" et & pH 3 ; ajout du réactif de Fenton aprés 3

jours d’agitation ; [F&]o = 10° mol.L™ ; [H,0,]o = 0,3 mol.L*; 48 h de réaction & I'obscurité.

Les mémes résultats sont obtenus en présence je@5Bxi 10° mol.L* (Figure 3.16. Dans
ces conditions, on observe une disparition d’emvit6% du fluoranthéne total.

Dans les deux cas, il est possible qu'il y ait dégtion des molécules de fluoranthéne
ajoutées et faiblement adsorbées a la surface deatdce ou présentes en solution. La
concentration en fluoranthene ajouté correspon@artc% du fluoranthene total, apres
application du réactif de Fenton, il y aurait dodisparition d’environ 48 et 64% du
fluoranthéne fraichement ajouté en présence de3Bri 10 et 10° mol.L™ respectivement.
Cependant, il est étonnant que le benzo[a]pyreamieifement ajouté ne soit pas également
dégradé, les expériences en solutions aqueuabagifre 2) ayant montré que la dégradation
du benzo[a]pyréne était rapide et totale alors gl du fluoranthéne était beaucoup plus
lente et limitée. Il est probable que le benzo[edpg et le benzo[b]fluoranthéne fraichement
ajoutés, en raison de leur fort caractere hydrophsbient adsorbés sur les parois du récipient
ou sur la matrice. Par conséquent, dans ces conslitils ne seraient pas accessibles aux

especes réactives formées en solution aqueuse.
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Figure 3.16 : Rendements de récupération (%) desdis HAP dans la boue et dans la phase aqueuse (n=2,
* écart-type) : (a) apres 5 jours d'agitation de lssuspension aqueuse de boue dopée en présence dp Fi

& 10° mol.L™%, & pH 3 (b) aprés application du réactif de Fentorfdurée de réaction 48 h) & la boue dopée
préalablement agitée pendant 3 jours avec une solah de Brij-35 & 10° mol.L™, & pH 3.

Conditions : 2 g de boue séche dopée avec un n&ébestrois HAP a 0,4 mg.kd\S de chaque HAP, dans un
volume total de 20 mL de solution aqueuse de E5ip3.0° mol.L™* et & pH 3 ; ajout du réactif de Fenton aprés 3
jours d’agitation ; [F&], = 10° mol.L'™ ; [H,0,]o = 0,3 mol.L*; 48 h de réaction & I'obscurité.

Les rendements de récupération des trois HAP @apisdse aqueuse en présence de Brij-35 a
102 mol.L™* étant identiques avec ou sans réactif de Feritigure 3.16a et 3.16)y on peut
donc en conclure que les molécules de surfactamt geu consommées par les especes
réactives générées par le réactif de Fenton, vrdiksdlement en raison d’'une cinétique lente.
Ceci est en accord avec les résultats obtenusiéofexydation des HAP en milieu aqueux en
présence de ce surfactant comme co-solvahipjtre 2), puisque seule une faible
compétition du Brij-35 par rapport aux HAP vis-&wvles radicaux OHavait pu étre

observée.

Dans I'étude sur I'effet des concentrations initg&akn réactif de Fenton sur I'oxydation des
trois HAP en solution aqueuseh@pitre 2), nous avons constaté que la concentration ieitial
en ions ferreux était limitante, ces derniers éamiement régénérés par les composés parents
et les produits d'oxydation formés. Nous avons dchoisi d’ajouter le fer(ll) & une
concentration initiale dix fois supérieure a celéela deuxiéme série d’expériences. Le réactif
de Fenton est donc appliqué a des concentratiatigles en ions ferreux et en peroxyde
d’hydrogéne de I&mol.L™* et 0,3 mol.[* respectivement, ([40,]o/[F€**]o = 30). De plus, il

est ajouté aprés seulement 3 heures d’agitatidie@awle trois jours, en présence du Brij-35 a
10° ou 10* mol.L. Comme précédemment, la boue est fraichement do@e0,4 mg.kg
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MS de chaque HAP, les expériences ayant mis enegéed une nette disparition du
fluoranthéne fraichement ajouté.

En présence de Brij-35 a imol.L?, aprés 117 h de réaction, les résultats montreat u
disparition sensible du fluoranthene et du benpyf@&he. Par contre, aucune disparition

significative du benzo[b]fluoranthéne n’est obserfgégure 3.17).
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Figure 3.17 : Rendements de récupération (%) desdis HAP dans la boue aprés 5 jours d’agitation deal
suspension aqueuse de boue dopée en présence dg¢Fia 10° mol.L™, & pH 3, et aprés application du
réactif de Fenton (durée de réaction 117 h) a la be dopée préalablement agitée pendant 3 h avec une
solution de Brij-35 & 10° mol.L™, & pH 3 (n=2,% écart-type).

Conditions : 2 g de boue séche dopée avec un n&ébestrois HAP a 0,4 mg.kd\S de chaque HAP, dans un
volume total de 20 mL de solution aqueuse de B5ia3L0° mol.L™! et & pH 3 ; ajout du réactif de Fenton aprés

3 h d’agitation ; [F&]o = 10? mol.L™* ; [H,05]o = 0,3 mol.™*; 117 h de réaction & I'obscurité.

Des résultats similaires sont obtenus en présem@ig35 & 1¢ mol.L™* (Figure 3.18.

On observe les mémes rendements de disparitionl@dluoranthene (environ 12 a 14% du
fluoranthéne total, soit 48 a 56% du fluorantheradchement ajouté) que précédemment.
L’ajout d’une concentration plus élevée en ionsediex ne permet donc pas d’améliorer la
disparition du fluoranthéne. Ceci peut s’expliqpar les réactions de compétition avec le
benzo[a]pyréne. En effet, dans ces conditions, 1B% du benzo[a]pyrene total, soit 20 a
23% du benzo[a]pyrene ajouté, sont dégradés. A emwuven présence de Brij-35 a
102 mol.L, quelle que soit I'expérience (boue dopée ou nmpéd, avec ou sans réactif de
Fenton), en fin d’expérience (5 jours), on récupanméme quantité de HAP solubilisés dans

la phase aqueuse, confirmant le fait que le rédetfFenton dégrade lentement le Brij-35.
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Figure 3.18 : Rendements de récupération (%) desdis HAP dans la boue et dans la phase aqueuse (n=2,
* écart-type) : (a) aprés 5 jours d’agitation de lssuspension aqueuse de boue dopée en présence dg Fi

& 10° mol.L™, & pH 3 (b) aprés application du réactif de Fentorfdurée de réaction 117 h) & la boue dopée
préalablement agitée pendant 3 h avec une solutiate Brij-35 & 10° mol.L™, & pH 3.

Conditions : 2 g de boue séche dopée avec 0,4 mda& de chaque HAP, dans un volume total de 20 mL de
solution aqueuse de Brij-35 & 4mol.L™ et & pH 3 ; ajout du réactif de Fenton aprés 3'dyithtion ;
[Fe*]o = 10° mol.L™ ; [H,0,]o = 0,3 mol.L*; 117 h de réaction & I'obscurité.

3.4.2.2. En solution aqueuse pure sans modification du pH et a des
concentrations élevées en peroxyde d’hydrogéne

Dans une étude récente, Watts et al. (2002) ontréhaue I'ajout d’'une concentration tres
élevée en peroxyde d’hydrogéne (15 md).tonduisait & une minéralisation efficace (>70%)
et rapide (24 h) du benzo[a]pyréne adsorbé surlrantaminé ou présent dans une phase
liquide non aqueuse. Dans ces conditions, I'étapdésorption n’est plus une étape limitante.
Les especes réactives générées selon les réaciiolessous, telles que le radical anion
superoxyde (&) et I'anion hydroperoxyde (HO), jouent un rble essentiel en tant que
réducteurs et nucléophil¢gvatts et al., 1999a)Ces deux espéces sont favorisées a des pH
élevés, les pKa de HOet HO, étant respectivement de 4,8 et 11,7.

H,0,+OH" - H,0+HQ,

HO, o O +H”

HO; + Fe* - HO; + Fe™

H,O, -« HO, +H"

Dans leur étude, Watts et al. (2002) n’'ont pastajae fer(ll) dans le milieu, ce qui montre

que les minéraux de fer naturellement présents ldasw catalysent la réaction.
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Nous avons donc réalisé des expériences en prés#ooelarge excés en peroxyde
d’hydrogéne (4,9 mol.t), avec ou sans ajout d'ions ferreux pour mettréédence le role
eventuel des minéraux de fer naturellement préstants les matrices étudiées, et sur trois
matrices différentes pour étudier I'effet de laumatde la matrice. Les trois matrices étudiées
sont la boue d’Achéres, le sol de Pierrelaye esddiment de la Ria de Aveiro. Leurs
caractéristiques sont présentées dankaldeau 3.2 Ces expeériences ont été réalisées sans
modification du pH, ce dernier étant mesuré apres 2'agitation avec ou sans réactif de
Fenton. Le peroxyde d’hydrogéne est ajouté proyresent (4 ajouts de 2,5 mL de peroxyde
d’hydrogéne a 30% espacés d’'une demi-heure) cagdetion est exothermique. Pour les
expériences avec addition de fer, une solutionng’iferreux est ajoutée a une concentration
finale de 1¢ mol.L Y. De plus, deux séries d’expériences ont été coesln paralléle :
expériences avec les matrices non dopées et averalices dopées avec 0,4 mg-hdS de
chaque HAP.

Les expériences sans ajout de fer ont été réalisigaement sur la boue et le sédiment non
dopés qui contiennent respectivement 94 et 30 Tndegfer total, car la teneur en fer du sol
n'a pas été déterminée. Par ailleurs, nous avodalgilement réalisé des blancs (i.e. sans
matrice) afin de s’assurer que les HAP étaientaté&g aprés ajout de ¥t de HO, mais

pas en I'absence d’ions ferreux.

3.4.2.2.1Blancs sans matrice

Des expériences en I'absence de matrice (20 mludiehi-Q sans modification du pH dopés
avec 40 ug.l* de chaque HAP, correspondant & la désorption dé ajoutés a 0,4 mg.Kg
MS) ont donc été préalablement réalisées avec djmuts ferreux & 16 mol.L™* et de HO, a
4,9 mol.L. Parallélement, des expériences sont menées pugoda seulement 4,9 mol‘L
de peroxyde d’hydrogéne sans addition de fer(ll).

Lors de I'expérience avec ajout des deux réagtitte apres I'addition de ., on a observé
la formation d’'un précipité brun, qui se dissouttiglement en cours de réaction pour
donner, au bout de 24 h, un dép6t orangé au fondladon. Ce précipité brun résulte
probablement de I'hydrolyse des ions ferriques.tudé menée par Utset et al. (2000)
confirme cela. En effet, ils ont étudié la dégramtatie I'aniline par le réactif de Fenton a un
pH initial de 6,6, et ont également observé la faion d’'un solide brun qui peut
éventuellement se redissoudre du fait d’une dinmnutlu pH au cours de I'oxydation. Ceci
est une conséquence de la capacité du fer(llljradodes hydroxydes en libérant des protons

en solution selon la réaction ci-dess¢@allard et al., 1998)
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2Fe(OH)* + H,0, + 2H,0 - 2Fe(OH), +2H*

La Figure 3.19 montre les rendements de récupération pour lés AP, obtenus avec et
sans ajout d’ions ferreux. Par ailleurs, afin dessurer que la disparition en HAP n’est pas
due a l'adsorption sur les hydroxydes de fer forna@scontrole a été réalisé en présence de
fer(ll) mais sans ajout de,B».
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Figure 3.19 : Rendements de récupération (%) desdis HAP aprés application du réactif de Fenton awe
et sans ajout d'ions ferreux a une solution agqueussans modification du pH et aprés 24 h de réaction

(n=2 ; £écart-type).

En présence d’ions ferreux et de peroxyde d’hydregdm totalité du fluoranthene et du

benzo[a]pyréne est dégradée. Par contre, 10% diofigfiuoranthéne ne sont pas dégradés,
ce qui confirme le fait que, parmi les trois HARIGES, le benzo[b]fluoranthene est le plus
réfractaire a l'oxydation par les radicaux DHCette expérience montre que, si le
benzo[b]fluoranthene était réfractaire a I'oxydati@ de faibles concentrations en réactif de

Fenton ¢hapitre 2), il peut étre oxydé en présence d’'une concentrdtes €levee en réactifs.

En I'absence de fer(ll), on constate également et nlisparition du benzo[a]pyréne (90%).
De plus, 50 et 10% du fluoranthene et du benzajbtinthéne respectivement semblent
dégradés. Ces résultats sont surprenants puisaseladibliographie aucune étude ne fait
état d’'une oxydation directe des HAP paf Par conséguent, nous ne pouvons émettre que
des hypothéses sur les éventuelles réactions quiepe avoir lieu. Tout d’abord, il est
possible que le peroxyde d’hydrogene, relativeniestable, se décompose pour former des

radicaux susceptibles de dégrader les HAP. D’gpdirg, la présence de traces de fer peut
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catalyser la réaction de Fenton. En effet, bienlmae utilisée soit de qualité ultra-pure, on
ne peut pas s’affranchir d’'une possible contamimapar du fer, d’autant que les flacons

n'ont pas éteé rincés au bain acide apres chagjligatitn.

3.4.2.2.2 Matrices non dopées

Les rendements de récupération (matrice + phaseuaql des trois HAP, obtenus pour la
boue et le sédiment avec ou sans ajout de fegdit présentés dans Fagure 3.20 ci-
dessous.
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Figure 3.20 : Rendement de récupération total (%) és trois HAP aprés application du réactif de Fenton
(24 h) a des suspensions aqueuses de matrice solida dopée (n=2 écart-type) : (a) boue (b) sédiment.
Conditions : 2 g de matrice séche dans un volwta e 20 mL de solution aqueuse ;{fke= 10° mol.L™ ;
[H,0,]0 = 4,9 mol.L*; pas de modification du pH ; 24 h de réactioroascurité.

Dans toutes les expériences, seules des tracesoiledHAP sont détectées dans la phase
aqueuse (<5%).

Pour la boue non dopée, avec ajout de ferRigre 3.209, par rapport a I'expérience sans
réactif de Fenton, on observe 20 a 25% de dégamdatu fluoranthéne, 30 a 35% du
benzo[b]fluoranthene et environ 50% du benzo[a]pgrél y a donc une nette disparition des
HAP naturellement présents dans la boue malgméria feneur en matiere organique de celle-
ci (36%). La réaction ne semble donc pas limitéelpalésorption des HAP. Des résultats
similaires sont observés en 'absence de fer(ll).pE¥sence d’'un large excés de peroxyde
d’hydrogéne, la réaction de Fenton peut donc é&titeée par le fer minéral naturellement
présent dans la boue (teneur en fer total égateradg’) selon le mécanisme décrit dans le
Tableau 3.1 Les HAP n’étant pas désorbés dans la phase agjuen&st pas étonnant que
I'ajout de fer(ll) n"'améliore pas la dégradatiorsd¢AP. En effet, comme le montreR&ure

3.1, il faut que les HAP soient préalablement désodssss la phase aqueuse pour pouvoir
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étre oxydés par les radicaux OgEnérés en solution. Par contre, un radical hydeogénéré

a la surface de la matrice par la réaction des exyte fer avec 1D, peut oxyder un HAP
adsorbé. Les résultats obtenus étant similaires etveans ajout de fer(ll), il semblerait que le
deuxieme mécanisme (i.e. réaction a la surfaceadudtrice) soit prédominant. Cependant,
plus de 50% de chaque HAP demeure réfractairel@geadation. Ceci peut s’expliquer par le
fait que les HAP natifs peuvent étre tres fortemagorbés a la matrice ou isolés dans des
micropores, donc non accessibles aux espécesvesaiénérées. Les expériences sur la
désorption des HAP de la boue en présence d'étl{ehapitre 3) avaient d’ailleurs montré
gue 50% du benzo[a]pyrene ne pouvaient pas étraixpar le solvant organique.

Pour le sédiment d’Aveiro non dopé, comme danatede la boue, on observe des résultats
similaires avec et sans ajout d’'ions ferretig(re 3.200. En effet, dans les deux cas, on
note environ 65% de dégradation du benzo[b]fludrame. || semblerait donc que le
mécanisme d’oxydation procede majoritairement @& reéactions a la surface de la matrice.
Cependant, aucune dégradation significative n’dstervée pour le fluoranthene et le
benzo[a]pyréne.

Enfin, dans le sol non dopé, aucune disparitiontidés HAP n’a pu étre observée apres 24 h

de réaction en présence du réactif de Fenton.

Ces résultats peuvent s’expliquer par la différemmmeeneur en matiére organique de chaque
matrice étudiée, ainsi que par les concentrationsl&P respectives dans ces matrices. En
effet, Bogan et Trbovic (2003) ont montré que lacepsibilité de chaque HAP a I'oxydation
chimique par le réactif de Fenton était fonction ciubone organique total pour les sols
contenant plus de 5% de carbone organique totébrietment dépendante de la porosité du
sol pour les HAP a plus faible teneur en carbogamigue total. Deux modéles ont été établis
pour expliquer les mécanismes de séquestratiommtaminants hydrophobes dans le sol : le
partage des contaminants sur ou dans la matiéregharChefetz et al., 2000 ; Karimi-
Lotfabad et al., 1996 ; Northcott et Jones, 20@onte et al., 1987 ; Kacker et al., 200)
leur diffusion dans les micropores tri-dimensiosneles particules de sol eux-mémes
(Johnson et Weber, 2001 ; Ghosh et al., 2001 ; Mart al., 1996)Dans nos expériences, le
sédiment et la boue ont une teneur en carbone igugatotal supérieure a 5%. Les HAP sont
donc préférentiellement adsorbés sur la matriceédphyue localisés dans les micropores. Les
résultats montrent une nette dégradation des HAlRagleement présents dans ces matrices en
présence d’'un large exces en peroxyde d’hydrogeaeconséquent, I'adsorption des HAP

sur la matiere organique n'empéche pas leur déeggoaddans ces conditions. L'absence de
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dégradation du fluoranthene et du benzo[a]pyréms tiasédiment peut s’expliquer par leurs
tres faibles concentrations dans la matritab{eau 3.2. En effet, la concentration en
fluoranthéne naturellement présent dans le sédigstrénviron 70 fois plus faible que dans la
boue, et celle du benzo[a]pyrene est plus de 180plas faible. Il est donc possible que ces
deux HAP, en plus faibles concentrations dans lalingnt par rapport au
benzo[b]fluoranthene, soient préférentiellementlisés a I'intérieur des micropores et que
par conséquent, ils ne soient pas accessiblegsydhtion par les espéces réactives.

Pour le sol, dont la teneur en carbone organigtad ést inférieure a 5%, et qui contient de
faibles concentrations en HAP, ces derniers sogfémntiellement localisés dans les
micropores du sol et ne sont donc pas accessibbesespeces réactives générées par la

réaction de Fenton.

3.4.2.2.3Matrices dopées

Nous avons également appliqué le réactif de Fesuomes matrices dopées avec 0,4 mg.kg
MS de chaque HAP pour s’affranchir des effets d&ioga Cependant, par manque de temps,
nous n’avons pas pu réaliser des blancs sansfréadtenton et nous n’avons pas pu non plus

mener les expériences sans ajout de fer(ll).

Le Tableau 3.4 ci-dessous donne les pourcentages de HAP natdégoatés pour les trois

matrices étudiées.

Tableau 3.4 : Pourcentages de HAP natifs et ajoutédans les expériences réalisées avec les matrices

dopées.

Matrice % HAP Fla BbF BaP

Boue natifs 75,0 51,8 43,7
ajoutés 25,0 48,2 56,3

Sol natifs 21,1 13,9 11,3
ajoutés 78,9 86,1 88,7

Sédiment  natifs 4,0 23,5 0,8
ajoutés 96,0 76,5 99,2

Conditions : 2 g de matrice séche dopés avec 0,kgh$IS de chaque HAP.

Les rendements de récupération obtenus dans lacenatr dans la phase aqueuse pour la
boue, le sédiment et le sol aprés application @ctiéde Fenton sont résumés dans le

Tableau 3.5ci-dessous.
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Tableau 3.5 : Rendements de récupération (%) (nasf+ ajoutés) des trois HAP dans la matrice et dara
phase aqueuse aprés application du réactif de Femto(24 h) a des suspensions aqueuses de boue, de

sédiment et de sol dopés, sans modification du pH=2).

Phase Fla BbF BaP
Boue matrice 62,03,1)° 58.0(4,0) 33,0(4.1)
solution N.D° N.D. N.D.
Total 62,0(3,1) 58,0(4,0) 33,0(4,1)
Sédiment matrice 2,28,4) 1,7(3,9) 0,9(49,7)
solution N.D. 0,8(47,8) N.D.
Total 2,2(8,4) 2,5(17,9 0,9(49,7)
Sol matrice 14,31,2) 12,6(4,1) 11,3 (6,9)
solution N.D. 0,1(141,4) 0,1(20,7)
Total 14,3(1,2) 12,7(4,1) 11,4(6,9)

Conditions : 2 g de matrice séche fraichement slapéc 0,4 mg.kgMS de chaque HAP dans un volume total
de 20 mL de solution aqueuse ; {fe= 102 mol.L™* ; [H,0,]o = 4,9 mol.l*; pas de modification du pH ; 24 h
de réaction a 'obscurité.

¥Les valeurs entre parenthéses et en italique qoneent aux coefficients de variation relatifs (R&D%).

®N.D. : non détecté.

Pour la boue fraichement dopée, on observe 38%sgaridion du fluoranthéne total, 42% du
benzo[b]fluoranthéne total et 67% du benzo[a]pyrénal. D’'apres leTableau 3.4 on peut
émettre I'hypothese que la totalité du fluoranthemjeutée (qui représente 25% du
fluoranthéne total) est dégradée par le réactiFeeton. Les 13% restants de fluoranthene
total dégradé correspondent en fait a la dégradakn17,3% du fluoranthéne naturellement
présent dans la boue. L'expérience sur la boue mpéeal avait mis en évidence 46% de
dégradation du fluoranthéne naturellement préseotr le benzo[b]fluoranthene, I'ajout
représente 48,2% du benzol[b]fluoranthéne totaldégradation observée étant de 42% par
rapport au benzo[b]fluoranthene total, la quasiit du benzo[b]fluoranthene ajouté est
donc dégradée (87%). Ces résultats sont en ace@t @eux obtenus pour I'expérience
témoin sans matrice. |l semblerait donc qu’il nyit aaucune dégradation du
benzo[b]fluoranthene naturellement présent dand®dae alors qu'on observait 36% de
disparition avec la matrice non dopée. Les résuppaur le benzo[a]pyréne sont similaires a
ceux obtenus pour le fluoranthéne, c’est-a-dire fudotalité du benzo[a]pyrene ajouté
semble dégradée. Les 10,7% de disparition restantsspondent a la dégradation de 24,5%

du benzo[a]pyrene naturellement présent contre g&dt la boue non dopée.
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Pour le sédiment dopé, on observe 97,8 et 97,5%ligfgarition du fluoranthéene et du
benzo[b]fluoranthene totall&bleau 3.5. D’apres leTableau 3.4 il semblerait donc que la
totalité du fluoranthéne et du benzolb]fluoranthajmités soient dégradés. En outre, 45% du
fluoranthéne et 89% du benzo[b]fluoranthene natifet également dégradés. Ces résultats
sont étonnants puisque pour la matrice non dopéeuna dégradation significative du
fluoranthéne n’avait pu étre observée. Ceci edigistement di au tres faible pourcentage de
fluoranthéne natif (4%) par rapport au fluoranthéaputé. La presque totalité du
benzo[a]pyréne est dégradée mais aucune dispatitidrenzo[a]pyréne natif n’est observée.
Les expériences sur le sol dopé montrent que 85/7/3 et 88,6% du fluoranthéne,
benzo[b]fluoranthene et benzo[a]pyréne sont dégraelpectivemeni@bleau 3.5. D’apres

le Tableau 3.4 il semblerait que la totalité des HAP ajoutéd ségradée par le réactif de
Fenton ainsi qu’environ 32% du fluoranthene natifiais aucune dégradation du
benzo[b]fluoranthéne et du benzo[a]pyrene natiésndbservée.

Ces résultats sont cohérents au vu des conditigpériementales utilisées. En effet, apres
dopage de la matrice seche par les HAP, on ajorgetement la solution aqueuse et quelques
minutes seulement apreés, le réactif de Fenton agiiation. Lors de I'ajout du réactif de
Fenton, les HAP ajoutés sont donc soit en solusoit, faiblement adsorbés a la matrice et
donc dans les deux cas accessibles aux espécaga®gakca plus faible dégradation des HAP
natifs pour les matrices dopées pourrait s’explicquar la compétition entre HAP natifs et

ajoutés.

3.4.3. Suivi de la formation de produits d'oxydatio  n

Les chromatogrammes obtenus aprés analyse degyeanta sont présentés amexe XIX.

La Figure XIX.1 montre les chromatogrammes obtenus apres apphicatii réactif de
Fenton & des suspensions de boue en présence-86 Bri0* mol.L™?, et lesFigures XIX.2,
XIX.3 et XIX.4, les chromatogrammes obtenus apres applicatioraktif de Fenton a des
suspensions aqueuses de boue, sol et sédimenttrespent.

Au vu des chromatogrammes, nous n'avons pas purameit évidence la formation de
produits d’oxydation dans la phase aqueuse pouedoles expériences. Cependant, de
nombreuses études ont montré que le réactif deofkené permettait pas la compléte
minéralisation des HAP. Nous pouvons avancer dgpethéses pour expliquer nos résultats.
Tout d’abord les sous-produits formés peuvent rd&sra la matrice. De plus, en raison de

leur polarité, il est possible gu’ils aient étéerais par I'alumine utilisée pour la purification
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in situ lors de I'extraction PSE. Des expériences compléares seraient nécessaires pour

valider ces hypotheses.

3.5. Conclusions

Le réactif de Fenton générant des radicaux enisol@queuse, I'oxydation de composés
impose que ceux-ci soient également présents dastddtion afin de pouvoir réagir avec ces
especes réactives. Or, dans le cas de matricdsstéldds interactions HAP natifs-matrice
rendent la désorption de ces polluants délicates. ldsultats montrent que I'éthanol permet
une désorption satisfaisante des HAP contenus dewes boue résiduaire d’Achéres.
Cependant, nous avons pu mettre en évidence qfracion importante (environ 50%) du
benzo[a]pyréne demeurait non accessible au solpasibablement en raison de sa diffusion
dans les micropores de la matrice. En revancheuka’'un surfactant non ionique, le Brij-
35, n'a permis qu'une faible désorption des HAP ldeboue (<15%), méme a une
concentration initiale nettement supérieure a lawade sa concentration micellaire critique.
Ces résultats sont un peu décevants, et cette gtadeerait d’étre poursuivie avec d’autres
surfactants, ou méme un mélange de surfactantgfiids de synergie pouvant étre observes.
Par contre, les résultats concernant I'applicatiionréactif de Fenton a des suspensions
agueuses de boue, en présence d’'un large excésalg/ge d’hydrogéne, sont encourageants
puisque 20 a 50% des HAP natifs de la boue onttrgud&gradés dans ces conditions. De
plus, ces résultats mettent en évidence le faitcguines réactions ont lieu principalement a
la surface de la matrice, et qu’une oxydation d#kiants adsorbés est possible. Il semblerait
donc que le fer minéral naturellement présent tebsue réagisse préférentiellement avec le
peroxyde d’hydrogéne pour générer des radicauxdxytirs a la surface de la matrice, qui
pourront de ce fait oxyder les HAP adsorbés sumddrice. Ainsi, il n’est pas nécessaire
d’ajouter du fer(ll) dans le milieu pour initier l@action de Fenton. De plus, dans ces
conditions, la dégradation des HAP peut étre oletesans modification du pH.

Cette étude montre la potentialité du réactif detéie pour la réhabilitation de matrices
contaminées par les HAP, tant pour les boues réseh) que pour les sols ou sédiments.
Toutefois, son application en pratigue passe, sait ljdentification des sous-produits
d’oxydation formés afin de s’assurer de la dimiontieffective de la toxicité lors de ce
traitement, soit par I'évaluation de la biodégraligb obtenue en vue d'un couplage

oxydation chimique-biodégradation.
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Le réactif de Fenton apparait comme un procédéydation avancée intéressant pour la
réhabilitation de matrices contaminées par les HAR effet, le benzo[a]pyréne, qui figure
parmi les plus cancérigenes de ces composésessapidement dégradé en solution aqueuse
en présence de faibles concentrations en réactuistefois, en dépit du caractere dit « non
sélectif » des radicaux hydroxyles, la réactivies ¢HAP differe selon leur structure. Ainsi, le
fluoranthéne et le benzo[b]fluoranthéne, qui poseédin cycle a cing atomes de carbone,
sont plus difficiles a dégrader, et des concemtnati plus importantes en réactifs sont
nécessaires pour obtenir un abattement satisfaika@gparition de quelques sous-produits
d’oxydation, plus polaires que les composés paréntsisemblablement des composés
cétonigues ou hydroxylés), a pu étre observée, samis permettre une identification de ces
produits. Par conséquent, cette étude mériter@ired’poursuivie afin de s’assurer que les

sous-produits formeés présentent une toxicité meigdie les HAP initiaux.

Nos résultats sur I'application du réactif de Fendodes suspensions de boues montrent que
la désorption des HAP de la boue n’est pas néecessAu contraire, celle-ci étant
particulierement délicate du fait de I'hydropholles HAP, seul I'éthanol permet une
désorption importante, I'ajout d’'un surfactant nonique, le Brij-35, ne permettant qu’une
désorption minime, méme a des concentrations argement supérieures a sa concentration
micellaire critique. Nous avons pu constater gétdit bien plus avantageux de procéder a une
oxydation directe des HAP adsorbés, les abatteot@enus ainsi étant plus importants (20-
50%).

La matrice en elle-méme participe aux réactionseqptibles de se produire dans le milieu.
Ainsi, il est intéressant de constater que la déggian des HAP peut se produire avec I'ajout
de peroxyde d’hydrogene seul. Il est vraisemblgbke les oxydes de fer de la matrice initient
alors la génération des radicaux, et permettersi ndégradation des polluants. Cependant,
il serait intéressant d’appliquer le réactif de téena des matrices solides « modeles » ou
simplifiées (par exemple, certaines fractions seel® de la matrice), afin de mieux cerner le
réle des oxydes de fer dans les réactions misgmuee la méme maniere, le réle joué par la
matiere organique de la matrice est encore incertalle-ci pouvant a la fois retenir les
polluants, initier la formation de radicaux ou méd¢es radicaux formes.

Le niveau de contamination de la matrice est égahe¢ra prendre en compte. En effet il
semblerait que les HAP soient plus difficiles a sty dans une matrice peu contaminée,
probablement en raison de leur diffusion dans lesapores, et donc de leur moins grande

accessibilité aux espéces reactives. Toutefoisenéinde ayant porté sur trois types de
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matrices différents (une boue résiduaire urbain@esoun sol agricole contaminé, et un

sédiment contaminé), des expériences complémentsingt a mener pour confirmer I'effet

du niveau de contamination sur la disponibilité H&$ envers les radicaux, pour une matrice
donnée. Pour cela, I'étude sur un sol contamingitsgrobablement la plus facile a réaliser.
Pour les boues résiduaires, les travaux meéritéitadpoursuivis, notamment en appliquant le
réactif de Fenton a une boue non traitée (boue)paiin d'étudier 'efficacité de ce procédé

en tant que pré-traitement combiné a la biodégi@uat

En conclusion, le réactif de Fenton peut donc i@igué a la réhabilitation des eaux et des
boues résiduaires contaminées par des HAP. Cependars n‘avons pas de connaissance
sur I'avancement de I'oxydation ni sur la toxicités produits d’oxydation formés car nous

n'avons pas pu les identifier. Il est donc nécessde poursuivre I'étude dans ce sens, afin de

s’assurer que I'objectif initial de réhabilitatidfune matrice contaminée est bien atteint.
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ANNEXE | :

Structure et propriétés des HAP

Naphtalene Acénaphtyléne Acénaphtene Fluorene
Naph) (Acyl) (Ace) (FIe
Phenanthrene Anthracéne Fluoranthene Pyrene
(Phen) (Ant) (Fla) (Pyr)
Benzo[a]anthracéne Chryséne Benzo[b]fluoranthene BenzolK]fluoranthéne
(BaA) (Chrys) (BbF) (BKF)

Benzo[a]pyréne Dibenzo[a,h]anthracene Benzo[g,h,ilpéryléne Indéno[1,2,3-c,d]pyréne
(BaP) (dB(ah)A) (B(ghi)P) (1(123-cd)P)

Figure 1.1 : Structure des 16 HAP classés polluantgrioritaires par ’Agence Américaine de Protectionde

I'Environnement.
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Tableau I.1 : Propriétés physico-chimiques des 16 AP.

Solubilité dans Point Pression de
HAP Formule | MM l'eau a 25°C | Log Kg,'| d'ébullition vapeur a 20°C
(mg.L™)? () (mm Hg)”

Naph GoHs 128,2 32 3,4 218 2,3x10
Acyl CioHg 152,2 3,93 4,1 280 -
Ace CoHio 154,2 3,4 4,3 279 1,55xT0
Fle GiHio 166,2 19 4,2 298 10
Phen GH1o 178,2 1,3 4,4 340 6,8xT0
Ant Ci4Hsg 178,2 0,07 4,5 340 1,95xt0
Fla GieHio 202,3 0,26 5,2 375 10
Pyr CiHio 202,3 0,14 5,3 393 6,85x10
BaA CigH1z 228,3 0,01 5,6 438 5xT0
Chrys GaH1z 228,3 0,002 5,6 448 6,3x70
BbF GaH1z 252,3 0,0015 6,6 398 ; 487 -
BKF CooH1z 252,3 0,008 6,8 480 -
BaP GaH1z 252,3 0,0038 6,0 495 5,49x10
dB@@h)A | GoHis 278,3 0,0005 6,0 524 : 498 -
B(gh)P | GoH1o 276,3 0,0003 7,0 500 -
1(123-cd)P| CooH1, 276,3 0,0002 7,7 536-505 -

&: Manoli et Samara (1999)

®: Martens et Frankenberger (1995)
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ANNEXE Il :
Fonctionnement d’une station d’épuration urbaine :

cas particulier de la station d’Acheres

Photo II.1 : Photo aérienne de la station d'épuratin d'Achéres.

Figure 1.1 : Schéma du traitement des eaux usées.

|(— TRAITEMEN T PHY SIQUE >< TRAITEMENT —p

nIAL A~IALIE

PRETRAITEMENT DECANTATION PRIMAIRE AERATION CLARIFICATION

dégrillage qzcnii
S9mage geshuilage

N

élimination des vers digestion

compos és ol atils
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des boyes activ ées

vers flottation

Figure 11.2 : Schéma du traitement des boues.
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ANNEXE 1l :
Les procedés d’oxydation avancee -

schémas réactionnels

Dans cette annexe, sont rassemblés les schémagsantlies principales réactions intervenant
dans les différents procédés d’oxydation avanogiéessci étant reprises par ailleurs dans le

Tableau Ill.1 en ce qui concerne la génération des radicauolybhs.

Photolyse simple (UV)

= - -~ Produits

r L

— HAP(H) W+ HAPHY

* = s
/ \ lk’ - H>O2
102 HAP(H) *F ] ™ 02 °

Q2
: \j
l 8 HoO/OH -
|
(@]

(H)HAP -
HAP(OOH) B

\ %
Produits-t/ HAP(H) (OH)(OC T polymérisation
HAP(H); T{OH)

Figure 11l.1: Schéma réactionnel de la photolyse @ HAP dans une solution aqueuse en présence

d’oxygéne(d’aprés Miller et Olejnik, 2001)
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Photolyse combinée (UV/HO)
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Figure 111.2 : Principales réactions intervenant dans le systeme UV/HO,.
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Figure 111.3 : Structure de I'ozone moléculaire, etses formes mésomeéres’aprés Horvath et al., 1985
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Réactions directes
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Figure I1l.4 : Voies d’oxydation d’'un substrat S par ozonation.
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Figure IIl.5 : Mécanismes mis en jeu lors de I'oxydtion d’'un composé organique M par ozonation en
milieu pH < 8 (d'aprés Glaze, 1986)S : « scavenger », composé consommant les radivgdroxyles ; P :

« promoter », composé accélérant la décompositdiodone.
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Ozonation combinée (Q/H,0,)
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Figure 111.6 : Mécanismes mis en jeu lors de I'oxydtion d’'un composé organique M par Q/H,O, (d'aprés
Glaze, 1986)
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Ozonation combinée (Q/UV)
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Figure 111.7 : Mécanismes mis en jeu lors de I'oxydtion d’'un composé organique M par Q/UV (d'aprés
Glaze, 1986)
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Figure 111.8 : Réactions se produisant dans le syéme photo-Fenton.
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Figure 111.9 : Principe de la photocatalyse hétérogne sur oxyde de titaned’aprés Hoffmann et al., 1995
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passage d’'un électron dans la bande de cooduystiite a I'énergie apportée par le phofos 400 nm).

: recombinaison de certains électrons et troissithtion d’énergie sous forme de chaleur).

: réaction du trou avec un composé donneur diéles (i.e. réducteur) adsorbé : il s’agit d’ungaetion.
réaction de I'électron avec un composé accept@lectrons (i.e. oxydant) adsorbé : il s’agitidé réduction.
: oxydation des composés présents dans la sol{gtaninéralisation dans certains cas).

: piégeage d’un électron de la bande de condudtians une liaison de surface pour donner Ti(lll)

. piégegage d'un trou de la bande de valencausugroupement titanol de surface (réaction précéaemh

écrite sous la formehyg™ + OH(surface)— OH’).
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Figure 111.10 : Réactions intervenant dans le syst@ée TiO,/UV.
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Tableau IIl.1 : Les procédés d’oxydation avancée deurs réactions d’initiation.

Procédé

Réactions d’initiation

Photolyse

uv
Photolyse simple

M+hv - M*

M*+0, - M+'0,

M* - M.+ + e-aqueux

M +'0; - MOO - Mgyyge+ OH’
O2 + e_aqueux—> OZ-.

0," + H,O - Hy0,

H,0O, + hy -~ 20H’

H,0, — UV
Photolyse combinée

H,0O, + hy -~ 20H’

| Ozonation

Os
Ozonation simple

O;+H,O - O, +20H"
O;+OH - HO, + O,
O;+HO, -~ O, + O,+ OH°

O; - UV
Ozonation combinée

Os+hv =~ O(D) + O,
O(D) + H,0 - 20H’

O3 - H,0O,
Ozonation combinée

H0; « HO, + H'
O3+ HO, - O+ 0,+ OH’

O3 - H,0,— UV
Ozonation combinée

03+ HO, -~ O;" + O+ OH’
Os;+hv - O(D) + O,
O('D) + H,0 - 20H"

Fenton

Fe™ - H,0,
Fenton classique

Fe' + H,0, » FE"+ OH + OH"

Fe'* - H,0, - UV
Photo-Fenton

Fe + H,0, » FEOOH" + H'
Fe" + OH » FeOH"

FeOOH"' - F&'+ HO,

FeOH" - F&'+ OH"

Fe" + H,0, » F€"+ OH + OH’

Electro-Fenton

Fe*+e - F&'
0, + 2H" + 26 - H,0,
Fe" + H,0, — FE*+ OH + OH’

Photocatalyse
hétérogéne

TiO, - UV

TiO,+hv - e+ hpg”
hVB++ OH_surface—’ OH’
hVB++ Hzoadsorbé—’ OH" + H+
ecg+0, -~ O;°

O+ &g +2Hg - HO,
H202 +hv - 20H’

H,O, + g — OH" + OH
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ANNEXE IV :
Procédés d’oxydation avancée appliqgués a des HAP

en présence d’'un solvant organique

Naphtaléne

Deux procédés d’oxydation ont été appliqués pouddgradation du naphtaléne dans des
mélanges eau/solvant organique : la photolyse gthlatocatalyse. Chen et al. (1996) ont
déterminé un temps de demi-vie de 23 min envirametcontante de vitesse de dégradation
du premier ordre de 5,11xtmin” pour le naphtaléne seul dans un mélange eau/nméthan
50/50 (v/v) apres irradiation UV. La dégradationrdiphtaléne dans un mélange des 16 HAP
et dans un mélange eaultriethylamine 2/1 (v/v) Ipaprocédé TiQUV est extrémement
faible avec un temps de demi-vie de 51 h seulerfleziand et al., 1995) Cependant, la
constante de vitesse de dégradation initiale gsréénent plus élevée que pour la photolyse.
Il semblerait donc qu’en début de réaction la présedu catalyseur favorise la dégradation
du naphtaléne mais que, par la suite, la dégradatia rapidement inhibée. Ceci est peut étre
dd a l'adsorption de sous-produits d’oxydation leucatalyseur, qui empécherait ensuite les
réactions de dégradation de se produire.

L'irradiation UV parait donc plus efficace que latalyse hétérogéne photoassistée,/liV
pour dégrader le naphtaléne dans un mélange eaarsolrganique.

Acénaphtyléne

La photolyse, le réactif de Fenton et le procédé&/TU® ont été appliqués pour la dégradation
de l'acénaphtylene seul ou en mélange dans qualiluxndifférents. Dans une solution de
méthanol aérée ou purgée avec de I'azote et aameeatration initiale de 10 mg*Lenviron,
aucune dégradation de I'acénaphtyléne n’est obsapees 4,5 h d’irradiation UBigman et
al., 1996) Par contre, dans I'éthanol pur a 30°C, Lee etZ2il01a) ont observé une totale
disparition de I'acénaphtyléne se@;£89,8 mg.L') aprés 3 h de réaction en présence du
réactif de Fenton & des concentrations élevéesmxyde d’hydrogéne (2,3 mol?) et en
ions ferreux (8,1x16 mol.L"). Le traitement par le procédé HiOV est beaucoup moins
efficace. En effet, aprés un peu plus de 3 h detiofacseulement 50% de dégradation de
'acénaphtylene, seul ou dans un mélange de 16 rA&¢ observ@reland et al., 1995 ;

Swallow et al., 1995)Cependant, il est important de noter que Irelahdl. (1995) ne
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précisent pas la concentration initiale en acérygim dans le mélange et que, dans I'étude
de Swallow et al. (1995), la concentration initiale acénaphtylene est relativement élevée
(11 fois supérieure a celle dans I'étude avecdetitde Fenton).

Au vu des différences de concentrations initiale$1&P et de solvants organiques utilisés, le
réactif de Fenton et le procédé FQV ont une efficacité similaire. Par contre, ihgdgerait

gue la photolyse soit inefficace pour dégraderdiamphtyléne dans du méthanol pur.

Acénaphténe

La photolyse de I'acénaphténe dans un mélangepteH#eP a été étudiée dans I'hexane, le
toluéne, I'acétone, le dichlorométhane, I'acétdeitet le méthano{Low et al., 1987)Des
temps de demi-vie relativement longs sont obsepats les réactions ayant lieu dans les
solvants apolaires, c’est-a-dire 'hexane (28 Heeabluene (7 h environ). Les temps de demi-
vie en présence de solvants plus polaires sonitsg@B h) a I'exception de la photolyse dans
le méthanol (7,75 h). La réactivité de I'acénapbtéamble donc indépendante de la polarité
du solvant utilisé. Par contre, le méthanol étaminci pour consommer les radicaux, il est fort
probable que la photolyse de I'acénaphténe fageevemir les radicaux tels que les radicaux
HO, et Q' et les radicaux hydroxyles. La dégradation deglephténe dans un mélange de
16 HAP par TiQ/UV dans un milieu eau/triethylamine 2/1 (v/v) &8s limitée, le temps de
demi-vie étant de 98 (ireland et al., 1995)

Quel que soit le sovant organique, lirradiation @gt donc plus efficace pour dégrader
I'acénaphténe que le procédé Fiav.

Fluorene

Sabaté et al. (2001) ont montré que la dégradatipfiuoréne seul@=10 mg.L}) dans un
mélange eau/éthanol 75/25 (v/v) par photolyse Uadt gilus efficace qu’en présence du
catalyseur TiQ En effet, le temps de demi-vie du fluorene pags®@ min en présence de
celui-ci, a 2 min en 'absence de Bi@uand le fluorene est dégradé par JJUY dans un
mélange de 16 HAP et en présence de triéthylanenemps de demi-vie est extrémement
long (380 h)(Ireland et al., 1995)Cependant, la concentration initiale dans cettdeén’est
pas précisée et la compétition avec les autres P&R inhiber la photolyse du fluorene.
Miller et Olejnik (2001) ont également étudié laopdlyse du fluoréne seul, mais dans un
mélange eau/méthanol 50/50 (v/v). Bien que la catnagon initiale en fluoréne soit
considérablement plus faible que dans I'étude dm®aet al. (2001) (0,9 pgiLau lieu de
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10 mg.LY), la dégradation est plus lente puisque seuled&%t du fluoréne est dégradé aprés
10 min d'irradiation contre 50% aprés 2 min dansniélange eau/éthanol 75/25 (v/v). Le
pourcentage en méthanol dans I'étude de Miller lejn@ (2001) étant plus élevé que le
pourcentage en éthanol dans I'étude de Sabaté (@08l1), il est possible que la compétition
du méthanol pour I'absorption de la lumiére rales#ila dégradation du fluorene.

D’autre part, Miller et Olejnik (2001) ont étudiéeffet de I'oxygéne sur la vitesse de
photolyse du fluoréne. La présence d’'oxygene inkib@dégradation du fluorene. En effet, en
'absence d’oxygene (solution purgée a I'hélium2%® du fluoréne sont dégradés contre
seulement 48% & l'air libre et 40% sous un fluxxgigéne & 25 LA Il semblerait donc
gu’une extinction de I'état excité du fluorenelatl en présence d’oxygene.

Comparé a la photolysé 6=2 min), le réactif de Fenton semble moins efficaoar oxyder

le fluoréne seul, la dégradation observée étans pdate (32,3% en 3 h) bien que les
concentrations en réactifs soit élev@lese et al., 2001a)ependant, il est important de noter
gue la concentration initiale en fluoréne est 8 fuus élevée pour la réaction de Fenton que
pour la photolys€Sabaté et al., 2001¥t que la premiére réaction est réalisée dattsahél
pur alors que la deuxiéme est menée en présersmutlanent 25% d’éthanol. La compétition

avec le solvant organique et le substrat en exeegemt donc expliquer ces résultats.

Phénanthréne

La photolyse du phénanthréng£200 mg.}) dans un mélange de sept HAP a été étudiée
dans I'hexane, le toluéne, I'acétone, le dichlortirage, I'acétonitrile et le méthanglow et

al., 1987) Aucune dégradation du phénanthréne n’est obsapiss 5 h d'irradiation UV
quel que soit le solvant utilisé. La photostabilité phénanthrene est difficile a expliquer.
Korfmacher et al. (1980b) ont montré que les HARtda structure est tassée ou angulaire
sont réfractaires a la photolyse en solution. Eatitee, ils ont observé que moins de 10% du
phénanthréne dans un mélange de 5 HAP et danluti®is de cyclohexanone était dégradé
apres plus de 9 h d'irradiation UKorfmacher et al., 1980a)Ces résultats sont en accord
avec ceux obtenus par Sanders et al. (1980). Gegedeont en effet observé un temps de
demi-vie de 14 h environ pour la photolyse sousiduenartificielle du phénanthréne a une
concentration 200 fois plus faible, dans un mélatgel0 HAP dans I'acétonitrile pur. Par
contre, en solution aqueuse avec 50% de méthand586 d’éthanol, la photolyse du
phénanthréne seul est tres rapide2 min) (Chen et al., 1996 ; Sabaté et al., 2001y

constante de vitesse d’oxydation du premier ordr@résence de 25% d’éthanol est 50 fois
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plus élevée que celle en présence de 50% de métkawd peut étre di a la compétition avec
le méthanol qui est en proportion plus élevée. @Gédaet, la concentration initiale en
phénanthréne peut aussi influencer la vitesse datxyn, or elle n’est pas précisée dans
I'étude de Chen et al. (1996).

La photolyse du phénanthréne semble plus efficars dn mélange eau/solvant organique

gue dans le solvant organique pur.

Anthracene

La photolyse de I'anthracene seul en présence #e d& méthanol est extrémement rapide
avec un temps de demi-vie inférieur a 1 rfhen et al., 1996)Dans une étude similaire,
Wang et al. (1999) ont observé un temps de demilwikanthracéne de 13 min environ, mais
avec une constante de vitesse d’oxydation deux phis élevée (0,0521 miincontre
0,023 mint dans I'étude de Chen et al., 1996). Cependant, réssltats ne sont pas
interprétables car il manque des données, commpeureentage de méthanol dans 'étude de
Wang et al. (1999) et la concentration initiale arthracéne dans I'étude de Chen et al.
(1996). Par ailleurs, Wang et al. (1999) ont ob&eywe 'efficacité de la photolyse n’était pas
influencée par la concentration initiale en antbrec En effet, les temps de demi-vie et les
constantes de vitesse d’oxydation sont identiqgues pne concentration d’anthracéne de 10
1g.L™* et une concentration dix fois plus élevée.

Dans une solution organique pure, la photolyseatghracene est beaucoup moins efficace.
En effet, le temps de demi-vie dans I'acétonitrig de 2 h environ, tandis que dans la
cyclohexanone, il y a 65% de dégradation apresh2&rradiation (Sanders et al., 1993 ;
Korfmacher et al., 1980a)Cependant, ces expériences ont été réaliséesuave@lange de
HAP, et dans I'étude de Sanders et al. (1993)pheentration en anthracene est supérieure a
celle utilisée dans I'étude de Wang et al. (1999).

L’application du réactif de Fenton a la dégradatienl’anthracéne dans I'éthanol pur a été
étudiée. L'efficacité de dégradation pour I'étudelae et al. (2001a) est comparable a celle
de la photolyse dans un solvant organique purgptaprés 3 h de réaction, la presque totalité
de l'anthracene est dégradée. Dans I'expérience laveactif de Fenton, il n’y a pas d’effet
du mélange puisque la réaction a lieu avec l'astima seul. Par contre, sa concentration
initiale est 90 fois plus élevée que dans l'expéne de photolyse. Par ailleurs, la
concentration initiale en anthracéne semble avo#& influence sur sa dégradation par le

réactif de Fenton contrairement a la photolyse. ft,gpour une concentration initiale en
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anthracene 7 fois plus élevée, il faut 8 fois ptles temps pour dégrader la totalité de

I'anthracéne avec les mémes concentrations erifeédetFentor{Lee et al., 1998)

La dégradation de I'anthracéne par 7I@V dans un mélange de 16 HAP et dans une solution
d’eau en présence de triethylamine est comparalsi@ dégradation par photolyse dans la
cyclohexanone.

La photolyse de l'anthracéne dans un mélange edliam& est plus efficace que dans

'acétonitrile ou dans la cyclohexanone. Le réadgf Fenton et le procédé TiIOV sont

considérablement moins efficaces.

Fluoranthéne

La photolyse du fluoranthéne dans des mélanges Ale & été étudiée dans I'hexane, le
toluene, I'acétone, le dichlorométhane, I'acétdleitie méthanol, et la cyclohexanofieow

et al., 1987 ; Sanders et al., 1993 ; Korfmachealet 1980a) La photolyse du fluoranthene
est lente tg,»>2 h) quel que soit le solvant utilisé. La photelya plus rapide est observée
pour le méthanol et 'acétone avec des constarestesse de 5,6x10min™ et 4x10° min*
respectivement, et des temps de demi-vie de 2 3 letenviron. En présence de solvants
apolaires comme I'hexane et le toluene, l'efficaalie dégradation est diminuée de moitié
puisque les temps de demi-vie sont de 5 h. Ellerstre diminuée de moitié en présence de
dichlorométhanet{,,~10min). Dans la cyclohexanone, moins de 10% dardlothéne est
dégradé apres 9 h d’irradiation. Enfin, en présefaeétonitrile, la photolyse du fluoranthene
est inhibée. En effet, pour une concentration ileiten fluoranthéne de 1 mg‘Lle temps de
demi-vie est de 48 h environ, et pour une concgairanitiale 200 fois plus élevée, le temps
de demi-vie est de 12 jours. La photostabilité [dorinthéne peut étre due a la particularité
de sa structure. En effet, il appartient a la fardés HAP « non alternantgktarvey, 1996 ;
Lonquet-Higgins, 1950)qui sont chimiquement différents des autres HAPIleur structure
contient un cycle a cing carbones. Low et al. (398& montré que ces composés sont trés
peu réactifs et ont une faible capacité a captigsrélectrons de faible énergie.

Une faible dégradation du fluoranthéne parJJi¥ dans un mélange de 16 HAP et dans une
solution aqueuse en présence de triethylamine larégat été observdéreland et al., 1995)
avec une constante de vitesse de 1,3xhih* et un temps de demi-vie de 9 h environ.

Il apparait donc que la dégradation du fluoranthgarephotolyse et par le procédé Qv

est trés lentet{,, compris entre 3 h et 12 jours).
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Pyrene

Comme dans le cas de I'anthracene et du phénasthHeephotolyse du pyrene est rapide en
solution aqueuse d’éthanol et de méthanol avecteleps de demi-vie de 9 et 3 min
respectivement, alors qu'elle est extrémement letars I'acétonitrile t{,,=7,2 h) et la
cyclohexanone (90% de dégradation aprés 7 h diatiad environ). Curieusement, la
constante de vitesse initiale dans le mélange #wmé est 22 fois plus élevée
(7,8x10° min™®) que celle dans le mélange eau/méthanol (3,62xt®™). Le pourcentage
d’éthanol étant 2 fois inférieur a celui de métiaan début de réaction, I'éthanol entre moins
en compétition avec le pyrene puis la dégradatgirvige ralentie. Cependant, pour pouvoir
faire une comparaison correcte, il faudrait comadét concentration initiale du pyréne dans le
mélange eau/méthanol.

La dégradation du pyrene par BiOV est trés lentet{,>18 h) par rapport a sa photolyse.

Cependant, sa concentration initiale est 20 a @i30plus élevée pour la catalyse hétérogene.

Benzo[a]anthracéne

La photolyse du benzo[a]anthracene dans un mélaegsept HAP a été étudiée dans
’hexane, le toluéne, I'acétone, le dichlorométhdiaeétonitrile et le méthandLow et al.,
1987) Les résultats montrent une rapide dégradatiobetzo[a]anthracénd; £<8 min) quel
gue soit le solvant. La photolyse est environ 5 fuus rapide dans le mélange eau/méthanol
50/50 (v/v)(Chen et al., 1996)avec une constante de vitesse de 0,025 etiun temps de
demi-vie de 0,46 min, que dans le méthanol pat @x10" min' etty,=5,6 min). Cependant,
dans le méthanol pur, d’autres HAP sont présenfgeavent étre en compétition avec le
benzo[a]anthracéne. De plus, la concentratiomaleiten benzo[a]anthracéne dans le mélange
eau/méthanol n’est pas précisée.

Le réactif de Fenton est moins efficace que lagkse. En effet, méme a des concentrations
élevées en réactif de Fenton £{M],=2,3 mol.L* et [F€"]o=8x10% mol.L"), seulement 77%
du benzo[a]anthracéne seul dans I'éthanol est dégaprés 3 h de réactidhee et al.,
2001a) Pourtant, la concentration initiale en benzo[djeacene est environ deux fois plus
faible que dans I'expérience de photolyse dansdtéhamol pur.

La dégradation du benzo[a]anthracene par le pro¢&dgUV est également trés lente avec
un temps de demi-vie de 10 h et une constantetdese de 1,4xI0min™ (Ireland et al.,
1995)

248



L’irradiation UV semble donc étre le procédé le splefficace pour dégrader le

benzo[a]anthracéne.

Chrysene

La photolyse du chryséne seul dans un mélange éthdnol 50/50 (v/v) est tres rapide avec
un temps de demi-vie de 1,63 min et une constantétdsse de 7,07xFmin™ (Chen et al.,
1996) Miller et Olejnik (2001) ont réalisé des expédes similaires avec une concentration
initiale en pyréne de 0,6 pg'ldans un mélange eau/méthanol 50/50 (v/v) & pHIB,&nt
observé 74% de dégradation du pyréne en 2 miradiation. Si la concentration initiale du
pyréne est doublée, la dégradation est ralentisgpei dans ce cas, 72% du pyrene sont
dégradés en 3,5 min. Ceci est en contradiction &égacésultats obtenus par Wang et al.
(1999). En effet, ces derniers ont observé une éegéninution de l'efficacité quand la
concentration initiale est divisée par deux. PHeuwrs, Wang et al. (1999) ont observé une
dégradation tres lente du chrysene=£10,5 h) par rapport a Miller et Olejnik (2001)yplde
70% de dégradation en moins de 5 min de réacti@ngoncentration plus élevée en chryséne
dans I'étude de Wang et al. (1999) ne permet pasptiuer cette difference de réactivité,
puisqu’en divisant la concentration par deux, lesears ont au contraire observé une
diminution de la dégradation. Par contre, la tergusolvant organique dans la solution n’est
pas précisée dans I'étude de Wang et al. (1999¢ |urcentage de méthanol est largement
supérieur a celui dans I'étude de Miller et Olej(#001), il est possible que la tres faible
réactivité du chryséne soit due a la compétitioecde méthanol qui est un piege a radicaux.
Le pH du milieu peut également influencer la vieede photolyse. Miller et Olejnik (2001)
ont étudié la photolyse du chryséne a différentdlsurs de pH: 2,5, 6,8 et 11,7. Aucun
changement de pH n’a été observé tout au long dealdion, probablement en raison de trés
faibles concentrations en produits acides formésmieilleur rendement de dégradation du
chryséne est observé a pH 2,5 (98% en a peine ¥ @irand le pH augmente, le rendement
de dégradation diminue et il est divisé par depiall,7.

La dégradation du pyréne par GOV dans un milieu eau/triéthylamine 2/1 (v/v) est
extrémement lentety(;=44 h etk=0,27x10°* min?) (Ireland et al., 1995) Cependant, la
concentration initiale en chrysene n’est pas péécist, contrairement aux expériences de
photolyse, la réaction a lieu en présence des tBsabHAP classés prioritaires par I'EPA qui
peuvent entrer en compétition avec le chrysene patsorption des photons.
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La photolyse du chryséne seul dans un mélange éthenol 50/50 (v/v) est donc tres rapide
a des concentrations initiales relativement failes|'ordre de 1 pgt Comparée & la
photolyse, la dégradation du chryséne par photlysatast extrémement lente.

Benzo[b]fluoranthene

La dégradation du benzo[b]fluoranthéne dans un mgélaeau/éthanol 40/60 (v/v) et en
présence d’autres HAP par le réactif de Fentortrestlente, seulement 14,6% aprés 24 h de
réaction, bien que le peroxyde d’hydrogéne -@Ho=2,34 mol.L}) et lion ferreux
([Fe**]¢=8x10° mol.L'") soient en excés par rapport au substtatx10* mol.L") (Lee et

al., 2002)

Le procédé TiQUV semble plus efficace puisque, dans un mélarageteéthylamine 2/1
(v/v) et en présence d’autres HAP, le temps de deenést de 7,9 h et la constante de vitesse
de 2x10° min® (Ireland et al., 1995) Cependant, la concentration initiale en
benzo[b]fluoranthéne dans la réaction de Fentometsivement élevée (150 mg') et celle

dans la réaction avec TV n’est pas précisée.

Benzo[Kk]fluoranthéne

La photolyse du benzo[k]fluoranthéne par irradiatidvV dans un mélange de sept HAP a été
étudiée dans I'nexane, le toluéne, I'acétone, thldrométhane, I'acétonitrile et le méthanol
(Low et al., 1987) La dégradation est plus efficace en présence dalmant polaire
(t22=54 min dans I'acétone et 90 min dans le méthaqobn présence d’un solvant apolaire.
Le temps de demi-vie dans le dichlorométhane e& ket pour des solvants plus apolaires
comme I'hexane et le toluene, il est de 5 et 5redpectivement. La seule exception est
I'acétonitrile pour lequel la dégradation est tiéste avec un temps de demi-vie de 9,2 h et
une constante de vitesse du premier ordre de 13xdtn’. La photolyse du
benzo[K]fluoranthéne par une lumiére artificie{fanders et al., 1993)ans I'acétonitrile et
en présence d'autres HAP est encore plus lente mveéemps de demi-vie de 18,7 h et une
constante de vitesse de 0,037 hien que sa concentration initiale soit 30 fdissgfaible que
dans I'étude précédente. Il semblerait donc quenféere artificielle soit moins efficace pour
dégrader le benzo[k]fluoranthene dans 'acétonitril

En accord avec les résultats obtenus dans des ®lpafaires tels que l'acétone et le
méthanol, la dégradation du benzo[K]fluoranthene ip@adiation UV dans un mélange
eau/éthanol 75/25 (v/v) est trés rapitig<13 min etk=5,310° min') (Sabaté et al., 2001)
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L’efficacité de dégradation est d’ailleurs supéreea celle dans I'acétone et le méthanol. Ceci
peut étre di au fait que, dans I'expérience de t8abnal. (2001), lirradiation UV est
appliguée au benzo[k]fluoranthéne seul et a uneamnation trois fois plus faible. De plus,
la compétition avec le solvant organique est manarisqu’il n’y a que 25% d’éthanol dans
le milieu.

La dégradation du benzo[k]fluoranthéne par le Ead® Fenton en présence de 60%
d’éthanol est lente puisquil faut plus de 24 h poéliminer la totalité du
benzo[k]fluoranthéne k£0,025 ) malgré des concentrations élevées en peroxyde
d’hydrogéene et en ions ferreykee et al., 2002)Cependant, la concentration initiale en
benzo[k]fluoranthéne est beaucoup plus éle@ei50 mg.LY) que celles des expériences de
photolyse Co=1-30 mg.L™}).

La dégradation du benzolk]fluoranthene par photdga¢ dans un milieu eau/triéthylamine
2/1 (v/v) est lentet{,=6,8 h)(Ireland et al., 1995)et parait similaire a celle par photolyse
dans un solvant apolaire.

Le benzo[Kk]fluoranthéne est donc plus efficacentigradé par photolyse en présence d’un

solvant polaire (acétone, méthanol ou éthanol).

Benzo[a]pyréne

La photolyse du benzo[a]pyréne dans un mélangegteHAP a été étudiée dans I'hexane, le
toluene, I'acétone, le dichlorométhane, I'acétdleitet le méthano(Low et al., 1987)Les
résultats montrent une rapide dégradation du belzgEne quel que soit le solvant
organique utilisé. Toutefois, une nette tendancelestrvée avec une dégradation plus élevée
en présence d’'un solvant polaire ou moyennemeriirgolftemps de demi-vie compris entre
13 et 17 min pour I'acétone, I'acétonitrile, le imaol et le dichlorométhane) qu’en présence
d’'un solvant apolairet{,=56 et 66 min pour le toluene et I'hnexane respeatient). Ces
résultats sont en accord avec ceux obtenus paerMitl Olejnik (2001) et Chen et al. (1996)
qui ont observé un temps de demi-vie de l'ordre laeminute pour la photolyse du
benzo[a]pyréne seul dans un mélange eau/méthar H0v). Par contre, Korfmacher et al.
(1980a) et Miller et al. (1988) ont observé desltéts contradictoires. En effet, seulement
47% du benzo[a]pyréne sont dégradés apres 10 hadiation dans la cyclohexanone
(Korfmacher et al., 1980adlors que c’est un solvant plus polaire que ldldiométhane.
Dans I'étude de Miller et al. (1988), seulement 5@%benzo[a]pyréne sont dégradés dans le

méthanol apres 90 min d'irradiation, alors queelmps de demi-vie du benzo[a]pyrene était
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de 13 min dans l'étude de Low et al. (1987). Cesti d@autant plus étonnant que la
concentration initiale en benzo[a]pyréne est 3 fuiss faible dans I'étude de Miller et al.
(1988) ou il est seul dans le milieu, que dansecdik Low et al. (1987) ou il est en
compétition avec d’'autres HAP. Cette difféerence@htivité peut étre due a une différence
de longueur d'onde dirradiation. En effet, le beadpyréne est irradié a une longueur
d’onde de 300 nm dans I'étude de Miller et al. @98 longueur d’onde d’irradiation étant
de 254 nm dans celle de Low et al. (1987). Cetissbale réactivité a des longueurs d’onde
plus élevées est confirmée par la diminution deitesse de dégradation du benzo[a]pyrene
en présence de lumiére artificielle. Le temps duidee est de 2,3 h dans I'acétonitrile sous
une lumiére artificielle contre seulement 15 mimssaradiation UV. Dans le méthanol, et
pour la méme concentration en benzo[a]pyréne §3% du benzo[a]pyréne sont dégradés
apres 90 min d’irradiation UV a 300 nm alors gudut 8 h pour dégrader 90% du
benzo[a]pyréne en présence de lumiere artific{lider et al., 1988)

Par ailleurs, Miller et Olejnik (2001) ont étudié@ photolyse du benzo[a]pyréne dans des
mélanges binaires de HAP avec le chrysene ou teéfhe. Aucune différence significative
n'a été observée. D’autre part, la vitesse de pyseadu benzo[a]pyrene est indépendante du
flux d’oxygene puisque plus de 90% du benzo[a]pgr@itial est dégradé a I'air libre ou sous
un flux d’oxygéne de 25 Lh Par contre, en I'absence d’oxygéne (solution @ergvec de
I’hélium), on observe une diminution du rendememidégradation de plus de 2@Miller et
Olejnik, 2001)

La photolyse du benzo[a]pyréne est accélérée esepcé de 0,1 moll de peroxyde
d’hydrogéne(Miller et al., 1988)puisque 82% du benzo[a]pyréne sont dégradés dphes
d’irradiation contre seulement 53% apres 90 minl'absence de bD,. Ceci est di a la
formation dans le milieu de radicaux hydroxyleséyés par la décomposition du peroxyde
d’hydrogéne sous lirradiation UV. Par contre, lkergxyde d’hydrogene ne permet pas une
rapide dégradation du benzo[a]pyréne si la souliceadiation est une lumiére artificielle.
L'utilisation du procédé UV/KD, semble donc plus prometteuse d’autant que le endt
peroxyde d’hydrogéne est moindre comparé au colt I'deergie nécessaire au
fonctionnement des lampes pour obtenir les mémedereents de dégradation mais sur un
temps beaucoup plus long.

Le réactif de Fenton est aussi efficace pour dégréa benzo[a]pyrene seul dans I'éthanol
gue le procédé UV/HD, dans le méthanol, pour des concentrations enrsiilesten peroxyde
d’hydrogéne similaires dans les deux étufle<e et al., 2001a)La présence d’autres HAP

dans le milieu diminue considérablement ['efficacitle dégradation en raison de la
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compétition entre les HAP pour I'oxydation par tadicaux hydroxylegLee et al., 2002)En
effet, pour une concentration en benzo[a]pyrénew gres égale mais avec 3 fois plus de
H.0,, il faut 24 h pour oxyder la totalité du benzojgfne dans le mélange de 5 HAP contre
seulement 3 h quand il est seul dans le milieu.

La dégradation par Ti&JV du benzo[a]pyréne dans un mélange de 16 HABaets un
milieu eau/triethylamine 2/1 (v/v) est comparabla @égradation par le réactif de Fenton, le
temps de demi-vie étant de 6,flteland et al., 1995)

La photolyse dans un solvant polaire semble done lét procédé le plus efficace pour

dégrader le benzo[a]pyrene.

Dibenzo[a,h]anthracéne

La photolyse du dibenzo[a,h]anthracéne dans unngélae sept HAP a été étudiée dans
’hexane, le toluéne, I'acétone, le dichlorométhdiaeétonitrile et le méthandLow et al.,
1987) Exception faite de I'acétonitrile, la réactivité dibenzo[a,hJanthracéne augmente avec
la polarité du solvant et les temps de demi-viéssent dans I'ordre suivant : hexane (43,8 h)
<< toluene (7,6 h) < dichlorométhane (5,2 h) < acét(2,3 h) < méthanol (54 min). La
dégradation du dibenzo[a,h]anthracene seul dansiélange eau/méthanol 50/50 (v/v) est
extrémement rapide; <1 min etk=0,014 mift) (Chen et al., 1996)La faible réactivité du
dibenzo[a,h]anthracene dans I'acétonitrile a égalgrgté observée par Sanders et al. (1993).
Par ailleurs, leur étude montre que la photolysdgaumiere artificielle est beaucoup moins
efficace que lirradiation UV. En effet, pour unencentration 225 fois plus faible en substrat,
le temps de demi-vie est plus long (12,4 h contdehd et la constante de vitesse plus faible
(9,3x10* contre 1,2x18 min™).

Le réactif de Fenton est moins efficace que la qglisé car il faut 24 h de réaction en
présence d’'un large excés en réactifs pour dégtadetalité du dibenzo[a,h]anthracéne dans
un meélange eau/éthanol 40/60 (v/v), et a une cdraten initiale 1,5 fois moins élevée que
dans la photolyse avec du méthafi@e et al., 2002)

La photocatalyse dans un milieu eau/triethylamifie(2/v) semble étre aussi efficace que la
photolyse dans I'acétone ou le dichlorométh@redand et al., 1995)

Il semblerait donc que la photolyse en présencea dalvant polaire soit le procédé le plus

efficace pour dégrader le dibenzo[a,h]anthracéne.
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Benzo[g,h,i]péryléne

La photolyse par une lumiere artificielle du bemgb[ijpéryléne dans I'acétonitrile et en
présence de 8 autres HAP est extrémement lentelB,7 h etk=0,037 h') (Sanders et al.,
1993) Sa dégradation dans un mélange de 16 HAP pamtege TiQ/UV est également
faible t12=11 h etk=1,2x10° min™) (Ireland et al., 1995)

Indeno[1,2,3,-c,d]pyréne

Nous n’avons trouvé qu’une seule publication sétulie cinétique de la dégradation de
l'indéno[1,2,3-c,d]pyrene dans la littératufieeland et al., 1995) La catalyse hétérogene

photoassistée a été appliguée a un mélange de P6ddAs une solution agueuse contenant
de la triéthylamine. Le temps de demi-vie obsesté@ativement long (9,4 h) et la constante

de vitesse d’oxydation du premier ordre est deI03min™.
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Tableau IV.1 : Application de différents procédés tbxydation (UV, UV/H ,0,, F€*/H,0,, TiO,/UV) a la dégradation des HAP dans des solvants agiques ou dans

des mélanges eau/solvant organique.

. ) . T M0, [FoT, : 0 »
Procédé d'oxydation HAP Solution [HAP] , pH (C) (molLY) (molL ) TiO, t, % deg k tin Reéférences
Naphtaléne
uv Naph Eau/Méthanol (50/50) - - 20 - - - - - 5,11x10* min? 22,6 min Chen et al., 1996
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.L? - - 0,23x107 min* 51h lIreland et al., 1995
Acénaphtylene
UV (>340 nm) Acyl (+air ou +N ) Méthanol 9,9 mg.L?! - - - - - 45h 0 - - Sigman et al., 1996
Fe*/H,0, Acyl Ethanol 89,82mg.L* - 30 2,3 8,1x10? - 3h  >999 - - Lee et al., 2001a
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.L? - - 4,9x107% min* 3,3h lIreland et al., 1995
TiO,/UV (lampe Hg) Acyl Eau/NMP (10/90) lglL? - - - - - - - 0,187 ht 3,7h Swallow et al., 1995
Acénaphténe
UV-254 nm Ace, Phe, Fla, BaA, BkF, Hexane 300 mg.Lt - 25 - - - - - 0,42x102 min? 28,3h Lowetal, 1987
BaP, DBahA Toluéne 1,8x102 min? 6,5h
Acétone 4,910 mint 142 min
Dichlorométhane 86x10° min! 8 min
Acétonitrile 17x107% min? 42 min
Méhanol 1,5x102 min? 7,75h
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.L? - - 0,12x107 min* 98 h Ireland et al., 1995
Fluoréne
UV (Lampe Hg) Fle Eau/Ethanol (75/25) 10mg.lt - 20-25 - - - - - 3,5x10* mint 2min Sabaté et al., 2001
UV-254 nm Fle+He Eau/Méthanol (50/50) 0,9 pg.L* 6,8 20 - - - 10 min 92 - - Miller et Olejnik, 2001
Fle+air 48
Fle+O, (25 dme.h1) 40
Fe*/H,0, Fle Ethanol 89,82mg.L* - 30 2,3 8,1x10? - 3h 32,3 - - Lee et al., 2001a
TIG/UV (Lampe Hg) Fle Eau/Ethanol (75/25) 10 mg.L* - 20-25 - - 01% (M) - - 7.7x10°min* 90 min Sabaté et al., 2001
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - 1g.L? - - 0,031x10° min* 380 h Ireland et al., 1995

t, : temps de réaction

k : constante de vitesse de dégradation

ty2 : temps de demi-vie
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Procédé d'oxydation HAP Solution [HAP] (g) (E:;I(.)LZ]‘E) (r'E::c:.ZL]c"l) TiO, t,  %deg k ty, Références
Phénanthréne
uv Phen Eau/Méthanol (50/50) - 20 - - - - - 6,53x10° min* 1,78 min Chen et al., 1996
UV (Lampe Hg) Phen Eau/Ethanol (75/25) 10 mg.L? 20-25 - - - - - 3,5x10" min* 2min  Sabaté et al., 2001
Lumiére artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - 0,05 h? 13,9 h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
uv Phen, Ant, Fla, Pyr, BaP  Cyclohexanone - - - - - 95h <10 - - Korfmacher et al., 1980a
UV-254 nm Ace, Phe, Fla, BaA, BkF, Hexane 200 mg.L? 25 - - 5h 0 - - Low et al., 1987
BaP, DBahA Toluéne 0
Acétone 0
Dichlorométhane 0
Acétonitrile 0
Méhanol 0
Anthracéne
uv Ant Eau/Méthanol (50/50) - 20 - - - - 0,023 min? 0,5 min Chen et al., 1996
uv Ant Eau/Méthanol 100 pg.L* 15 - - - - - 0,0521 min* 13,3 min Wang et al., 1999
10 pg.L*t 0,0514 min* 13,5 min
Lumiére artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - 0,365 ht 1,9h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
uv Phen, Ant, Fla, Pyr, BaP  Cyclohexanone - - - - - 25h 65 - - Korfmacher et al., 1980a
Fe*/H,0, Ant Ethanol 89,82 mg.L?t 30 2,3 8,1x102 - 3h >09,9 - - Lee et al., 2001a
Fe*/H,0, Ant Ethanol 666,7 mg.L* 25 2,35 8x10? - 24h 99,9 - - Lee et al.,, 1998
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - lg.L? - - 4,2x107% mint 2,7h lIreland et al., 1995
Fluoranthene
Lumiere artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA,  Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - 0,014 ht 47,8 h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
uv Phen, Ant, Fla, Pyr, BaP  Cyclohexanone - - - - - 9,5h <10 - - Korfmacher et al., 1980a
UV-254 nm Ace, Phen, Fla, BaA, BKF, Hexane 200 mg.L?t 25 - - - 5h 0 - - Low et al., 1987
BaP, dB(ah)A Toluéne 5h 6 - -
Acétone - 4x10° min? 29h
Dichlorométhane - - 1x107° mint 11,4 h
Acétonitrile - - 0,04x1072 min? 12
Méhanol - - 5,6x10° min? 2h
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - lg.L? - - 1,3x10°® min* 9,2h Ireland et al., 1995
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Procédé d'oxydation HAP Solution [HAP] , pH (g) (E:;I(.)LZ]‘E) (r'E::c:.ZL]c"l) TiO, t,  %deg k to, Références
Pyréne
uv Pyr Eau/Méthanol (50/50) - - 20 - - - - - 3,62x10° min* 3,18 min Chen et al., 1996
UV (Lampe Hg) Pyr Eau/Ethanol (75/25) 10 mg.L! - 20-25 - - - - - 7,8x102 min* 8,8 min Sabaté et al., 2001
Lumiére artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - - 0,096 ht 7,2h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
uv Phen, Ant, Fla, Pyr, BaP  Cyclohexanone - - - - - - 75h 90 - - Korfmacher et al., 1980a
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.lL? - - 0,72x10° min* 18 h Ireland et al., 1995
TiO,/UV (lampe Hg) Pyr Eau/NMP (10/90) 0,2g.L? - - - - - - - 0,0285 ht 24h  Swallow et al., 1995
Benzo[a]anthracene
uv BaA Eau/Méthanol (50/50) - - 20 - - - - - 0,0251 min* 0,46 min Chen et al., 1996
UV-254 nm Ace, Phen, Fla, BaA, BKF, Hexane 200 mg.L* - 25 - - - - - 9,1x102 mint 7,6 min Low et al., 1987
BaP, dB(ah)A Toluene 1,2x10* min* 6 min
Acétone 1,7x10? mirt 4,2 min
Dichlorométhane 4,1x10* min* 1,7 min
Acétonitrile 2,9x10" mimt 2,4 min
Méhanol 1,2x10? mirt 5,6 min
Fe/H,0, BaA Ethanol 89,82 mg.Lt - 30 2,3 8,1x10? - 3h 76,6 - - Lee et al., 2001a
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - 1g.L? - - 1,4x103 min? 10h Ireland et al., 1995
Chrysene
UV-254 nm Chrys Eau/Méthanol (50/50) 0,6 yg.L* 6,8 20 - - - 2 min 74 - - Miller et Olejnik, 2001
12ugl* 25 20 35min 98
6,8 72
11,7 46
Chrys 12ugLl* 68 20 3,5 min 24
+t-BuOH (0,02 mol.L:%)
uv Chrys Eau/Méthanol (50/50) - - 20 - - - - - 7,07x10° min* 1,63 min Chen et al., 1996
uv Chrys Eau/Méthanol 97 pg.L? - 18 - - - - - 1,3x103 min? 533 min Wang et al., 1999
40 pg.L? 1,1x103 min? 630 min
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.lL? - - 0,27x107° min* 44 h Ireland et al., 1995
Benzo[b]fluoranthéne
Fe/H,0, BbF, BkF, BaP, dB(ah)A, Eau/Ethanol (40/60) 150 mg.L* 3,5 - 2,34 8,1x10? - 24 h 14,6 - - Lee et al., 2002
I(123cd)P
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - 1g.L? - - 2x107 mirt 7,9h Ireland et al., 1995




T [H,0,], [Fe'],
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Procédé d'oxydation HAP Solution [HAP] , pH (C) (molL?) (molL ) TiO, t.  %deg k tin Références
Benzol[k]fluoranthéne
Lumiere artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L* - - - - - - - 0,037 ht 18,7 h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
UV-254 nm Ace,Phen, Fla, BaA, , BKF, Hexane 30 mg.L?t - 25 - - - 5h 6 - - Low et al., 1987
BaP, dB(ah)A Toluéne 2x10° mint 57h
Acétone 19x10° min? 54 min
Dichlorométhane 5,9x10°% min* 2h
Acétonitrile 1,3x10 min? 92h
Méhanol 7,7x10° min? 90 min
UV (Lampe Hg) BKF Eau/Ethanol (75/25) 10mg.L! - 20-25 - - - - - 5,3x102 min* 13 min Sabaté et al., 2001
Fe*/H,0, BbF, BkF, BaP, dB(ah)A, Eau/Ethanol (40/60) 150 mg.L* 3,5 - 2,34 8,1x102 - 24 h 97,7 0,025j* - Lee et al., 2002
1(123cd)P
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lglL? - - 2,2x10% mint 6,8h Ireland et al., 1995
Benzo[a]pyrene
UV (254 nm) BaP Eau/Méthanol (50/50) 0,6 ug.L* 6,8 20 - - - 1,5min 100 - - Miller et Olejnik, 2001
BaP 1,2ugLl* 68 20 2,3 min 96
BaP+Chrys 25min 94
BaP+Fle 3 min 97
BaP+He 2 min 70
BaP+air >90
BaP+0, (25 L.h) >90
uv BaP Eau/Méthanol (50/50) - - 20 - - - - - 0,0322 min? 0,35 min Chen et al., 1996
Lumiére artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - - 0,296 ht 2,3h Sanders etal., 1993
Chrys, BKkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
uv Phen, Ant, Fla, Pyr, BaP  Cyclohexanone - - - - - - 10 h 47 - - Korfmacher et al., 1980a
UV (254 nm) Ace, Phen, Fla, BaA, BkF, Hexane 300 mg.Lt - 25 - - - - - 11x10° min? 66 min Low et al., 1987
BaP, dB(ah)A Toluéne 12x10° min? 56 min
Acétone 41x10% mint 17 min
Dichlorométhane 53x107% mint 13 min
Acétonitrile 46x107% mint 15 min
Méhanol 53x10° min 13 min
UV (300 nm) BaP Méthanol 100 mg.L* - - - - - 90 min 53 - - Miller et al., 1988
Lumiére naturelle BaP Méthanol 100 mg.L* - - - - - 8h >90 - - Miller et al., 1988
H,O,/UV (300 nm) BaP Méthanol 100 mg.L* - - 0,1 - - 1h 82 - - Miller et al., 1988
H,O,/Lumiere naturelle BaP Méthanol 100 mg.L* - - 0,1 - - 6h 100 - - Miller et al., 1988
Fez"/HZO2 BaP Ethanol 1154 mg.L* - 30 0,75 7,7x10? - 3h >99,9 - - Lee et al., 2001a
Fez"/HZO2 BbF, BKF, BaP, dB(ah)A, Eau/Ethanol (40/60) 150 mg.L* 3,5 - 2,34 8,1x10? - 24 h 99 0,297 j* - Lee et al., 2002
I(123cd)P

TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.L? - - 2,4x10° mirn* 6,6 h Ireland et al., 1995




Procédé d'oxydation HAP Solution [HAP] pH (g) (E:SI(.JI_Z]E) (r'EEJT.ZL]("l) Tio, t, % deg k ti Références
Dibenzo[ah]anthracene
uv dB(ah)A Eau/Méthanol (50/50) - - 20 - - - - - 0,014 min* 0,83 min Chen et al., 1996
Lumiére artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - - 0,056 ht 12,4 h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
UV-254 nm Ace, Phen, Fla, BaA, BKF, Hexane 225 mg.Lt - 25 - - - - - 126x10° min? 43,8h Low etal., 1987
BaP, dB(ah)A Toluéne 1,5x10,; min 76 h
Acétone 5x10° min? 2,3h
Dichlorométhane 2,2x10° min? 52h
Acétonitrile 1,2x10° min? 9,4 h
Méhanol 13x107% min? 54 min
Fe*/H,0, BbF, BkF, BaP, dB(ah)A, Eau/Ethanol (40/60) 150 mg.L* 35 - 2,34 8,1x107? - 24 h 99 0,209 j* - Lee et al., 2002
1(123cd)P
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.lL? - - 0,35x10 min* 3,5h lIreland et al., 1995
Benzo[ghi]péryléne
Lumiere artificielle Phen, Ant, Fla, Pyr, BaA, Acétonitrile 1mg.L? - - - - - - - 0,037 ht 18,7h Sanders et al., 1993
Chrys, BkF, BaP, dB(ah)A,
B(ghi)P
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - 1g.L? - - 1,2x103 mint 11h Ireland et al., 1995
Indeno[123-cd]pyréne
TiO,/UV (310-380 nm) 16 HAP Eau/TEA (2/1) - - - - - lg.L? - - 1,3x10° min* 9,4h lIreland et al., 1995
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ANNEXE V :
Procédés d’oxydation avancée appliqués a des

solutions aqueuses de HAP

Naphtaléne

Différents procédés d’oxydation avancée ont étdiguds a la dégradation du naphtaléne
dans des eaux synthétiques dopées avec des catiomstren naphtaléne inférieures a sa
solubilité dans I'eau (qui est de 32 mg.& 25°C).

Lehto et al. (2000a) ont observé 57% de dégradatiomaphtalene seul aprés 30 min de
photolyse. Tuhkanen et Beltrdn (1995) ont obtenu mssiltats similaires avec 90% de
dégradation aprés 1 h d’irradiation. La présences@¥ de méthanol ne modifie pas la
réactivité du naphtaléne puisque Chen et al. (18863éterminé un temps de demi-vie égal a
22,6 min. Il en est de méme pour la compétitioncaVautres HAP car 48% du naphtaléne
naturellement présent dans de la créosote sonadiggrapres 10 min d’irradiation. Lehto et
al. (2000a) ont également montré que le naphtalemd ou dans la créosote était
biodégradablet{;=33 h etk=20,8x10°> h'). Le pré-traitement de la solution par photolyse
n'améliore pas la biodégradabilité.

La dégradation du naphtalene seul par photolysenets¢ment améliorée en présence de
peroxyde d’hydrogenéTuhkanen et Beltran, 1995kn effet, la totalité du naphtaléne est
éliminée apres 40 min en présence d®Xicontre 90% de dégradation apres 1 h d’irradiation
sans HO,. Le fait de multiplier la concentration en,® par 10 augmente la vitesse de
dégradation d'un facteur 4.

Le naphtaléne réagit rapidement avec l'oz@regube et al., 1986b).a vitesse d’ozonation
croit avec le pH. Pour une température de 1°C Bansacteur, la dégradation la plus rapide
est obtenue a pH 6,8<7,0x1F mol*.L.s%). A pH 5,6, quand la température passe de 1°C &
20°C, la constante de vitesse de réaction est piiétipar trois K=15x1¢ mol*.L.s* & 20°C
contre 5,2x10mol*.L.s* & 1°C).

Le naphtaléne est plus difficilement dégradé paédetif de Fenton. En effet, seulement 70%
du naphtaléne sont dégradés apres 3 h de réaeti@ucune minéralisation du naphtalene
n'est observéé¢Kelley et al., 1991)Cependant, la concentration initiale en naph&al&est
pas précisée dans I'étude.
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La dégradation du naphtalene par photocatalistrdova et al., 2002¢st 6 fois plus lente
comparée a la photolyse seule (92% de dégradadomi@,/UV aprés 6 h contre 90% de
dégradation apres 1 h d’irradiation UV). Les réasltne sont toutefois pas directement
comparables puisque la concentration initiale ephteene lors de la photocatalyse est
considérablement plus élevée que dans I'expéridagghotolyse. Ceci est confirmé par le fait
gue l'augmentation de la concentration initiale eaphtaléene diminue fortement sa
dégradation par Ti@UV (Hykrdova et al., 2002)

Il semblerait donc que la photolyse avec ou sansxgde d’hydrogene soit plus efficace que
le réactif de Fenton ou la photocatalyse hétérogene dégrader le naphtaléne en solution

aqueuse.

Acénaphténe

La photolyse de l'acénaphténe seul dans I'eauagstie (47% de dégradation apres 5 min
d’irradiation) (Lehto et al., 2000a)La dégradation de I'acénaphténe présent dansade |
créosote est plus lente (50% de dégradation apyésia d'irradiation), probablement en
raison de la compétition avec les autres HAP.

L’acénaphténe seul est biodégradabte6(04x10° h?) et sa vitesse de biodégradation
augmente au bout de 2 jours d'incubati@a7(93x10° h'). Dans la créosote, la vitesse de
biodégradation de I'acénaphténe est initialemens ghible k=5,75x10° h'), mais aprés
deux jours d'incubation elle est plus élevée quer facénaphténe seuk%8,33x10° h). Le
pré-traitement de I'acénaphténe seul par photdysgnente Iégerement sa vitesse initiale de
biodégradation. Dans la créosote, le pré-traiterpaniphotolyse augmente significativement
la vitesse initiale de biodégradation, celle-chétaultipliée par deux.

Fluorene

La photolyse du fluoréne seul dans I'eau est rapidplus efficace a pH 6,5. Le temps de
demi-vie a ce pH est de 6,6 min, alors gu'il estl®2 min et de 13 min a pH 9,5 et 3
respectivemenfTrapido et al., 1995)Lehto et al. (2000a) ont également observé upielea

dégradation du fluoréne seul (48,4% de dégradatjoes 5 min d'irradiation). Dans la

creosote, la dégradation est beaucoup plus lesigeraent 29,3% aprés 10 min d’irradiation,
en raison de la compétition avec les autres comsiis. Lehto et al. (2000a) ont également
montré que le fluorene seul était dégradé par liesoorganismes apres seulement 2 jours

d'incubation avec une constante de vitesse de 16°1k*. Dans la créosote, la vitesse de
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dégradation dans les deux premiers jours d'incabagst plus rapidek€19,5x10° h%) mais

le fluoréne n’est pas totalement dégradé au boutededeux jours. Le pré-traitement de la
solution par photolyse avant le traitement biologiqi’améliore pas la biodégradabilité du
fluorene.

Le fluorene est rapidement dégradé par ozondfiompido et al., 1995)La dégradation est
plus rapide a pH 6,5t;(,=3,2 min), et elle est 1,2 et 1,4 fois plus lentpt 3 et 9,5
respectivement. Par contre, si la constante desatmitiale a pH 3 est 1,7 fois plus faible que
celle & pH 6,5, elle est la méme pour pH 6,5 et(R:8,3x10° mort.L.sY). A ces pH, il
semblerait donc que la vitesse initiale d’'ozonasoit rapide, puis elle diminue par la suite
pour la solution a pH 9,5.

La dégradation du fluoréne par le réactif de Femarait plus lente puisqu’il faut au moins
3 h de réaction pour dégrader plus de §8%lley et al., 1991)Cependant, la concentration
initiale en substrat n'est pas précisée. Par cptgseauteurs ont pu mettre en évidence une
minéralisation significative (10%) du fluoréne.

La photolyse est donc aussi efficace que I'ozonatiour dégrader rapidemen{£<15 min)

le fluoréne en solution aqueuse et a des concemtsanférieures a sa solubilité dans I'eau.

Phénanthréne

De nombreux procédés d’oxydation ont été étudiés gégrader le phénanthréne dans I'eau.
Lehto et al. (2000a) ont montré que 92% du phémanéhseul, et a des concentrations
inférieures a sa solubilité dans I'eau, étaientradés apres 30 min d’irradiation. Dans la
créosote, la dégradation du phénanthréne est bgaydas lente, sGrement du fait de la
compétition avec les autres HAP. Les auteurs oaleégent montré que le phénanthréne seul
ou dans la créosote était biodégradable. Le pitmant des solutions par photolyse
n'améliore pas la biodégradabilité du phénanthré&rapido et al. (1995 et 1997) ont observé
des résultats similaires avec un temps de dentdei€0 min & pH 6,5. La dégradation est plus
lente que celle observée dans I'étude de Lehtd. €2@00a) probablement en raison de la
concentration initiale en phénanthréne plus élevagune différence significative n’est
observée pour les constantes de vitesse de réactiompH 3 et 9,5 qui sont de I'ordre de 3 a
3,4x10* s*. Par contre, La photolyse & 254 nm semble plisae# que celle & des longueurs
d’'onde supérieures a 290 nm. En effet, Wang et 1&9%) n’'ont observé que 80% de
dégradation apres 7,4 h d’irradiation a une longdénde supérieure a 290 nm.
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L’'ajout de peroxyde d’hydrogene a une concentrattevée améliore la dégradation. En
effet, la dégradation du phénanthréne est 2 a g ghis rapide en présence de peroxyde
d’hydrogéne a 5xIdet 10> mol.L* respectivemenfWang et al., 1995)De plus, les mémes
produits d’oxydation ont été identifiés pour lesixigprocédés. Par conséquent, le mécanisme
d’oxydation du phénanthrene est identique pour desx procédés et correspond a un
mécanisme radicalaire. Par contre, & des conciemsafaibles en bD, comprises entre 10

et 2x10°> mol.L'}, aucune amélioration de la dégradation n’est eis¢Trapido et al., 1995)
Comparée a la photolyse, la dégradation du phérearglpar ozonation est tres rapide avec
des temps de demi-vie inférieurs a 5 nfifrapido et al., 1995) Les rendements de
dégradation aprés ozonation sont identiques a pitren¢,,,=56 s) et a pH acidd;(,=58 s).
Cependant, la constante de vitesse de réactionl@&stfois plus élevée a pH 6,5
(k=1,0x1d mor*.L.sY) qu'a pH 3 k=5,85x1G mol'.L.s%). La dégradation du phénanthréne
est nettement plus faible en milieu basique avedenmps de demi-vie de 4,2 min et une
constante de vitesse de 3,4x1fol*.L.s®. L'application des procédéssDV, Os/H,0, et
O3/H,0,/UV, et donc la présence de radicaux hydroxyles,paemet pas d’améliorer la
dégradation du phénanthrene. On peut donc en agenglue le mécanisme majoritaire en
présence d’'ozone est I'attaque directe du phénamgipar la molécule d’ozone.

Le réactif de Fenton & de faibles concentratiorx@”° et 5x10° mol.L™* de HO, et d’ions
ferreux respectivement) et a pH trés acide (pH @&gjrade rapidement le phénanthréene (84%
de dégradation aprés 30 min de réactifipdsey et Tarr, 2000a)L’ajout de 30 mg.*
d’acide fulvique divise le rendement de dégradapiantrois. Kelley et al. (1991) ont observé
une dégradation plus lente (98% aprés 3 h de odgciivec une concentration en réactif de
Fenton considérablement plus élevée (1,2 et biol.L' de HO, et dlions ferreux
respectivement). Cependant, la concentration feiga phénanthréne n’est pas précisée et la
réaction a lieu a pH 4. Par ailleurs, les auteurs montré la possible minéralisation du
phénanthréne par le réactif de Fenton (18% aphede3réaction).

Pour une concentration initiale en phénanthréneeretTiO, de 0,2 g.I' et 1 g.L*
respectivement, plus de 90% du phénanthrene ingti@tadsorbé sur le catalyseur sont
dégradés et quelques intermédiaires plus solulales Beau sont formés et progressivement
minéralisés(Wen et al., 2002)Dans ces conditions, le pH, la surface du cataly®t la
guantité de phénanthréne adsorbée sur, Tabt peu d’influence sur le rendement de
dégradation.
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Anthracene

L’'anthracéne seul est rapidement dégradé par atiadi UV a 254 nm avec des temps de
demi-vie inférieurs a 5 min, méme a des concepmatsupérieures a sa solubilité dans I'eau
(Lehto et al., 2000a et 2000b ; Trapido et al., 39& 1997) Par contre, la photolyse de
'anthracene seul par la lumiere artificielle estré@mement lente puisqu’il faut plus de 10 h
pour éliminer la totalité de l'anthraceriMallakin et al., 2000) Le pH, la concentration
initiale et la présence ou non d’oxygéne n'ont gafet significatif sur la dégradation de
'anthracene seuylLehto et al., 2000b ; Trapido et al., 1998)ar contre, la présence d’autres
HAP diminue d’environ 3 fois l'efficacité de dégedibn (29,1% en présence de créosote
contre 83,6% pour I'anthracéne seul aprés 10 minédetion)(Lehto et al., 2000a)La
constante de vitesse de biodégradation de lI'argheaseul est 1,8 fois plus élevée qu’en
présence de créosote (5,8%10ontre 3,3x18 h?). Le pré-traitement par photolyse UV
augmente 1,5 et 2,4 fois la vitesse de biodégmranlate I'anthracene seul et en présence de
créosote respectivement. L'augmentation est plugjuée avec la créosote probablement en
raison de la présence de promoteurs.

L’ajout de peroxyde d’hydrogéne n’augmente pastissse de photolyse mais au contraire la
diminue légérement, la constante de vitesse du ipremrdre étant de 2,5xf0s’
(tu2=4,6 min) contre 2,8xI®s" pour la photolyse seuleg=4,2 min)(Trapido et al., 1995)
Trapido et al. (1995) ont montré que I'anthracénd §8,=60 pg.L") était trés rapidement
dégradé tf,,<1 min) par ozonation en solution aqueuse. lls n@bservé aucune différence
significative entre la dégradation de I'anthrac&@memilieu acide et en milieu neutre, les
temps de demi-vie étant de 30 s et 26 s respecativenet les constantes de vitesse de
dégradation étant égales a 2,55xafl*.L.s* et 2,7x18 mol*.L.s. En milieu basique, la
dégradation de I'anthracene est environ 1,4 faiss nte avec une constante de vitesse de
2x10" mor*.L.s? (t1=49 s).

La combinaison de I'ozone avec lirradiation UVcet/le peroxyde d’hydrogene diminue la
vitesse de dégradation.

60% de I'anthracéne sont dégradés par le réacffeti¢on & pH 4 avec 0,15 mof.de HO.

et 0,005 mol.L* d’ions ferreux, aprés 48 h de réact{dtadarajah et al., 2002)Quand le pH

du milieu augmente, les rendements de dégradaiomuaent, et a pH 7 aucune disparition
de I'anthracéne n’est observée. Les auteurs ontrengo’en faisant varier la concentration de
H,0, entre 0 et 0,6 mol:L. & pH 4, pour une concentration en ions ferreug,865 mol.L?,

un palier était atteint & la concentration de Gri®.L ™. Le fait de multiplier la concentration
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de HO, par 4 (0,6 mol.L}) ne permet d’améliorer le rendement de dégradafiende 5%. Iis
ont également étudié I'effet de la concentratiatiale en fer(ll) en la faisant varier de 0 a
0,02 mol.L* & pH 3 avec 0,15 mollde HO, Une totale dégradation de I'anthracéne
(Co=10 mg.L") est observée a partir de 0,01 mdid’ions ferreux.

Par conséquent, le procédé le plus efficace poutrddement de solution aqueuse
artificiellement contaminée avec de I'anthracend semble étre I'ozonation a pH neutre ou

acide.

Fluoranthéne

Le fluoranthéne est rapidement dégradé par phaaypar ozonatiort;(,<13min). Dans les
deux cas, l'oxydation est plus rapide a pH neuyffeapido et al., 1995 et 1997)a
combinaison de I'ozone avec l'irradiation UV et/leuperoxyde d’hydrogene ne permet pas

d’améliorer la dégradatiofTrapido et al., 1995)

Pyréne

Quel que soit le pH (5,6 ou 7,6), la vitesse detqllgee du pyrene est plus élevée quand la
solution est purgée avec de I'air synthétique gecage I'azote, la constante de vitesse la plus
faible étant observée pour la solution purgée aledoxygéne. Sigman et al. (1998) ont
observé des résultats contradictoires puisque s expériences, le fait de purger la
solution avec de l'argon ralentit la photolyse gugme d’un facteur 4.

L’'ozone seul est plus efficace pour dégrader le@pgrque la combinaison de I'ozone avec
I'irradiation UV et/ou le peroxyde d’hydrogerf€rapido et al., 1995)Le temps de demi-vie
augmente dans l'ordre suivant 3 © Os/UV < Oy/H,0, < Oy/H,0,/UV. La méme évolution
est observée en milieu acide, neutre et basiquis, lemdifférences sont plus prononcées en
milieu basique qu’en milieu neutre.

Une destruction totale du pyrén€y€10 pg.L') par ozonation est observée en 1 min de
réaction avec une concentration en ozone demi@l.L* (Corless et al., 1990)

La présence d’acide fulvique dissous modifie cofrsillement la dégradation du pyrene par
le réactif de Fenton. Le pyréne va s’adsorber ssirsites hydrophobes de l'acide fulvique,
tandis que les ions ferreux vont étre localiséslasirsites polaires de l'acide fulvique. Par
conséquent, les radicaux hydroxyles seront géminés ces régions polairdsndsey et Tarr,
2000b)
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Wen et al. (2003) ont réalisé les mémes expérieaces le pyréne pré-adsorbé a la surface
du catalyseur Ti@qu'avec le phénanthrerf@/en et al., 2002)Les résultats montrent que le
pyréne peut étre facilement oxydé et est finalem@néralisé en C® Comme dans le cas du
phénanthréne, le pH et le rapport pyréne adsonb&i®4 ont peu d’effet sur le rendement de
dégradation. Par contre, la vitesse de dégradaimmnue quand la surface en catalyseur

augmente.

Benzo[a]anthracene

Le benzo[a]anthracene est rapidement dégradérpdration UV a 254 nm avec des temps de
demi-vie inférieurs a 10 min. La photolyse est pfficace a pH |égerement acide (pH=5,6)
gu’'a pH neutre (pH=7,8). D’autre part, la dégranlatest plus rapide en I'absence d’oxygéne
(Lehto et al., 2000b)

L’irradiation UV a 313 nm et la photolyse a la lare artificielle sont moins efficaces que
lirradiation & 254 nm K=2,28x10° et 5,91x10 s* & 313 nm et sous lumiére artificielle
respectivement, contre 1,15 & 3,57%1¢' & 254 nm)(Mill et al., 1981) Pour une méme
concentration en benzo[a]anthracene seul, la dagiomd est 2,6 fois plus lente sous

irradiation UV qu’en présence de lumiére artifilgel

Benzo[a]pyréne

La photolyse par irradiation UV du benzo[a]pyrers¢ mpide avec des temps de demi-vie
inférieurs a 3 min(Trapido et al., 1995 et 1997 omme déja observé précédemment, la
lumiére naturelle est moins efficace pour dégrdderHAP avec un temps de demi-vie

supérieur a 1 fMill et al., 1981)

L’ozonation a pH 7 semble la plus efficace pourdetyle benzo[a]pyréne, le temps de demi-
vie étant d’'une seconde seulem@itkovik et al., 1983)Ceci est en accord avec les résultats
obtenus par Trapido et al (1995 et 1997) qui onentdsune dégradation plus rapide a pH
neutre. Ces derniers ont également étudiés diterA@P et ont montré que le temps de
demi-vie du benzo[a]pyrene suivait I'ordre 3 © O3/UV < O3/H,0, < Oz/H,0,/UV (Trapido

et al., 1995)

La quantité de benzo[a]pyrene minéralisée par &etifiéde Fenton augmente linéairement
avec la quantité de peroxyde d’hydrogéne ajoutdes Be 43% du benzo[a]pyréne sont

minéralisés en présence de peroxyde d’hydrogénendold™. La majorité du C@ est

produite entre 10 min et 1 h de réaction. Cependarg production significative de G@st
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observée entre 1 h et 5 h de réacfigalley et al., 1991)La dégradation du benzo[a]pyrene
est plus élevée en milieu acide (a pH 4, 98% deadégion dont 18% de minéralisation). A
pH 6, un peu plus de 40% du benzo[a]pyréne sorradég et aucune production de QCest
observée. A pH 8, un peu plus de 50% du benzolah@ysont dégradés dont 7% minéralisés.
Les auteurs ont eégalement étudié 'effet de la tmatpre. La minéralisation est favorisée a
basses températures. Cependant, a 4°C, elle dsééntiPar ailleurs, I'ajout de 10% (m/v) de
lignine (une substance humique) inhibe significatient la minéralisation. Nadarajah et al.
(2002) ont observé que la dégradation du benzajafgy & une concentration initiale
largement supérieure a sa solubilité dans I'e@u %0 mg.[!) était facilitée aprés ajout d’un
surfactant (88% de dégradation en présence d’lg&i630 a 0,1% contre 38% sans
surfactant). D’autre part, un pré-traitement parrdéactif de Fenton (48 h) suivi d’'une
biodégradation pendant 7 jours permet d’élimindicatement le benzo[a]pyréne (82% de
dégradation avec le pré-traitement par le réaetiFenton contre 30% pour la biodégradation
seule)(Nadarajah et al.,2002)

Dibenzo[a,h]anthracene

La constante de vitesse de photolyse du dibenjafliracéne est de I'ordre de 2,74%1®
4,76x10" s*, et son temps de demi-vie est d’environ 30 minphatolyse & pH 5,6 est plus
efficace qu'a pH 7,6. La dégradation est plus ragideprésence d’oxygene, ce qui tend a
montrer que le principal mécanisme de la photolgsedibenzo[a]anthracene passe par

I'attaque d’'une molécule d’oxygerfeehto et al., 2000b)

Benzo[g,h,i]péryléne

Le benzolg,h,i]pérylene est rapidement dégradépatolyse UV ou par ozonation avec des
temps de demi-vie de 2,1 et 1,5 min respectiverfieapido et al., 1995 et 1997)
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Tableau V.1 : Applications de différents procédés 'dxydation (UV, UV/H ,0,, Os, OJ/UV, O4/H,0,, Oy/H,0,/UV, Fe**/H,0,, TiO,/UV) a la dégradation des HAP dans des

eaux synthétiques dopées.

Procédé d'oxydation HAP [HAP] pH (g) (en so%tion) (E:;ﬁzl_g) (rL';TL](')l) (;If)j) t, % deg k t,, Références
Naphtaléne
uv Naph 78-397 pg.L*! - - - - - - 30 min 57 - - Lehto et al., 2000a
Créosote 71-564 pg.L*t 10 min 48
Bio Naph 28-1026 gLt - - - - - - 2 - 20,8x10° ht -
Créosote 112-474 pg.L* 2j 20,8x103 ht
UV + Bio Naph 64-410 pg.Lt - - - - - - 2j - 19,2x10°% ht -
Créosote 78-474 ug.L*t 2j 20,8x10% ht
UV (lampe Hg - 254 nm) Naph 0,9 mg.L* - - - - - - 1h 90 - - Tuhkanen et Beltran, 1995
H,0,/UV (lampe Hg - 254 nm) Naph 0,9 mg.L* - - - 10°% - - 40 min 100 - - Tuhkanen et Beltran, 1995
102 10 min 100
O, Naph 410 pg.L? 4,3 1 0,55x10° mol.Lt - - - - - 4,9x102 mot!.L.s? - Legube et al., 1986b
551 pg.L? 5,6 1 0,52x10° mol.L* 5,2x10% mott.L.s?t
462 pg.L? 6,8 1 0,90x10° mol.L* 7,0x10% mott.L.s?
- 5,6 20 - 15x10% mott.L.st
Fe*/H,0, 14C-Naph - 4 24 - 15 102 - 3h >70 - - Kelley et al., 1991
(0% CO,)
TiO,/UV (lampe Hg) Naph 11 mg.L? 25 - - - - 3,8x10?2 6 h 92 - - Hykrdova et al., 2002
24,4 mg.L* 3,8x102  85h 88
21,8 mg.L* 8x107? 26h 96
Acénaphtylene
UV (>340 nm) Acyl (+air) 9,9 mg.L?t - - - - - - - - - 30 min  Sigman et al., 1996
Acénaphténe
uv Ace 78-397 pg.L? - - - - - - 5 min a7 - - Lehto et al., 2000a
Créosote 71-564 pg.L*t 10 min 50
Bio Ace 28-1026 pg.L* - - - - - - 2j - 6,04x10% ht -
7i 7,93x10°% ht
Créosote 112-474 pg.L* 2j 5,75x103 h
7i 8,33x10°% h
UV + Bio Ace 64-410 pg.Lt - - - - - - 2j - 6,63x10°2 h -
7] 7,02x10°2 ht
Créosote 78-474 ug.L*t 2j 11,3x10% ht
7i 7,82x10°% ht

t, : temps de réaction
k : constante de vitesse de dégradation

ty2 : temps de demi-vie
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T O, H,0],  [Fe, Tio,

Procédé d'oxydation HAP [HAP] pH © (en solution) MmolL ) (molL?) (gL t, % deg k i Références
Fluoréne
uv Fle 78-397 pg.L? - - - - - - 5 min 48,4 - - Lehto et al., 2000a
Créosote 71-564 pg.Lt 10 min 29,3
Bio Fle 28-1026 pg.Lt - - - - - - 2j - 15,1x10% ht -
7 0
Créosote 112-474 pg.L* 2j 19,5x10°% ht
7j 8,33x10% ht
UV + Bio Fle 64-410 pg.L* - - - - - - 2j - 19x10° ht -
7j 7,96x10°% ht
Créosote 78-474 pg.Lt 2j 19,7x10°% ht
7j 8,33x10% ht
UV (lampe Hg - 254 nm) Fle 0,31-0,63 mg.L* 3 20 - - - - - - - 13,0 min Trapido et al., 1995
6,5 4,2x10° st 6,6 min
9,5 - 10,2 min
O, Fle 0,31-0,63mg.Lt 3 20 0,4-3,1x10° mol.L! - - - - - 2,5x10° moft.L.st 3,8 min Trapido et al., 1995
6,5 4,2x10% mott.L.s* 3,2 min
9,5 4,3x10° molt.L.s* 4,6 min
Fe*/H,0, 14C-Fle - 4 24 - 1,5 102 - 3h >80 - - Kelley et al., 1991
(10% CO,)
Phénanthrene
uv Phen 78-397 pg.L?t - - - - - - 30 min 92 - - Lehto et al., 2000a
Créosote 71-564 pg.L* 10 min 7
Bio Phen 28-1026 pg.L* - - - - - - 2j - 19,8x10°% ht -
7j 4,37x103 ht
Créosote 112-474 pg.L* 2j 18,8x10°% ht
7j 7,16x10% ht
UV + Bio Phen 64-410 pg.L* - - - - - - 2j - 18x10° ht -
7j 6,45x10° ht
Créosote 78-474 pg.Lt 2j 19x10° ht
7j 5,74x10% ht
UV (A>290 nnm) Phen 0,5 mg.L?! - - - - - - 7.4h 80 0,236 ht - Wang et al., 1995
UV (lampe Hg - 254 nm) Phen 900 pg.L* 3 20 - - - - - - 3,0x10* s - Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 3,0x10* st 40 min
9,5 3,4x10% s -
H,0,/UV (254 nm) Phen 900 pg.L* 6,5 20 - 10%6-2x10° - - - - 2,5x10% st 46,2 min Trapido et al., 1995 et 1997
H,0,/UV (A>290 nnm) Phen 0,5mg.L?! - - - 5x10° - - 4h 84 - - Wang et al., 1995
102 25h 90
O, Phen 280 pg.L* 7 25 10* mol.L* - - - - - 1,57x10* mot*.L.st  0,44s Butkovic et al., 1983
1 1,33x10* molt.L.s?
O, Phen 900 pg.L?t 3 20 0,4-3,1x10° mol.L! - - - - - 5,85x10° molt.L.s? 58s  Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 1,0x10* mol*.L.s? 56s
9,5 3,4x10° mott.L.s 4,2 min
O,/UV (254 nm) Phen 900 pg.L* 6,5 20 0,4-3,1x10% mol.L* - - - - - 1,0x10* mott.L.s? 60s  Trapido et al., 1995 et 1997
0,4/H,0, Phen 900 pg.L* 6,5 20 0,4-3,1x10% mol.L* 10%-2x10° - - - - 0,91x10* molt.L.s?* 58 s  Trapido et al., 1995 et 1997
0O,/H,0,/UV (254 nm) Phen 900 pg.L* 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L* 10%-2x10° - - - - 0,44x10* moft.L.s' 2,3 min Trapido et al., 1995 et 1997
Fe*/H,0, Phen 17,92 pg.L? 2,5 20 - 4,2x10-5 5x0° - 30 min 84 - - Lindsey et Tarr, 2000a
Phen+acide fulvique 30 mg.L* 29
Fe*/H,0, 14C-Phen - 4 24 - 15 102 - 3h 98 - - Kelley et al., 1991

(18% CO,)
TiO,/UV (>330 nm) Phen 0,2g.L? - - - - - 1 1h >90 - - Wen et al., 2002
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Procédé d'oxydation HAP [HAP] pH (g) (en so%tion) (LT;I(.)LZ]'?) (n[:;i_] ?1) (;—_Il_o_f) t, % deg k t, Références
Anthraceéne
uv Ant 78-397 ug.L*t - - - - - - 10 min 83,6 - - Lehto et al., 2000a
Créosote 71-564 ug.L* 10 min 29,1
Bio Ant 28-1026 pg.L*! - - - - - - 2j - 5,79x10% ht -
7j 5,80x10°% h
Créosote 112-474 pg.L* 2j 3,28x10°% ht
7j 8,08x10% h
UV + Bio Ant 64-410 pg.Lt - - - - - - 2j - 8,86x10% h't -
7j 6,22x10% h
Créosote 78-474 ug.L* 2j 7,83x10°% ht
7j 7,43x10% h
Lumiére artificielle Ant 5 mg.L* - - - - - - 10h 98 0,314 ht - Mallakin et al., 2000
UV (254 nm) Ant+N, 30 pg.L? 5,6 - - - - - - - 2,63x10°% s 4,39 min Lehto et al., 2000b
Ant+air synthétique 2,57x103 st 4,50 min
Ant+0, (0,2 L.min') 3,26x103 st 3,54 min
Ant+N, 17 pg.L* 7,6 3,39x10°% s 3,41 min
Ant+air synthétique 2,83x103 st 4,09 min
Ant+0, (0,2 L.min™) 3,36x10° s 3,44 min
UV (lampe Hg - 254 nm) Ant 60 pg.L* 3 20 - - - - - - 3,3x10°% st 3,3 min Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 2,8x10% st 4,2 min
9,5 2,5x10°3 st 3,3min
H,0,/UV (254 nm) Ant 60 pg.L? 6,5 20 - 10°-2x10° - - - - 2,5x10% st 4,6 min Trapido et al., 1995 et 1997
O, Ant 60 pg.L*? 3 20 0,4-3,1x10°¢ mol.L - - - - - 2,55x10* molt.L.s?t 30s  Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 2,7x10* moft.L.st 26s
9,5 2x10* mott.L.s?t 49s
0O,/UV (254 nm) Ant 60 pg.L* 6,5 20 0,4-3,1x10°¢ mol.Lt - - - - - 2,15x10* molt.L.s? 56s  Trapido et al., 1995 et 1997
0,/H,0, Ant 60 ug.L? 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L* 10%-2x10®° - - - - 2,6x10* mot*.L.s* 30s Trapido et al., 1995 et 1997
0,/H,0,/UV (254 nm) Ant 60 pg.L* 6,5 20 0,4-3,1x10°¢ mol.L'* 10%-2x10° - - - - 1,7x10* moft.L.s?t 70s  Trapido et al., 1995 et 1997
Fe*/H,0, Ant 659,1 mg.L?t 25 - 2,35 0,08 - 24 h 10,8 - - Lee et al., 1998
Fez*/HzO2 Ant 10 mg.L* 4 22-25 - 0,15 0,005 - 48 h 60 - - Nadarajah et al., 2002
4 0,6 0,005 65
4 0,15 0,01 100
7 0,15 0,005 0
Ant 50 mg.L* 4 22-25 - 0,15 0,01 - 48 h 35 - -
+Biosoft EN 600 (0,1%) 87
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 69
+lgepal CO-630 (0,1%) 66
+Witcomul 4016 (0,1%) 30
+Marlipal 0,13/120 (0,1%) 57
Bio Ant 100 mg.L?* 4 22-25 - 0,15 0,01 - 7] 19 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 16
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 16
Fez*/HzO2 Ant 100 mg.L* 4 22-25 - 0,15 0,01 - 48 h 19 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 37
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 37
Fe'H,0, (48 h) +Bio (7))  Ant 100 mg.L* 4 2225 - 0,15 0,01 - 9j 42 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 72
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 72




cle

Procédé d'oxydation HAP [HAP] pH (g) (en so(ljuation) (E:;I(.)LZ]E) (n[EjL] ‘?1) (;_IS f) t, % deg k ty, Références
Fluoranthéne
UV (lampe Hg - 254 nm) Fla 215 pg.L?t 3 20 - - - - - - 2,1x103 st 5,6 min Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 2,5x10° st 4,6 min
9,5 0,92x10°% st 12,5 min
0, Fla 215 pg.L?t 3 20 0,4-3,1x10° mol.L?* - - - - - 4,15x10° mott.L.s* 2,2min Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 9,5x10° mott.L.st 1,3 min
9,5 2,75x10° mol.L.s* 5,9 min
0,/UV (254 nm) Fla 215 pg.L?t 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L?* - - - - - 9,7x10° mol.L.st  1,4min Trapido et al., 1995 et 1997
0,H,0, Fla 215 pg.L? 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L’* 10%-2x10° - - - - 8,3x10% mot*.L.s'  1,4min Trapido et al., 1995 et 1997
0,/H,0,/UV (254 nm) Fla 215 pg.L? 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L’* 10%-2x10° - - - - 6,5x10% mot*.L.s'  2,7min Trapido et al., 1995 et 1997
Pyréne
uv Pyr 78-397 pg.L?t - - - - - - 30 min 38 - - Lehto et al., 2000a
Créosote 71-564 pg.L?t 10 min 9
Bio Pyr 28-1026 pg.L*! - - - - - - 2j - 0 -
7j 1,24x10°% ht
Créosote 112-474 pg.L?t 2j 0
7j 0,84x103 ht
UV + Bio Pyr 64-410 pg.Lt - - - - - - 2j - 0 -
7j 1,19x10°% ht
Créosote 78-474 pg.L*t 2j 0
7j 3,03x103 ht
UV (254 nm) Pyr+N, 32 pg.L?t 5,6 - - - - - - - 9,81x10* st 11,8 min Lehto et al., 2000b
Pyr+air synthétique 10,7x10% st 10,8 min
Pyr+0, (0,2 L.min) 9,32x10% st 12,4 min
Pyr+N, 79 pg.L?t 7,6 - - - - - - - 9,43x10% st 12,3 min
Pyr+air synthétique 9,49x104 st 12,2 min
Pyr+0, (0,2 L.min?) 8,25x10% st 14,0 min
UV (lampe Hg - 254 nm) Pyr 40 pg.L?t 3 20 - - - - - - 1,2x102 st 58 s  Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 1,0x102 st 69 s
9,5 0,79x10°% st 14,6 min
UV (350 nm) Pyr 0,08-0,11 mg.L* - - - - - - 30 min 84 - - Sigman et al., 1998
H,0,/UV (254 nm) Pyr 40 pg.L?t 6,5 20 - 10¢-2x10% - - - - 8,1x10°3 st 1,4 min Trapido et al., 1995 et 1997
O, Pyr 51 pg.L?t 7 25 10* mol.L2 - - - - - 3,9x10% molt.L.s?t 0,18 s Butkovic et al., 1983
1 4,9x10* mott.L.st
O, Pyr 10 pg.L? 4,5-6,0 - 10* mol.L2 - - - <1 min 85 - - Corless et al., 1990
0, Pyr 40 pg.L?t 3 20 0,4-3,1x10° mol.L? - - - - - 4,2x10* mott.L.s? 17s  Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 3,6x10% molt.L.s?t 24s
9,5 2,2x10* molt.L.s?t 42's
0O,/UV (254 nm) Pyr 40 pg.L?t 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L* - - - - - 3,8x10* molt.L.s?t 25s  Trapido et al., 1995 et 1997
0,H,0, Pyr 40 pg.L?t 6,5 20 0,4-3,1x10® mol.L* 10%-2x10° - - - - 3,05x10* molt.L.s? 28 s  Trapido et al., 1995 et 1997
0,/H,0,/UV (254 nm) Pyr 40 pg.L?t 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L* 10%-2x10° - - - - 2,7x10* molt.L.st 44's  Trapido et al., 1995 et 1997
Fe*/H,0, Pyr+CD 0,3 mol.t* 404,6 ug.L* 2,5 25 - 10* h? 5x10* - - - 10,8x10* mot!.L.s? - Lindsey et al., 2003
Pyr+CMCDD 0,3 mol.£ 9,3x10"* mof*.L.s*
Eau+CMCDD 0,3 mol.t 9,3x10"* mof*.L.s* -
Fe*/H,0, Pyr+acide fulvique 30 mg.L* - 2,5 20 - 0,15 mL.ht  5x10° - 30 min - 9x10'¢ mol?.L2.s?t - Lindsey et Tarr, 2000b
Pyr+acide humique 30 mg.L! 9,7x108 molt.L.st
TiO,/UV (>330 nm) Pyr 0,08 g.L* - - - - - 1 1h 90 - - Wen et al., 2003
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Procédé d'oxydation HAP [HAP] pH (g) (en soclzftion) (Er?;f)lf]’;)) (rL'isz] ‘_’1) t, % deg k ty, Références
Benzo[a]anthracene
UV (254 nm) BaA+N, <14 pg.L* 5,6 - - - - - - 3,57x10°% st 3,24 min Lehto et al., 2000b
BaA+air synthétique 1,23x10°% st 9,37 min
BaA+0, (0,2 L.min) 2,5x10% st 4,62 min
BaA+N, <14 pg.L? 7,6 - - - - - - 1,79x10°% st 6,46 min
BaA+air synthétique 1,14x10°% st 10,2 min
BaA+0, (0,2 L.min) 1,15x10°% st 10,0 min
UV-313 nm BaA 18 ug.L*t - 23-28 - - - - - 2,28x10% st - Mill et al., 1981
Lumiére naturelle BaA 18 ug.L*t - 23-28 - - - - - 5,91x10° st - Mill et al., 1981
Benzo[a]pyréne
UV-313 nm BaP 277 pg.L*t - 23-28 - - - - - 1,05x10% st - Mill et al., 1981
Lumiére naturelle BaP 277 pg.L* - 23-28 - - - - - 1,79x10* st 1,1h Miletal., 1981
UV (lampe Hg - 254 nm) BaP 0,8 pug.L* 3 20 - - - - - 5,1x10% st 2,3min Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 6,3x10°% st 1,8 min
9,5 4,0x10° st 2,9 min
O, BaP 18 ug.L*t 7 25 10* mol.L* - - - - 0,62x10* mot*.L.s* 1s Butkovic et al., 1983
O, BaP 0,8 pug.L* 3 20 0,4-3,1x10° mol.Lt - - - - 4,0x10* mof*.L.s* 25s  Trapido et al., 1995 et 1997
6,5 5,3x10* mol*.L.s 19s
9,5 3,9x10* mol*.L.s 33s
O,/UV (254 nm) BaP 0,8 ug.L* 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L? - - - - 5,4x10% mot*.L.st - Trapido et al., 1995 et 1997
0,4/H,0, BaP 0,8 ug.L* 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L* 10°-2x10° - - - 4,7x10* mott.L.s* - Trapido et al., 1995 et 1997
0,/H,0,/UV (254 nm) BaP 0,8 ug.L* 6,5 20 0,4-3,1x10° mol.L* 10%-2x10° - - - 4,3x10* mof*.L.st - Trapido et al., 1995 et 1997
Fe*/H,0, 14C-BaP - 4 4 - 15 102 3h 50 - - Kelley et al., 1991
(0% CO,)
4 24 98
(18% CQ,)
4 68 98
(8% CO,))
6 24 >40
(0% CO,)
8 24 >50
(7% CO,)
4 24 3 >90
(43% CO,)
Fe*/H,0, Bap 50 mg.L?t 4 22-25 - 0,15 0,01 48 h 38 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 73
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 88
+lgepal CO-630 (0,1%) 74
+Witcomul 4016 (0,1%) 24
+Marlipal 0,13/120 (0,1%) 43
Bio BaP 100 mg.L* 4 22-25 - 0,15 0,01 7j 30 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 53
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 39
Fe*/H,0, BaP 100 mg.L? 4 22-25 - 0,15 0,01 48 h 16 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 67
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 61
Fe&*H,0, (48 h) +Bio (7))  BaP 100 mg.L? 4 22-25 - 0,15 0,01 9j 82 - - Nadarajah et al., 2002
+Biosoft EN 600 (0,1%) 86
+Sorbax PMO-20 (0,1%) 86
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Procédé d'oxydation HAP [HAP] pH (;) (en so(lijation) (l[:é%]g) (rElFoTL]?l) (;S f) . % deg k t, Références
Dibenzo[ah]anthracene
UV (254 nm) dB(ah)A+N, <0,5 pg.L* 5,6 - - - - - - - 4,32x10* st 26,8 min Lehto et al., 2000b
dB(ah)A+air synthétique 4,12x10* st 28,0 min
dB(ah)A+0, (0,2 L.min) 4,76x10* st 24,3 min
dB(ah)A+N, <0,5 pg.L?! 7,6 - - - - - - - 2,74x10* st 42,2 min
dB(ah)A+air synthétique 3,79x10* st 30,5 min
dB(ah)A+O, (0,2 L.min?) 4,09x10* s 28,3 min
Benzo[ghi]péryléne
UV (lampe Hg - 254 nm) B(ghi)P 0,17 pg.L? 6,5 20 - - - - - 5,56x10°% st 2,1 min  Trapido et al., 1995 et 1997
O, B(ghi)P 0,17 pg.L* 6,5 20 0,4-3,1x10% mol.Lt - - - - 8,4x103 mott.L.s? 1,5min  Trapido et al., 1995 et 1997
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Tableau VI.1 : Oxydation du naphtaléne par le réadf de Fenton

ANNEXE VI :

Le réactif de Fenton appliqué a des sols contaminés

par des HAP

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] , pH T [H,0,], [Fe*], t, % Références
d'oxydation (%) (mg.kg %) (C) (molL?1) (molL?) disparition
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - Eau 40 7 20 0 0 56 j 53 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe*/H,0, 1,4 0,05 56 62
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% Eau 25,3 7 25 2,8 2,5x10°3 24 h 68,4 Kawara et al., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg!
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 100 59 25 0,28 0,063 24 h 64,8 Nam et al., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,057 100
2,23 0 43,9
2,23 0,025 100
2,23 0,05 >90,7
1,26 0,028 100
Fe*/H,0, Sol contaminé avec du goudron Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Eau 1205 6-6,5 25 2,23 0,05 24 h 100 Nam et al., 2001
(59/26,4 mL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ (1 9g) 100 6-6,5 25 29 [F€],.0,07 24h 83,9 Nam et al., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L*
Eau+CaCQ (1 g) 84,7
+Catechol (0,07 mol.L)
Eau+CaCQ (1 g) 88,9
+Gallic acid (0,07 mol.L)
Fe*/H,0, Sol contaminé avec du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 1205 7 25 2,9 [F€',.0,07 24h 94,1 Nam et al., 2001
puis Bio + Catéchol (0,07 mol.L?) mol.L*  +4sem
Solution de sel inorganique 94,3
+ acide gallique (0,07 mol.L?)
Bio puis Sol contaminé avec du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inroganique 1205 7 25 2,9 [F€*],.0,07 4sem 100 Nam et al., 2001
Fe*/H,0, +Catéchol (0,07 mol.L) mol.L*  +24h
Solution de sel inroganique 100

+ acide gallique (0,07 mol.L?)
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Tableau VI.2 : Oxydation du fluoréne par le réactifde Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] o pH T [H,0,], [Fe*'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molL?) (molL ™)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg! - Eau 572 3 25 0,3 0,01 5]j 48 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 66
Eau+huile de palme (5%) 45
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 183 3 25 0,3 0,01 14 4
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 31
Eau-+huile de palme (5%) 54
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - Eau 40 7 20 0 0 56 13 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+F€&*/H,0, 1,4 0,05 56 35
Fe'/H,0, Sol contaminé avec de la créosote  Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% Eau 916,7 7 25 2,8 2,5x10% 24h 89,1 Kawaraetal.,, 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg*
Fe?*/HZO2 Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 100 59 25 0,28 0,063 24 h 23,5 Nametal, 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,056 55,5
2,23 0 11,3
2,23 0,025 80,2
2,23 0,05 89
1,26 0,028 81,2
Fe'/H,0, Sol contaminé par du goudron Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon:11% - Eau 252 6-65 25 2,23 0,05 24 h 89,7 Nametal, 2001
(59/26,4 mL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ (1 g) 100 6-65 25 2,9 [F€'],.0,07 24h 27,5 Nametal., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L?
Eau+CaCqQ (1 g) 32,8
+Catéchol (0,07 mol.LY)
Eau+CaCQ (1 9) 36,2
+acide gallique (0,07 mol.L'%)
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon:11% -  Solution de sel inorganique 252 7 25 2,9 [Fe,.0,07 24h 68,6 Nam etal, 2001
puis Bio + Catéchol (0,07 mol.L:%) mol.L*  +4sem
Solution de sel inorganique 65,5
+acide gallique (0,07 mol.L'%)
Bio puis Sol contaminé par du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon:11% -  Solution de sel inorganique 252 7 25 2,9 [F€*],.0,07 4sem 98,6 Nam etal, 2001
Fe*/H,0, + Catéchol (0,07 mol.L?) mol.L* +24h
Solution de sel inorganique 97,5

+acide gallique (0,07 mol.L'?)
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Tableau VI.3 : Oxydation du phénanthrene par le réatif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] o pH T(T) [H.,0,], [Fe], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg %) (molL )  (mol.L )
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 790 3 25 0,3 0,01 5j 15 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 38
Eau+huile de palme (5%) 30
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 514 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 18
Eau+huile de palme (5%) 42
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56 j 3 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe*/H,0, 1,4 0,05 56 j 29
Fé*/HZO2 Sol contaminé - pétrole brut - - Eau 160 7 30 1,4 0,05 7j 43,8 Martens et Frankenberger, 1995
(20 g/6 mL) (sol)
Sol contaminé - pétrole brut - - SDS 5 mL (0,01 mol.L) 160 7 30 14 0,05 24 h 75,6
(20 g/5 mL) (agitation 3h) (sol)
SDS 5 mL (0,01 mol.Lt) 2,8 0,1 24h 83,8
(agitation 3h)
Fe*/H,0, Sol contaminé avec de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 2500 7 25 2,8 2,5x10° 24 h 88,2 Kawara et al., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 33 3 25 0,3 0,01 14j 50 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 33 3 25 0,3 0,01 14 55
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 33 3 25 0,3 0,01 14j 80
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon: 26% 9,1 Eau 33 3 25 0,3 0,01 14 35
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 33 3 25 0,3 0,01 14 65
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 33 3 25 0,3 0,01 14 -40
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 100 59 25 0,28 0,063 24 h 16,3 Nam etal., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,056 51,8
2,23 0 11,7
2,23 0,025 100
2,23 0,05 100
1,26 0,028 100
Fe*/H,0, Sol contaminé avec du goudron Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Eau 921 6-65 25 2,23 0,05 24h 83,2 Nametal, 2001
(5 9/26,4 mL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ (19) 100 6-65 25 2,9 [Fe*],.0,07 24h 18 Nam et al., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L*
Eau+CaCQ (1 9) 31,7
+Catéchol (0,07 mol.L?)
Eau+CaCqQ (1 9) 29,9
+acide gallique (0,07 mol.L%)
Fe*/H,0, Sol contaminé avec du goudron (5g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 921 7 25 2,9 [Fe*],.0,07 24h 66,9 Nam etal., 2001
puis Bio + Catéchol (0,07 mol.L%) mol.L* +4
Solution de sel inorganique 61,1
+acide gallique (0,07 mol.L?)
Bio puis Sol contaminé avec du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 921 7 25 2,9 [F€*],.007 4sem 98,8 Nametal, 2001
Fe*/H,0, + Catéchol (0,07 mol.LY) mol.L!  +24h
Solution de sel inorganique 98,6

+acide gallique (0,07 mol.L?)
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Tableau V1.4 : Oxydation de I'antracéne par le réatf de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*'], t,  %disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molL?) (mol.L?)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 868 3 25 0,3 0,01 5]j 9 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 54
Eau+huile de palme (5%) 41
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 254 3 25 0,3 0,01 14j 6
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 31
Eau+huile de palme (5%) 53
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56 j <1  Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe?*/H,0, 14 0,05 56 24
Fe*/H,0, Sol dopé (1 g/1,5 mL) - 1,6 Eau(1mL) 333 65 25 1,96 0,066 24h 3,75 Leeetal, 1998
Ethanol (1 mL) 97
SDS 1 mL (0,01 mol.L*) 7,5
Fe*/H,0, Sol contaminé avec de la créosote  Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 1735,3 7 25 2,8 2,5x10%  24h 96,6 Kawara et al., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg
Fez*/HZO2 Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 9 3 25 0,3 0,01 14j 55 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 9 3 25 0,3 0,01 14j 70
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 9 3 25 0,3 0,01 14 85
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 9 3 25 0,3 0,01 14j 60
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 9 3 25 0,3 0,01 14 80
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 9 3 25 0,3 0,01 14j 0
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 100 5,9 25 0,28 0,063 24 h 0 Nam et al., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,056 24,1
2,23 0 73
2,23 0,025 23,7
2,23 0,05 38,1
1,26 0,028 20,7
Fé*/HZO2 Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ (19) 100 6-65 25 2,9 [Fé*]0 0,07 24h 21,9 Nametal, 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L*
Eau+CaCqQ (1 9) 29,2
+Catéchol (0,07 mol.L%)
Eau+CaCqQ (1 9) 33,2

+acide gallique (0,07 mol.L?)
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Tableau V1.5 : Oxydation du fluoranthéne par le réatif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T(T) [H,0,], [Fe*'], t,  %disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ?) (molL %)  (mol.L %)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 1263 3 25 0,3 0,01 5]j 5 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 44
Eau+huile de palme (5%) 41
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 592 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 24
Eau+huile de palme (5%) 49
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56 j 20 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe?*/H,0, 1,4 0,05 56 j 20
Fe*/H,0, Sol contaminé - pétrole brut - - Eau 340 7 30 14 0,05 7j 38,2 Martens et Frankenberger, 1995
(20 g/6 mL) (sol)
Sol contaminé - pétrole brut - - SDS 5 mL (0,01 mol.LY) 340 7 30 14 0,05 24 h 77,6
(20 g/6 mL) (agitation 3h) (sol)
SDS 5 mL (0,01 mol.L%) 2,8 0,1 24h 832
(agitation 3h)
Fe*/H,0, Sol contaminé avec de la créosote  Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 2411,8 7 25 2,8 2,5x10° 24h 90,2 Kawara et al., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg*
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 25 3 25 0,3 0,01 14 55 Bogan et Trbovic, 2003
(5 9/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 25 3 25 0,3 0,01 14 60
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 25 3 25 0,3 0,01 14 j 80
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 25 3 25 0,3 0,01 14 j 40
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 25 3 25 0,3 0,01 14 j 70
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 25 3 25 0,3 0,01 14 -30
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Tableau VI.6 : Oxydation du pyréne par le réactif & Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg %) (C) (molL?*) (molL )
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 2171 3 25 0,3 0,01 5]j 5 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 42
Eau+huile de palme (5%) 47
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 430 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 23
Eau+huile de palme (5%) 49
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56j 5 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe*/H,0, 1,4 0,05 56 j 16
Fe'/H,0, Sol contaminé - pétrole brut - - Eau 110 7 30 1,4 0,05 7] 9,1 Martens et Frankenberger, 1995
(20 g/6 mL) (sol)
Sol contaminé - pétrole brut - - SDS 5 mL (0,01 mol.LY) 110 7 14 0,05 24 h 39
(20 g/6 mL) (agitation 3h) (sol)
SDS 5 mL (0,01 mol.LY) 2,8 0,1 24h 54,5
(agitation 3h)
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon:38% -  Eau 1600 7 25 2,8 2,5x10% 24h 93,8 Kawara et al., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg*
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 18 3 25 0,3 0,01 14 55 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 18 3 25 0,3 0,01 14 60
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 18 3 25 0,3 0,01 14 80
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 18 3 25 0,3 0,01 14 43
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 18 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 18 3 25 0,3 0,01 14 -30
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 100 5,9 25 0,28 0,063 24 h 4,6 Nametal, 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,056 49
2,23 0 11,7
2,23 0,025 83,7
2,23 0,025 84,5

1,26 0,028 73,7
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Tableau V1.6 (suite) : Oxydation du pyréne par le éactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molL?) (molL™)
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Water 524 6-6,5 25 2,23 0,05 24 h 46,6 Nam etal., 2001
(50/26,4 mL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ,(19) 100 6-6,5 25 2,9 [F€"],.0,07 24h 22,9 Nam etal., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L?
Eau+CaCQ (1 9) 41,7
+Catéchol (0,07 mol.L%)
Eau+CaCqQ, (1 g) 41,1
+acide gallique (0,07 mol.L'%)
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron (5g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 524 7 25 2,9 [F€",.007 24h 37,8 Nam etal., 2001
puis Bio + Catéchol (0,07 mol.L?) mol.L? +4
Solution de sel inorganique 25,2
+acide gallique (0,07 mol.L')
Bio puis Sol contaminé par du goudron (5g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 524 7 25 2,9 [F€*],.007 4sem 858 Nametal, 2001
Fe*/H,0, + Catéchol (0,07 mol.L?) mol.L* +24h
Solution de sel inorganique 75,4
+acide gallique (0,07 mol.L')
Tableau VI.7 : Oxydation du benzo[a]anthracéne pate réactif de Fenton
Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] | pH T H,0,], [Fer, t,  %disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg 1) (C) (molL?) (molL"?)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg" - Eau 434 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 36
Eau+huile de palme (5%) 45
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg! - Eau 127 3 25 0,3 0,01 14j 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 22
Eau+huile de palme (5%) 45
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote  Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon:38% -  Eau 500 7 25 2,8 2,5x10%  24h 929 Kawaraetal, 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 5 3 25 0,3 0,01 14 60 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 5 3 25 0,3 0,01 14j 70
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 5 3 25 0,3 0,01 14j 80
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 5 3 25 0,3 0,01 14 30
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 5 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 5 3 25 0,3 0,01 14j -30
Fe*/H,0, Sol dopé(1 g/1-2 mL) 1,6 Eau 500 6,5 25 1,96 0,067 24 h 1,4 Lee et Hosomi, 2001a
SDS (0,0067 mol.L%) 1,96 0,067 5,6
EtOH 50% 2,94 0,1 71,6
EtOH 60% 2,35 0,08 91,2
EtOH 66,7% 1,96 0,067 98,2
EtOH 75% 1,47 0,05 98,2
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Tableau V1.8 : Oxydation du chryséne par le réactifde Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*', t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg 1) (C) (molL?) (molL)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 632 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 41
Eau+huile de palme (5%) a7
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 169 3 25 0,3 0,01 14
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 21
Eau+huile de palme (5%) 41
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56 21 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+F€#*/H,0, 1,4 0,05 56 25
Fe*/H,0, Sol contaminé - pétrole brut - - Eau 840 7 30 1,4 0,05 7j 1,2 Martens et Frankenberger, 1995
(20 g/6 mL) (sol)
Sol contaminé - pétrole brut - - SDS 5 mL (0,01 mol.Lt) 840 7 1,4 0,05 24 h 1,2
(20 g/5 mL) (agitation 3h) (sol)
SDS 5 mL (0,01 mol.L*) 2,8 0,1 24h 32
(agitation 3h)
Fe/H,0, Sol contaminé par de la créosote  Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 552,9 7 25 2,8 2,5x10°% 24h 93,6 Kawaraetal., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg*
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 74 3 25 0,3 0,01 14 55 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 7.4 3 25 0,3 0,01 14 65
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 7.4 3 25 0,3 0,01 14 75
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon:26% 9,1 Eau 7,4 3 25 0,3 0,01 14 30
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 7.4 3 25 0,3 0,01 14 60
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 7,4 3 25 0,3 0,01 14 -30
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Tableau V1.8 (suite) : Oxydation du chryséne par leéactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] o pH T [H,0,], [Fe*', t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg 1) (C) (molL?) (molL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 50 5,9 25 0,28 0,063 24 h 0 Nam et al., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,056 13
2,23 0 23
2,23 0,025 274
2,23 0,05 11,9
1,26 0,028 18
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Eau 454 6-6,5 25 2,23 0,05 24 h 49,2 Nametal., 2001
(59/26,4 mL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ (19) 50 6-6,5 25 2,9 [F€'],.0,07 24h 0 Nam et al., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L?
Eau+CaCQ (19) 0
+Catéchol (0,07 mol.L?)
Eau+CaCQ (19) 8,9
+acide gallique (0,07 mol.L*%)
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 454 7 25 2,9 [F€*],.0,07 24h 14,1 Nametal.,, 2001
puis Bio + Catéchol (0,07 mol.L%) mol.L*  +4sem
Solution de sel inorganique 18,3
+acide gallique (0,07 mol.LY)
Bio puis Sol contaminé par du goudron (5 g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 454 7 25 2,9 [F€"],.0,07 4sem 65,8 Nametal., 2001
Fe*/H,0, + Catéchol (0,07 mol.L*) mol.L*  +24h
Solution de sel inorganique 51,3

+acide gallique (0,07 mol.L%)
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Tableau V1.9 : Oxydation du benzo[b]fluoranthéne pa le réactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*], t,  %disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molL?) (molL)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 296 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 40
Eau-+huile de palme (5%) 60
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 77 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 27
Eau-+huile de palme (5%) 36
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon :38% -  Eau 282,4 7 25 2,8 2,5x10%  24h 95,8 Kawara et al., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg'
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 4 3 25 0,3 0,01 14 60 Bogan et Trbovic, 2003
(5 9/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 4 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 4 3 25 0,3 0,01 14 75
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 4 3 25 0,3 0,01 14 15
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 4 3 25 0,3 0,01 14 60
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 4 3 25 0,3 0,01 14 -30
FP}*/HZO2 Sol contaminé par une raffinerie de - 16,3 Eau (agitation 24 h) 105,3 6,7 30 4,89 0,083 24 h 10,2 Leeetal, 2002
pétrole (BbF, BKF, BaP, dB(ah)A)
(1 9/2,5-6 mL))
Ethanol 28,6% (agitation 24 h) 5,59 0,071 13,2
Ethanol 40% (agitation 24 h) 3,92 0,1 8,4
Ethanol 44,4% (agitation 24 h) 4,35 0,056 31
Ethanol 46,7% (agitation 24 h) 3,39 0,094 72,9
Ethanol 50% (agitation 24 h) 3,26 0,083 45,8
Ethanol 57,1% (agitation 24 h) 2,8 0,071 24,6
Ethanol 60% (agitation 24 h) 1,96 0,1 29,3




G8¢

Tableau VI.10 : Oxydation du benzo[k]fluoranthéne g@r le réactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*'T, t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg 1) (C) (molL?) (molL?)
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg - Eau 336 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 41
Eau+huile de palme (5%) 47
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 49 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 29
Eau+huile de palme (5%) 43
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 1,9 3 25 0,3 0,01 14 58 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 1,9 3 25 0,3 0,01 14 65
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon: 25% 5,78 Eau 1,9 3 25 0,3 0,01 14 78
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon:26% 9,1 Eau 1,9 3 25 0,3 0,01 14 83
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 1,9 3 25 0,3 0,01 14 63
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 1,9 3 25 0,3 0,01 14 -20
Fe*/H,0, Sol contaminé par une raffinerie de - 16,3 Eau (agitation 24 h) 29 6,7 30 4,89 0,083 24 h 32,2 Lee et al., 2002
pétrole (BbF, BkF, BaP, dB(ah)A)
Ethanol 28,6% (agitation 24 h) 5,59 0,071 28,5
Ethanol 40% (agitation 24 h) 3,92 0,1 35,9
Ethanol 44,4% (agitation 24 h) 4,35 0,056 69,1
Ethanol 46,7% (agitation 24 h) 3,39 0,094 97,7
(0,104 j1)
Ethanol 50% (agitation 24 h) 3,26 0,083 86,9
Ethanol 57,1% (agitation 24 h) 2,8 0,071 63,1
Ethanol 60% (agitation 24 h) 1,96 0,1 75,5
Tableau VI.11 : Oxydation de l'acénaphtyléne par leéactif de Fenton
Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe, t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molL?) (molL?)
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 10,7 7 25 2,8 2,5x10°% 24 h 87,6 Kawara et al., 1995

(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg!
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Tableau VI.12 : Oxydation du benzo[a]pyréne par leéactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] , pH T [H,0,], [Fe], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mgkg %) (T) (molL?)  (molL )
Fe*/H,0, Sable dopé (5 g/0,47 mL) Fer total : 40 mg.kg - Eau 25,23 3 15 6,6x10°% 24 h 70 Watts et al., 2002
Sol dopé (5 g/42 mL) Sable : 20% ; Argile : 19% ; Limon : 61% 0,11 Eau 25,23 8 15 0 24 h 85
Fer total : 56 mg.kg"
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 268 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 41
Eau+huile de palme (5%) 56
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 85 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 18
Eau+huile de palme (5%) 34
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56 2 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe&*/H,0, 1,4 0,05 56 ] 17
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 130,7 7 25 2,8 2,5x10°3 24 h 89,8 Kawaraetal., 1995
(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg"
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 3 3 25 0,3 0,01 14 65 Bogan et Trbovic, 2003
(5 9/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 3 3 25 0,3 0,01 14 75
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 3 3 25 0,3 0,01 14 80
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 3 3 25 0,3 0,01 14 35
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 3 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 3 3 25 0,3 0,01 14 -10
Fe*/H,0, Sol contaminé par une raffinerie de - 16,3 Eau (agitation 24 h) 62,1 6,7 30 4,89 0,083 24 h 18,2 Leeetal., 2002
pétrole (BbF, BkF, BaP, dB(ah)A) (1
9/2,5-6 mL))
Ethanol 28,6% (agitation 24 h) 5,59 0,071 84,9
Ethanol 40% (agitation 24 h) 3,92 0,1 72,3
Ethanol 44,4% (agitation 24 h) 4,35 0,057 97,4
Ethanol 46,7% (agitation 24 h) 3,39 0,094 98,6
(0,288 1)
Ethanol 50% (agitation 24 h) 3,26 0,083 98,2
Ethanol 57,1% (agitation 24 h) 2,8 0,071 84,9

Ethanol 60% (agitation 24 h) 1,96 0,1 97,6
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Tableau VI.12 (suite) : Oxydation du benzo[a]pyrénear le

réactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] , pH T [H,0,], [Fe], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mgkg %) (T) (molL?)  (molL )
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau 50 59 25 0,28 0,063 24 h 15,2 Nametal., 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) (sol)
1,26 0,056 64,7
2,23 0 26,8
2,23 0,025 89,5
2,23 0,05 96,7
1,26 0,028 39,1
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Eau 366 6-6,5 25 2,23 0,05 24 h 35,1 Nametal, 2001
(59/26,4 mL)
Fe*/H,0, Sol dopé (Naph, Fle, Phen, Ant, Pyr, Sable : 36% ; Argile : 10% ; Limon : 54% 2,94 Eau+CaCQ (19) 50 6-6,5 25 2,9 [F€"],.0,07  24h 26,9 Nametal, 2001
Chrys, BaP) (10 g/21 mL) mol.L*
Eau+CaCQ (1 9) 45,2
+Catéchol (0,07 mol.L*)
Eau+CaCQ (1 9) 50,4
+acide gallique (0,07 mol.L%)
Fe*/H,0, Sol contaminé par du goudron (5g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 366 7 25 2,9 [F€",.0,07  24h 25,9 Nametal, 2001
puis Bio + Catéchol (0,07 mol.L?) mol.L*  +4sem
Solution de sel inorganique 24,5
+acide gallique (0,07 mol.L%)
Bio puis Sol contaminé par du goudron (5g) Sable : 78% ; Argile : 11% ; Limon : 11% - Solution de sel inorganique 366 7 25 2,9 [F€*],.0,07 4sem 67,7 Nametal, 2001
Fe*/H,0, + Catéchol (0,07 mol.L'Y) mol.L* +24h
Solution de sel inorganique 55,9
+acide gallique (0,07 mol.L%)
Fe*/H,0, Sable dopé - - Eau - - - 3 0,01 3h 87 Kelley et al., 1991
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Tableau VI.13 : Oxydation du dibenzo[a,h]anthracénepar le réactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] pH T [H,0,], [Fe*'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (mol.L?) (mol.L %)
Fe'/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 2,7 3 25 0,3 0,01 14 65 Bogan et Trbovic, 2003
(5 9/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 2,7 3 25 0,3 0,01 14 80
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 2,7 3 25 0,3 0,01 14 85
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 2,7 3 25 0,3 0,01 14 10
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 2,7 3 25 0,3 0,01 14 75
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 2,7 3 25 0,3 0,01 14 -50
Fe'/H,0, Sol contaminé par une raffinerie - 16,3 Eau (agitation 24 h) 44,2 6,7 30 4,89 0,083 24 h 6,6 Lee et al., 2002
de pétrole (BbF, BkF, BaP,
Ethanol 28,6% (agitation 24 h) 5,59 0,071 24,2
Ethanol 40% (agitation 24 h) 3,92 0,1 9,3
Ethanol 44,4% (agitation 24 h) 4,35 0,056 87,6
Ethanol 46,7% (agitation 24 h) 3,39 0,094 99,5
(0,253 j1)
Ethanol 50% (agitation 24 h) 3,26 0,0,83 96,8
Ethanol 57,1% (agitation 24 h) 2,8 0,071 58,4
Ethanol 60% (agitation 24 h) 1,96 0,1 92,8
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg - Eau 316 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 38
Eau+huile de palme (5%) 44
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 21 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 0
Eau+huile de palme (5%) 14
Tableau VI.14 : Oxydation de I'acénaphtene par leé&actif de Fenton
Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] , pH T [H,0,], [Fe'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg 1) (C) (molL?) (molL?)
Bio Sol contaminé-pétrole brut et dopé - - Eau 40 7 20 0 0 56 j 17 Martens et Frankenberger, 1995
avec Naph, Ace, Fle, Phen, Ant, Fla, (sol)
Pyr, Chrys, BaP (30 g/10 mL)
Bio+Fe&**/H,0, Eau 1,4 0,05 56 ] 20
Fe*/H,0, Sol contaminé par de la créosote Sable : 22% ; Argile : 18% ; Limon : 38% - Eau 750 7 25 2,8 2,5x10%  24h 93,3 Kawaraet al., 1995

(10 g/70 mL) Fer total : 17,3 mg.kg*
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Tableau VI.15 : Oxydation du benzo[g,h,i]péryléne pr le réactif de Fenton

Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] , pH T [H,0,], [Fe*'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molL?Y  (molL?)
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 2,9 3 25 0,3 0,01 14 70 Bogan et Trbovic, 2003
(5 g/25 mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 29 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 29 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 2,9 3 25 0,3 0,01 14 35
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 29 3 25 0,3 0,01 14 50
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 29 3 25 0,3 0,01 14 -20
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 158 3 25 0,3 0,01 5j 0 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 50
Eau+huile de palme (5%) 50
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 14 3 25 0,3 0,01 14j 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 0
Eau+huile de palme (5%) 25
Tableau VI.16 : Oxydation de l'indéno[1,2,3-c,d]py&ne par le réactif de Fenton
Procédé Matrice Caractéristiques de la matrice MO Solution [HAP] , pH T [H,0,], [Fe'], t, % disp Références
d'oxydation (%) (mg.kg ) (C) (molLY) (molL?)
Fe*/H,0, Sol dopé avec du groudron Sable : 25% ; Argile : 28% ; Limon : 47% 2,32 Eau 3,2 3 25 0,3 0,01 14 70 Bogan et Trbovic, 2003
(59/25mL) Sable : 41% ; Argile : 26% ; Limon : 33% 3,58 Eau 3,2 3 25 0,3 0,01 14 70
Sable : 64% ; Argile : 11% ; Limon : 25% 5,78 Eau 3,2 3 25 0,3 0,01 14 60
Sable : 52% ; Argile : 22% ; Limon : 26% 9,1 Eau 3,2 3 25 0,3 0,01 14 35
Sable : 71% ; Argile : 11% ; Limon : 18% 11,2 Eau 3,2 3 25 0,3 0,01 14 45
Sable : 73% ; Argile : 16% ; Limon : 11% 24,28 Eau 3,2 3 25 0,3 0,01 14 -15
Fe*/H,0, Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 7700 mg.kg* - Eau 158 3 25 0,3 0,01 5j 25 Bogan et al., 2003
Eau+ huile de mais (5%) 50
Eau+huile de palme (5%) 50
Sol contaminé (10 g/50 mL) HAP total = 3100 mg.kg* - Eau 21 3 25 0,3 0,01 14 0
Eau+ huile de mais (1%) 0
Eau+ huile de mais (5%) 0
Eau+huile de palme (5%) 33
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ANNEXE VII :
Sous-produits d’oxydation des HAP selon les AOP

Tableau VII.1 : Sous-produits reportés dans la litérature lors de la photolyse simple des HAP.

HAP

Matrice

Produits identifiés

Références

Fluoréne

Phénanthréne

Phénanthréne

Anthracene

Anthracene

Anthracéne

Eau + éthanol 25%

Eau + hexane 5%

Eau + acides fulviques

Eau dopée

Ethanol

9-Fluorénone et dérivés

Fluoréne

Fluorénone
9-Hydroxyphénanthrene
9,10-Phénanthréene-dione
2,2'-Biphényldialdéhyde
2,3-4,5-Dibenzoxepine

9,10-Phénanthrene-dione
9-Hydroxyphénanthrene
1,3,4-Trihydroxyphénanthrene
2,2'-Biphényldialdéhyde

Acide 2,2'-biphényldicarbonique
2-Phenylbenzaldéhyde

1-Anthracéne
1,5-Dihydroxy-anthraquinone
1,4-Dihydroxy-anthraquinone
1,8-Dihydroxy-anthraquinone
1-Hydroxy-anthraquinone
2-Hydroxy-anthraquinone
9,10-Anthraquinone
1,2,4-Trihydroxy-anthraquinone
1,3-Dihydroxy-anthraquinone
1,2-Dihydroxy-anthraquinone
2,6-Dihydroxy-anthraquinone
2-Hydroxy-1,4-naphtaquinone
Phénol

1,4-Benzenediol
Benzaldéhyde
2-Hydroxy-benzaldéhyde
1-2-Benzenedialdéhyde
Acide benzoique

Acide 2-formyl-benzoique
Acide salicylique
2,5-Dihydroxy-benzaldéhyde
Acide phtalique

Acide 2,5-dihydroxy-benzoique

9,10-Anthraquinone
1-Hydroxy-anthraquinone
1,4-Dihydroxy-anthraquinone
9-Anthrone
1-Isobenzofuranone

9,10-Anthraguinone

Tuhkanen et Beltran, 1995

Dowty et al., 1974

Wang et al., 1995

Mallakin et al., 1999 et 2000

Lehto et al., 2003

Lee et al., 1998
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Tableau VII.1 (suite) : Sous-produits reportés dana littérature lors de la photolyse simple des HAP

HAP

Matrice

Produits identifiés

Références

Pyréne

Benzo[a]anthracéne

Benzo[a]anthracéne

Benzo[a]pyréne

Eau

Eau

Eau

1,6-pyrene-dione
1,8-pyrene-dione
1,6-Dihydroxypyréne
1,8-Dihydroxypyréene
1-Hydroxypyréne

7,12-Benzo[a]anthracene-dione

7,12-Benzo[a]anthracene-dione
1-Isobenzofuranone

3,6-Benzola]pyrene-dione
1,6-Benzo[a]pyrene-dione

6,12-Benzo[a]pyréne-dione (traces)

Sigman et al., 1998

Mill et al., 1981

Zeng et al., 2000

Mill et al., 1981

Tableau VII.2 : Sous-produits reportés dans la literature lors de I'oxydation des HAP par le réactifde

Fenton.

HAP Matrice Produits identifiés Références
Naphtaléne Eau 1-Naphtol Hykrdova et al., 2002
2-Naphtol

1,4-Naphtoquinone

7-Hydroxy-1,4-naphtoquinone

2-Formylcinnamaldéhyde
Acenaphtyléne Ethanol Anhydride 1-8-naphtalique Lee et al., 2001a
Fluoréne Ethanol 9-Fluorénone Lee et al., 2001a
Anthracene Ethanol 9,10-Anthraquinone Lee et al., 1998
Anthracene Ethanol 9,10-Anthracene-dione ou 9,10- Lee et al., 2001a

anthraquinone
Benzo[a]anthracéne Ethanol 7,12-Benzo[a]anthracéne-dione Lee et al., 2001a

Benzo[a]anthraceéne

Benzo[a]pyrene

Benzo[a]pyrene

Suspension éthanolique
d'un sol artificiel (andosol)

Solution éthanolique de
lavage d'un sol

Ethanol

7,12-Benzo[a]anthracene-dione

1,6-Benzo[a]pyrene-dione

3,6-Benzo[a]pyrene-dione
6,12-Benzo[a]pyréne-dione

1,6-Benzo[a]pyréne-dione
3,6-Benzo[a]pyrene-dione
6,12-Benzo[a]pyréne-dione

Lee et Hosomi, 2001a

Lee et Hosomi, 2001b

Lee et al., 2001a
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Tableau VII.3 : Sous-produits reportés dans la literature lors de I'ozonation (Q;) des HAP.

HAP

Matrice

Produits identifiés

Références

Naphtalene

Acénaphtyléne

Acénaphténe

Phénanthrene

Pyréne

Pyréne

Pyréne

Benzo[a]anthracéne

Benzo[a]pyrene

Eau

Eau

Eau

Eau-acétonitrile 10/90 (v/v)

Eau-acétonitrile 10/90 (v/v)

Eau

Eau-acétonitrile 10/90 (v/v)

Eau

Acide oxalique
Acide oxo-malonique
Peroxyde cyclique
Acide phtalique

1,2-Epoxyacénaphtyléne
Acide 1-naphtoique

Acide 1,8-naphtalique
Acide 1,8-naphtaldéhydique

Acide 1-indanone-7-carboxylique
Acide indane-1,7-dicarboxylique
Acide indane-1-formyl-7-carboxylique

2,2'-Biphényldialdéhyde

Acide 2'-formyl-2-biphénylique
Acide 2-biphényl-carboxylique
Acide salicylique (traces)
Acide trimellitique (traces)
Acide phtalaldéhydique

2-(2'-Formyl)phenyl-1-naptaldéhyde
Acide 2-(2'-formyl)phenyl-1-naphtoique
Acide 2-2-carboxyphényl-1-naphtoique

4-Carboxy-5-phénanthrene-
carboxyaldéhyde

Acide 2,6,6'-biphényltrialdéhyde-2-
carboxylique

4,5-Phénenthrénedialdéhyde
2,2',6,6'-Biphényltétraaldéhyde
Acide 1,2-benzenedicarboxylique
Diisooctyle

Benzylbutyl phtalate

Xanthone

Dibutyl phtalate

Hexacosane

Henicosane

Nonyl phénol

Propyl tridécane

2-Carboxybenzaldéhyde

Acide 2-pthalique
5,6-Dihydrochrysénediol
2-(2'-formyl)phenyl-3-naphtaldéhyde
Benzo[a]anthtraquinone
Dihydroxy-naphtaléne

Acide 2-hydroxybenzoique

7-Propanal-8-méthylpyréne
7-Ethyl-8-éthanalpyréne
4-Méthyl-5-hydroxylchryséne
Anhydride phtalique

Acide 1,2-benzenedicarboxylique
Acide benzoique

Legube et al., 1986a

Chen et al., 1979

Chen et al., 1979

Stehr et al., 2001

Luster-Teasley et al., 2002

Yao et al., 1998b

Zeng et al., 2000a

Yao et al., 1998a

Zeng et al., 2000b
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Tableau VII.4 : Sous-produits reportés dans la literature lors de la photocatalyse hétérogéne (TiDJV)
des HAP.

HAP Matrice Produits identifiés Références

Naphtaléne Eau 1-Naphtol Hykrdova et al., 2002
2-Naphtol
1,4-Naphtoquinone
7-Hydroxy-1,4-naphtoquinone
2-Formylcinnamaldéhyde

Naphtaléne Eau 1-Hydroxynaphtaléne Pramauro et al., 1998
1,5-Dihydroxynaphtaléne
1,7-Dihydroxynaphtaléne
1,2-Dihydronaphtaléne-1,2-diol
1,4-Naphtaléne-dione
Benzalmalonic dialdéhyde
1,3-Indandione
3-Phényl-2-propenaldéhyde
1,2-Benzenedicarboxaldéhyde
Acide 1,2-benzenedicarboxylique
1(3H)-isobenzofuranone
2-Hydroxybenzaldéhyde
2,3-Dihydroxybenzaldéhyde
2-Méthylbenzofurane
1,4-Dihydroxybenzéne

Acénaphtyléne Eau + N- 1,2-Acénaphteéne-dione Swallow et al., 1995
méthylpyrrolidinone (NMP)
10/90 (v/v)
Anhydride 1,8-naphtaléne-dicarboxylique
Acénaphténe
1-Acénaphténol
1,8-Naphtaléne-carboxaldéhyde
Acide 1,8-naphtaléne-carboxylique

Phénanthréne Eau Butyl-2-méthylpropyl phthalate Wen et al., 2002
Bis(2-éthylhexyl) phthalate
Acide 4-hydroxyphtalique

Pyréne Eau 1,6-Pyrenedione Wen et al., 2003
1,8-Pyrénedione
4-Oxopyrene-5-one
4,5-Phenanthrénedialdéhyde
Cyclopenta[def]phénanthrene

Pyréne Eau + N- Dihydroxypyréne Swallow et al., 1995
méthylpyrrolidinone (NMP)
10/90 (v/v)
Phénanthréne
Adduits avec NMP
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ANNEXE VIII :

Mécanismes d’oxydation des HAP par les radicaux

VIIl.1 Mécanismes d’oxydation du naphtaléne

Les schémas ci-dessous présentent les mécanismeglation se produisant apres I'attaque
initiale d’un radical hydroxyle sur la molécule daphtalene.

H OH H OH H OH
H H H
S — R — CRY —
o’ ’
1 \Y \Yl
H OH H OH
0, H - HO;
%, o 2, | —
0~ H
H H
H
( VIl VI
o oH" a
7 0
| “OO
_ _—
IX 1,2-naphtoquinone

Figure VIII.1: Schéma 2 du mécanisme d'oxydation potoinduite du naphtaléne par le fer(lll) en
présence de perchlorate — Premiére voie de formatiade la 1,2-naphtoquinongHykrdové et al., 2002)
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Figure VIII.2 : Schéma 3 du mécanisme d'oxydation potoinduite du naphtalene par le fer(lll) en

présence de perchlorate — Formation de la 1,4-naptduinone (Hykrdové et al., 2002)
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Figure VIII.3 : Schéma 4 du mécanisme d'oxydation potoinduite du naphtaléne par le fer(lll) en

présence de perchlorate — Formation du 2-formylcinamaldéhyde(Hykrdové et al., 2002)
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Figure VIII.4 : Schéma 5 du mécanisme d'oxydation potoinduite du naphtalene par le fer(lll) en
présence de perchlorate — Seconde voie de formatida la 1,2-naphtoquinongHykrdova et al., 2002)
VIII.2 Mécanismes de régénération du fer(ll) par le s sous-produits

Les 1,2- et 1,4-hydroquinones peuvent réduiré" Fmur régénérer Bé et former les

benzoquinones correspondant&sg@re VIII.5) (Chen et Pignatello, 1997 ; Al-Hayek et
Dore, 1985)
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Figure VIIL.5 : Mécanismes possibles de régénératiodu fer(ll) via les sous-produits d’oxydation formés
(d’apres Chen et Pignatello, 1997)

La réduction de I'ion F¥ par cette voiekt1=4,4x1F mol*.L.s* etkp=4,4x1d mol*.L.s%) est
beaucoup plus rapide que celle paiObl (réaction A2,k=0,01 mot*.L.s%). On notera que
lintermédiaire radicalaire peut étre régénéré awew constante de vitesse élevée
(10° mol*.L.s%) par la réaction de la benzoquinone avec le radded, et peut par la suite

réduire une autre molécule de’Fet régénérer la benzoquinone.
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ANNEXE IX:

Matériel et méthodes

IX.1 Caractéristiques des produits, réactifs et sol  vants utilisés

Les Tableau I1X.1 et IX.2 présentent les caractéristiques des produitsfifi€at solvants

utilisés pour I'étude.

Tableau IX.1 : Caractéristiques des produits et réetifs utilisés pour I'étude.

Produits Conditionnement  Concentration Pureté (%) Fournisseur
Mélange standard de 16 HAP Acétonitrile 10 mg.L - Supelco
Fluoranthéne Acétonitrile 10 mgiL 98,3 CIL Cluzeau
Benzolb]fluoranthéne Acétonitrile 10 mg'L 99,0 CIL Cluzeau
Benzo[a]pyrene Acétonitrile 10 mgiL 98,7 CIL Cluzeau
1,2,3,4-Tétrahydroxyfluoranthéne Acétonitrile 10.my 99,8 CIL Cluzeau
9-Fluorénone Solide - 99,0 Acros organics
Anthraquinone Solide - 99,0 Acros organics
Phénanthrénequinone Solide - 98,0 Acros organics
Anhydride 1,8-naphtalique Solide - 97,0 Acros ofigan
Hydroquinone Solide - 99,0 Merck
Benzoquinone Solide - 99,0 Merck
Acide benzoique Solide - - Merck
FeSQ,7H,0O Solide - 99,5 VWR
H,0, Liquide 30% - VWR
Brij-35 Solide - - Fluka
SDS Solide - 99,0 Sigma
Hydromatrix Solide - - Varian S.A.
Al,O4 Solide - - Merck
Silice Solide - - Merck
Cuivre Copeaux - R.P. Normapur VWR
NaOH Solide - 98,0 VWR
H,SO, Liquide - 96,1 VWR
Acide acétique Liquide - 97,5 VWR
HNO; Liquide 68% R.P. Normapur VWR
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Tableau IX.2 : Caractéristiques des solvants utiliss pour I'étude.

Solvants Pureté (%) Fournisseur
Méthanol 99,8 (pour HPLC) VWR
Ethanol 99,8 (pour HPLC) VWR
Acétonitrile 99,8 (pour HPLC) VWR
Acétonitrile 99,9 (pour HPLC) Carlo Erba
Tétrahydrofurane 99,7 (pour HPLC) VWR
Acétone 99,8 (pour HPLC) VWR
n-Hexane 99,8 (pour HPLC) VWR

L’eau déminéralisée est produite par un systemeé-®ite Millipore.

IX.2 Précautions d’utilisation

Afin d’éviter toute contamination par des HAP rémit$, il est nécessaire de procéder a un
lavage poussé des récipients apres utilisationef\pm lavage avec de l'acétone, les
récipients sont abondamment rincés a I'eau du ebbipuis a I'eau milli-Q, avant d’étre

rincés a nouveau a lI'acétone et séchés a I'ag.libr

Les solvants, ainsi que les produits et réactifele® sont stockés a température ambiante a
I'abri de 'humidité. Les produits et réactifs evligtion sont conserves a I'abri de la lumiere et
a une température inférieure de 4°C. Avant toutksation, ces derniers sont laissés au

minimum 30 min a température ambiante.

IX.3 Préparation des solutions

IX.3.1 Solutions d’acide et de base

La solution utilisée pour acidifier les milieux oimnnels est une solution d’acide sulfurique a
1 mol.L* préparée par dilution d’une solution concentrée HESO, Une solution
d’hydroxyde de soude & 0,5 mot.lest réalisée par dissolution de pastilles de Na@hés de
I'eau milli-Q, puis diluée avec de I'eau milli-Q po obtenir une solution & 0,05 mof-L
utilisée par la suite pour neutraliser les échiam#l avant I'analyse chromatographique.

[X.3.2 Milieux réactionnels

L'eau utilisée pour préparer les différents miliegactionnels et les solutions méres de fer(ll)
(2 I'exception des solutions meres de peroxyde ditwene) est de l'eau milli-Q
préalablement acidifiée par ajout d'acide sulfueigul mol.[* sous agitation jusqu’a pH 3 (le

pH étant déterminé avec un pH-metre).
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Les différentes solutions sont préparées dans idkes flaugées (100 mL) puis transvasées
dans des flacons de 100 mL. Celles contenant wspls@nt organique sont préparées juste
avant utilisation et ne sont pas stockées. Podesa@ontenant les surfactants, la masse
nécessaire de Brij-35 ou de SDS est pesée et thssvac de I'eau milli-Q a pH 3. Ces

solutions sont préparées la veille de I'expériecaela dissolution est lente en raison de la
formation de mousse lors de l'agitation, et stoskéetempérature ambiante jusqu’a leur

utilisation (la conservation a froid pouvant moelifles propriétés des surfactants).

IX.3.3 Réactifs de Fenton

Les solutions méres de fer ferreux sont préparées dine fiole jaugée (100 mL) par
dissolution d’'une masse appropriée de sulfate déndptahydraté (FeSQ7H,O) avec de
leau milli-Q a pH 3 pour éviter I'hydrolyse desn® ferreux ou ferriques (ces derniers
pouvant étre présents sous forme de traces) qureduit au dessus de pH 7 et 3,5
respectivement. Puis elles sont transvasées daftiscon (100 mL) et stockées a température
ambiante. Cependant, ces solutions n’étant pasestatlles ne sont pas conservées au-dela
d’'une heure. En effet, au bout de quelques heuaesplleur de la solution, initialement
bleutée, vire au jaune-vert ce qui est caractguistide I'oxydation des ions ferreux en ions
ferriques. Par conséquent, les solutions meressddefreux sont préparées juste avant le
début de chaque expérience.

Les solutions meres de peroxyde d’hydrogene sdygoées dans une fiole jaugée ambrée
(100 mL) par dilution d’'un volume approprié de@4 a 30% (m/m) avec de I'eau milli-Q non
acidifiée, puis transvasées dans un flacon amk®@ (dL). Il est nécessaire d'utiliser des
récipients ambrés car le peroxyde d’hydrogéne serdpose rapidement sous l'action de la
lumiere. D’autre part, les solutions diluées deoggde d’hydrogéne étant instables, les
solutions sont préparées juste avant leur utibsagiour la réaction de Fenton (i.e. durée de

stockage inférieure a 10 min).
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ANNEXE X:

Procédure d’extraction sur phase solide (SPE)

La Figure X.1 présente le dispositif utilisé et les principaitapes de I'extraction sur phase

solide. L’appareil mis en ceuvre est un systemepxégi (Supelco).

Conditionnement  Ajout de I'échantillon  Elution des solutés

:

Quelle que soit la nature du support employé, tilrécessaire de le conditionner afin de

7

Figure X.1 : Dispositif et principales étapes de I'extraction sur phassolide (SPE).

I'activer en faisant percoler un volume de solvant de plusieurs solvants adéquats. Par
ailleurs, la phase solide doit étre imprégnée peindaelques minutes (3 min environ) avant
de commencer la percolation du solvant de condigament au goutte a goutte
(débit < 1 mL.mift). D'autre part, il est important de toujours laissin lit de 1 mm de
solvant au-dessus de la phase pour qu’elle ne geshdJne fois le conditionnement terminé,
I'échantillon est transféré dans la cartouche ss@au goutte & goutte (débit ~ 1 mL.M)in
jusqu’a la derniére goutte. Des études prélimisaqrgant montré une adsorption irréversible
des HAP si la cartouche est séchée, aprés élimmde la derniere goutte d’échantillon, le
solvant d’élution est immédiatement introduit démsartouche et la phase solide est mise en
contact avec ce solvant pendant 3 min avant éluiafin, les solutés sont €lués a un débit de
0,5 mL.min® environ jusqu'a la derniére goutte. Si nécessdiéeape d'élution peut étre

répétée plusieurs fois pour obtenir un rendememnécdapération satisfaisant des solutés.
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ANNEXE XI :

Méthodes d’analyse

Tous les solvants utilisés pour I'analyse chromatpigique ont été dégazés pendant 15 min
aux ultrasons avant utilisation car la présenceydjene peut non seulement diminuer la
fluorescence des HAP, mais également provoquer véemtions de débit, avec pour

conséquence une plus faible reproductibilité dedhgse.

XI.1 HPLC-FD

XI.1.1 Caractéristiques

Les caractéristigues de la chaine HPLC couplée adétecteur de fluorescence (FD
fluorimetric detectoy sont les suivantes :

— Pompe gradient basse pression : Varian 9010

— Vanne d’injection : Rheodyne 7125 équipée d’uneclod’injection de 20 pL

— Pré-colonne : silice greffée, €

— Colonne : Supelcosil LC-PAH 25 cm x 4,6 mm, 5uniliges greffée Gg

— Détecteur de fluorescence : Thermo Quest FL3000

— L’acquisition et le traitement des données ont ré&lisés a I'aide du logiciel

Turbochrom TC4 Navigator.

XI.1.2 Programme d’analyse pour I'étude en solution agueuse

La composition du gradient est la suivante avedéhit de 1,5 mL.mitl (Tableau XI.1) :

Tableau XI.1 : Programme du gradient d’analyse par HPLC-FD.

Temps (min) Phase mobile
0-5 Acétonitrile/eau 60/40 (v/v)
5-15 Passage de acétonitrile/eau 60/40 (v/v) toaitéle 100%
15-30 100% Acétonitrile
30-35 Retour aux conditions initiales

Note : I'acétonitrile utilisé est de qualité HPLCpeovient de chez VWR.

Le Tableau XI.2 présente les longueurs d’onde d’excitation et @émns programmeées

pour la détection des trois HAP en fonction du temp
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Tableau XI.2 : Programme du détecteur de fluorescence.

Temps (min) Aexcitation-Aémission (NM) HAP
0-17 230-410 Fla
17-35 250-420 BbF
BaP

Les limites de détection (LD) et de quantificat{®®) des trois HAP estimées pour I'analyse

par HPLC-FD sont présentées dans le tableau codsss

Tableau XI.3: Limites de détection (LD) et de quantification (LQ)en pg.L* du systtme HPLC-FD

déterminées pour I'analyse de solutions aqueuses de HAP.

HAP LD LQ

Fla 0,02 0,20
BbF 0,68 6,80
BaP 1,58 15,8

XI.1.3 Programme d’analyse pour I'étude sur les mat  rices solides

La composition du gradient est la suivante avedéhit de 1,5 mL.mitl (Tableau XI.4) :

Tableau XI.4 : Programme du gradient d’analyse par HPLC-FD.

Temps (min) Phase mobile
0-5 Acétonitrile/eau 60/40 (v/v)
5-30 Passage de acétonitrile/eau 60/40 (v/v) toaitéle 100%
30-45 100% Acétonitrile
45-50 Retour aux conditions initiales)

La programmation des longueurs d’onde d’excitateind’émission de chaque HAP en

fonction de leur temps de rétention est décritesd@mableau XI.5 ci-dessous :

Tableau XI.5 : Programme du détecteur de fluorescence.

Temps (min) Aexcitation-Aémission (NM) HAP
0-24 230-410 Fla
24-50 250-420 BbF
BaP

Les limites de détection (LD) et de quantificatirQ) des trois HAP déterminées pour

'analyse par HPLC-FD sont présentées dans ledaldedessous.
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Tableau XI.6 : Limites de détection (LD) et de quantification (LQ)en pg.kg' du systéme HPLC-FD
déterminées pour I'analyse des extraits obtenus aprés PSE.

HAP LD LQ

Fla 4,2 42,2
BbF 1,6 16,3
BaP 3,5 35,0

XI.2 HPLC-DAD

Les caractéristiques de la chaine HPLC couplée débecteur a barrette de diodes (DAD
diode-array detectgrsont les suivantes :

— Pompe gradient haute pression : Waters 1525

— Vanne d’injection : Rheodyne (volume de la bouciejection : 20 pL)

— Pré-colonne : silice greffée, &

— Colonne : Supelcosil LC-PAH 15 cm x 3 mm, S5umigsilgreffée Gg

— DAD : Waters 2996

— L’acquisition et le traitement des données ont ré@lisés a l'aide du logiciel

Millenium® PDA.

La composition du gradient est la suivante avedéhit de 0,8 mL.mitl (Tableau XI.7) :

Tableau XI.7 : Programme du gradient d’analyse par HPLC-DAD.

Temps (min) Phase mobile
0-4 Acétonitrile/eau 40/60 (v/v)
4-15 Passage de acétonitrile/eau 60/40 (v/v) toaitéle 100%
15-24 100% Acétonitrile
24-27 Retour aux conditions initiales

Note : I'acétonitrile utilisé est de qualité HPLEprovient de Carlo Erba, I'acétonitrile qualité HP de VWR
contenant un composé qui absorbe en UV et élueéamentemps de rétention que le benzo[b]fluoranthéne.

Les limites de détection (LD) et de quantificatirQ) des trois HAP déterminées pour
'analyse par HPLC-DAD sont présentées dans letabti-dessous.
Tableau X1.8 : Limites de détection (LD) et de quantification (LQ)en pg.L* du systéme HPLC-DAD

déterminées pour I'analyse de solutions aqueuses de HAP.

HAP LD LQ

Fla 1,18 16,33
BbF 5,54 11,35
BaP 2,36 7,27
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XI.3 HPLC-MS

Les caractéristiques de la chaine HPLC coupléedgétectteur UV sont les suivantes :
— Pompe gradient haute pression : 200LC Perkin Elmer
— Vanne d’injection : Rheodyne (volume de la bouciejection : 20 pL)
— Pré-colonne : silice greffée,
— Colonne : Supelcosil LC-PAH 15 cm x 3 mm, 5umigsilgreffée Gg
— Détecteur UV : 785A Applied Biosystems
— Logiciel MacDAD

La composition du gradient est la suivante avedéhit de 0,8 mL.mitl (Tableau XI.9) :

Tableau XI.9 : Programme du gradient d’analyse par HPLC-MS.

Temps (min) Phase mobile
0-4 100% solvant A
4-15 Passage de 100% solvant A a 100% solvant B
15-30 100% Solvant B
30-33 Retour aux conditions initiales

Solvant A : Acétonitrile/eau 40/60 (v/v) + 0,2% @eiacétique.
Solvant B : Acétonitrile + 0,2% acide acétique.
Note : I'acétonitrile utilisé est de qualité HPLEprovient de Carlo Erba, I'acétonitrile qualité HP de VWR

contenant un composé qui absorbe en UV et élueéamentemps de rétention que le benzo[b]fluoranthéne.

Les conditions d’ionisation sont les suivantes :
- APCI 400°C
- Courant de l'aiguille : 5 pA
- Gaz nébuliseur : 8 L.mih
- Gaz rideau (M : 0,8 L.min*

XI.4 Quantification

X1.4.1 Etudes en solutions aqueuses

Pour la quantification des HAP apres HPLC, nousnawatilisé un étalonnage externe. Des
solutions étalons des trois HAP a des concentratpmoches de celles attendues dans les
échantillons ont été préparées dans le milieu gpgrgla nature du milieu étant susceptible

d’inhiber ou d’augmenter I'intensité de la fluoreace), dans des tubes ambrés pour préserver
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les HAP de la lumiere. Chaque étalon a été analgsix fois, et la linéarité des courbes
d'étalonnage vérifiée dans l'intervalle de concations étudié ¢ > 0,99). La validité des
courbes d'étalonnage a été vérifiée quotidiennermpantanalyse d’étalons. Si nécessaire (i.e.
déviation de plus de 10% par rapport a la droitgaibnnage, ou changement de lampe du
détecteur), une nouvelle courbe d’étalonnage arétée (une diminution de la sensibilité du

FD ayant été observée avec le vieillissement thnigpe).

Pour I'étude sans réactif de Fenton et pour cedle @nétiques de dégradation des HAP en
présence du réactif de Fenton, des solutions &dgbmL) des trois HAP contenant 25, 50,
100, 150 et 200 pglde chaque HAP ont été préparées dans un mélaggenidle/eau
60/40 (v/v). Nous avons en effet pu constater gquenilieu « 1 mL eau pH 3 + 250 pL
méthanol + 20 pL NaOH 0,05 mof'l» ne modifie pas la fluorescence des HAP, de méme
gue les milieux « 1 mL d’'un mélange eau acidifiégimnol 60/40 ou eau acidifiée/éthanol
80/20 (v/v) + 250 pL de méthanol + 20 puL de NaOBBGnol.L'* ». Par contre, les solutions
étalons ont été préparées dans certains milieuicpiéers, lorsqu’il est apparu que ceux-ci
modifiaient la fluorescence des HAP, soit en l'aegitant (milieu « 1 mL d’un mélange eau
acidifiée/acétonitrile 80/20 (v/v) + 250 pL de ntbl + 20 pL de NaOH 0,05 mol'l»),

soit en la diminuant (milieux contenant les suidats, Brij-35 ou SDS).

Pour le suivi des produits d’oxydation formeés, dekitions étalons (2 mL) des trois HAP, a
25, 50, 100, 200, 500 et 1000 pd.He chaque HAP, ont été préparées dans un mélange
méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/v).

X1.4.2 Etude sur les matrices solides

Pour la détermination des HAP dans les surnagedesssolutions étalons (2 mL) des trois
HAP, & 25, 50, 100, 150 et 200 ud.He chaque HAP, ont été préparées dans un mélange
méthanol/tétrahydrofurane 10/90 (v/v).

Pour la détermination des HAP dans les échantili@usieillis apres extraction PSE des
matrices solides, des solutions étalons (2 mL)és HAP, & 25, 100, 200, 300 et 500 LY.L

de chaque HAP, ont été préparées dans I'acétenitril
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ANNEXE XII :

Solubilisation des HAP par les surfactants

Tableau XII.1 : Structure et propriétés des surfactants.

Surfactant Type Structure MM HLB cMC No,mbr_e Références
(mol.L %) d'agrégation

Brij 30 non ionique C,,H,.(OCHCH,),OH 363 9.7 55*0° - Yeom et al., 1995

Triton X-100 non ionique C,H,,C;H,(OCH,),,OH 625 135 1.7*10* 100-155  Yeomet al., 1995 et 1996

Tween 80  non ionique C ;H,,0,CH, 0,(OCH,),, 1309 15.0 1.2*10° 58 Yeom et al., 1995 et 1996

Tween 20  non ionique C,,H,,0,CH,,0,(OCH,),, 1228 16,7 (44-58) - Prak et Pritchard, 2002

Brij 35 non ionique C,,H,,(OCH,),,OH 1198 16.9 10* 40 Yeom et al., 1995 et 1996

SDS anionique  C ,H,.OSO;Na 288 40.0 1.25*10% - Tiehm, 1994

51,4 8,3x107? 62

Brouwer et al., 1994 ;
Pramauro et Pelizzetti, 1988

MM : Masse moléculaire (g).
CMC : Concentration micellaire critique.

HLB : Balance hydrophile-lipophile.

Tableau XII.2 : Valeur de MSR et de LogK,, pour différents HAP en fonction du surfactant.

HAP Surfactant MSR Log K, Références
Naphthaléne
Brij 30 0,233 5,32 Kimetal., 2001
0,317 4,59 Edwards et al., 1991
Triton X-100 0,186 5,24  Kimetal., 2001
- 4,68  Volkering et al., 1995
0,338 4,64  Edwards et al., 1991
0,23 4,61  Zhu et Feng, 2003
Tween 80 0,384 5,49 Kim et al., 2001
Brij 35 - 4,48 Volkering et al., 1995
0,27 4,59 Zhu et Feng, 2003
SDS - 2,61  Jafvert, 1991
Acénaphtyléne
Triton X-100 0,092 5,17 Zhu et Feng, 2003
Brij-35 0,098 5,18  Zhu et Feng, 2003

MSR : rapport de solubilisation molaine@lar solubilization rati}

Log K,,: coefficient de partage micelle/eau
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HAP Surfactant MSR Log Kn, Références
Phénanthréne
Triton X-100 0,771 59 Kim et al., 2001
0,13 6,1 Prak et Pritchard, 2002
- 6,02 Volkering et al., 1995
0,111 57 Edwards et al., 1991
0,041 5,57  Zhu et Feng, 2003
- 4,188 Yeom etal., 1995
Brij 30 0,114 6,05 Kimetal., 2001
0,152 5,57 Edwards et al., 1991
Tween 80 0,17 6,2 Kim et al., 2001
0,19 6,2 Prak et Pritchard, 2002
- 4,503 Yeom etal., 1995
Tween 20 0,14 6,1 Prak et Pritchard, 2002
Brij 35 0,13 6,1 Prak et Pritchard, 2002
- 5,83 Volkering et al., 1995
0,086 5,6 Zhu et Feng, 2003
- 4,28 Yeom et al., 1995
SDS 0,034 - Tiehm, 1994
Anthracene
Trton X-100 0,0031 5,53 Zhu et Feng, 2003
- 4,173 Yeom et al., 1995
Tween 80 - 4,412 Yeom etal., 1995
Brij-35 0,0028 5,59  Zhu et Feng, 2003
- 4,261 Yeom etal., 1995
SDS - 3,81  Jafvert, 1991
Fluoranthene
Triton X-100 0,092 6,6 Prak et Pritchard, 2002
0,0508 5,64  Boonchan et al., 1998
Tween 80 0,13 6,7 Prak et Pritchard, 2002
Tween 20 0,095 6,6 Prak et Pritchard, 2002
Brij 35 0,091 6,6 Prak et Pritchard, 2002
0,0871 5,68 Boonchan et al., 1998
Pyréne
Brij 30 0,0715 6,53 Edwards et al., 1991
Triton X-100 0,056 6,6 Prak et Pritchard, 2002
0,0352 6,03 Edwards et al., 1991
0,0352 5,84  Boonchan et al., 1998
0,029 5,9 Zhu et Feng, 2003
- 4,78  Yeom etal., 1995
Tween 80 0,086 6,7 Prak et Pritchard, 2002
- 5,044 Yeom etal., 1995
Tween 20 0,067 6,6 Prak et Pritchard, 2002
Brij 35 0,062 6,6 Prak et Pritchard, 2002
0,057 5,54  Boonchan et al., 1998
0,038 5,86  Zhu et Feng, 2003
- 4,79  Yeom etal., 1995
SDS - 4,44  Jafvert, 1991
Benzo[a]pyrene
Triton X-100 0,0113 7,49 Boonchan et al., 1998
- 5,996 Yeom etal., 1995
Tween 80 - 6,238 Yeom et al., 1995
Brij 35 0,0198 7,78 Boonchan et al., 1998
- 6,059 Yeometal., 1995
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ANNEXE XIII :
Analyse des standards de sous-produits

d’oxydation possibles

0.0117

Benzoquinone

0.010+

0.009
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Figure XlII.1: Détermination de I'ordre d’'élution et de la sensibilité (a 254 nm) d’étalons de I'acide
benzoique (1 mg.[}), de I'hydroquinone (1 mg.LY), de la benzoquinone (1 mg.t) et du 1,2,3,4-
tétrahydroxyfluoranthéne (300 pg.L") dans un mélange méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/v) (colonne
de 25 cm x 4,6 mm, 5um)Note : les pics de solvant ont été déterminés parparaison avec un blanc (analyse
d’'un mélange méthanol/tétrahydrofurane 50/50 (v/v))
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