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Résumé

Suite a leur utilisation, les médicaments sont satipartiellement métabolisés; ainsi
ces substances pharmaceutiques et/ou leurs mésbstint rejetés continuellement dans les
eaux usees. Leur présence et accumulation damslesnaturelles constituent une pollution
émergente conduisant a la perturbation des écosgsteet l'accroissement de mal
fonctionnement de la reproduction des especes iggeattelles que les poissons. Parmi les
polluants pharmaceutiques, les antibiotigues mdritme attention particuliere parce qu'ils
sont utilisés en grande quantité d'une part ettitoast des molécules biologiguement actives
pouvant interagir avec des cibles biologiques digges conduisant a l'apparition du
phénomene de résistance des micro-organismes jetlEnent pathogenes tels que les
bactéries (vis-a-vis de ces médicaments employés|ps combattre). Une action préventive
est donc indispensable pour réduire leur préseans lés milieux aquatiques naturels.

Dans ce travail nous avons appliqué le procédéréieenton (EF), une méthode
indirecte d’oxydation électrochimique tres perfontega a la dégradation des polluants
pharmaceutiques sélectionnés, trois antibiotiquesamnment utilisés : le sulfaméthoxazole
(SMX), 'amoxicilline (AMX) et sulfachloropyridazie (SCP). Le traitement des solutions
agueuses de ces antibiotiques été réalisé en mikgueux acide a l'aide des radicaux
hydroxyles générés électrochimiquement. Les radidagdroxyles sont produitgh situ a
courant constant dans une cellule électrochimigoa divisée, munie d'une cathode
tridimensionnelle de grande surface spécifiquet(éede carbone) et d’'une anode de Pt ou de
BDD afin de suivre la cinétiqgue d'oxydation aves ladicaux hydroxyles et la minéralisation
de leurs solutions agueuses. Ces radicaux sonté@gadravers la réaction de Fenton :

H.0, + Fé" + H — F€* + H0 + "OH

dans laquelle les réactifs générés,@p) ou régénéré (Bé& en tant que catalyseur)
électrocatalytiquemment. L’influence des différenmrameétres sur la cinétigue de
dégradation des antibiotiques et sur la cinétiquenthéralisation des solutions d'antibiotiques
a été étudiée. L'effet co-catalytique des ions*’Ca été aussi examiné. Les radicaux
hydroxyles formés sont des oxydantes tres puissatntéagissent sur les antibiotiques en
question conduisant a leur minéralisation. L'étwileétique montre que la dégradation
oxydative des trois antibiotiques suit une cinéigke réaction du pseudo-premier ordre, avec
des temps de dégradation assez courts. Par exeayde, une anode de Pt, l'oxydation
complete des molécules SMX, AMX et SCP a été adhenénoins de 15 min a 300 mA.

Afin d'établir les voies de dégradation avec leBaaux hydroxyles, les intermédiaires
aromatiques, les acides carboxyliques formés gueiles ions inorganiques libérés dans la
solution lors du traitement ont été identifiésaairl évolution dans le temps a été suivie. Les
valeurs des constantes de vitesse des réactiores lesf OH et les antibiotiques et leurs
intermédiaires ont été déterminés par la technadpieinétique de compétition a I'aide d’'un
composé de référence, l'acigehydroxybenzieque. L'efficacité du procédé d’oxydation
anodique (OA) avec une anode Pt et BDD a titre @atp avec le procédé électro-Fenton a
été aussi étudiée. L'efficacité de minéralisati@s dolutions aqueuses d'antibiotique a été
évaluée par mesure du carbone organique total (CO&)suivi de la toxicité lors du
traitement des solutions d'antibiotiques par lahmeéé¢ MicrotoX, (une méthode basée sur la
mesure de la luminescence des bactéries maviiem fischer) a montré la formation des
intermédiaires plus toxiques que les molécules sere

L’ensemble des résultats obtenus confirme ['efftéadu procédé électro-Fenton pour
la dépollution des effluents aqueux chargés d’@ttidues.

Mots Clés : Antibiotiques, Oxydation, électro-Femt@xydation Anodique, Minéralisation et
Toxicité.

These de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010 3



Abstract

After their use, the drugs used in human or vetey are partially metabolized during
their use and then the non metabolized drugs arttéeir metabolites are continuously
released into the wastewater. Their presence aodmadation in natural waters of these
substances constitutes an emerging pollution lgatbhnthe disruption of ecosystems and
increased malfunction in the reproduction of aquaipecies such as fish. Among the,
pharmaceuticals pollutants, the antibiotics desspexial attention because they are used in
very large quantities and are biologically activelecules that can interact with specific
biological targets leading to emergence of the phammon of microorganism’s resistance
towards the potential pathogens such as bacteigmtHerefore important to develop efficient
treatment methodologies for limiting the presentel@armaceutical contaminants in aquatic
environments.

In this work we applied the electro-Fenton procés§), an indirect advanced
electrochemical oxidation process, to the oxidategradation of selected three antibiotics
largely used: sulfamethoxazole (SMX), amoxicilllMX) and sulfachloropyridazine (SCP).
The treatment of aqueous solutions of these amiiBiavas achieved in agueous medium
thank to the electrochemically generated hydroxadlicals. The hydroxyl radicals are
produced in situ at constant current in an undiviééectrochemical cell, equipped with a
three-dimensional cathode (carbon felt) and a BB@D anode. These radicals are generated
through the Fenton reaction in homogeneous medium:

H.0, + Fé" + H — F€* + HO + "OH
with the electrochemical generation of®4 (from 2-electrons reduction of dissolved)@nd
regeneration of P& ions (from one-electron reduction of *Feions formed by Fenton
reaction).

The effect of some parameters on the oxidativeatksgion of antibiotics and on the
mineralization of their aqueous solutions was itigased. The co-catalytic effect of €Euvas
also studied. Hydroxyl radicals formed in agueousdimm are very powerful oxidizing
agents and lead to mineralization of antibiotic emdtudy. The kinetics study shows that
oxidative degradation of the three antibioticsdwls a pseudo-first order, with relatively short
degradation time. For example, with a Pt anode ctmplete oxidation of antibiotics SMX,
AMX and SCP was achieved in less than 15 min at@@0 The absolute rate constant of
hydroxylation reactions of antibiotics under stumyd their several aromatic intermediates
was determined by competition kinetics method usiveg-hydroxybenzoic acid as reference
compound. The identification and monitoring of aatim oxidation products, short-chain
carboxylic acids and released inorganic ions duthy treatment, allow use to propose a
general mineralization reaction pathway for antioBdegradation by hydroxyl radicals. The
efficiency of anodic oxidation (AO) with a BDD ammdand Pt was also studied
comparatively. The efficiency of mineralization afjueous solutions of antibiotics was
evaluated by measuring total organic carbon (TOp evolution of toxicity during the
treatment of antibiotic solutions by Microtdxnethod based on the inhibition measurements
of the luminescence of marine bacteviario fischerishowed the formation of intermediates
more toxic than of starting molecules. The overedlults confirm the efficiency of electro-
Fenton method for remediation of wastewater contated with antibiotics.

Key Words: Antibiotics, Oxidation, electro-FentoAnodic Oxidation, Mineralization and
Toxicity.
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INTRODUCTION GENERALE

Le développement durable se définit selon la "W@&@mmission On Environment
Development" (1987) comme «un développement qunée aux besoins du présent, sans
compromettre la capacité des générations futuregmtndre a leurs propres besoins». Cette
définition, largement employée et acceptée, esvéaritable défi posé pour la gestion et le
traitement de certains effluents issus des activiimaines dont les rejets liquides
hospitaliers. Le retard sur le plan scientifiquaeshnologies permettant une maitrise efficace

des polluants présents dans ces rejets ne faitigpianter les inquiétudes.

Depuis la fin du siecle dernier, se pose au nivaeandial le probleme de la rareté de
leau douce. La consommation mondiale d'eau a dgngblement augmenté. Les
prélévements d’eau pour I'ensemble des industdpeesentent 32% du volume total préleve
sur la ressource en eau (Blieffert et Perraud, P60les traitements industriels sont encore a
I'heure actuelle responsables de la moitié dessr@genctuels de la pollution organique dans

le milieu naturel.

Des recherches scientifiques réalisées dans le idemde ['écotoxicologie ont
principalement porté sur I'étude des polluants é@nt toxiques et persistants tels que les
biphényles polychlorés (BPC), les pesticides taks lg dichlorophényltrichloroéthane (DDT),
et I'nexachlorobenzene (HBC) et les dioxines etatfimes chlorés (Halling-Sgrensen et al.,
1998; Jargensen et Halling-Sgrensen, 2000; Weigal.,e2002). Bien gu’ils soient encore
présents dans les différents milieux aquatiqueteregstres, ces polluants sont maintenant
réglementeés, contrélés ou proscrits dans la pluestpays industrialisés (Jones et al., 2005).
A partir du début des années 1990, les études rdedswantage intéressées aux polluants
chimigues moins persistants mais pouvant causeeffiets a I'environnement a des faibles

concentrations (Jones et al., 2005).

Parmi les nombreuses substances chimiques pouvamdtrpr dans les milieux
aquatiques et terrestres, les médicaments font iglefmut récemment I'objet d'une
préoccupation environnementale croissante (HalBmgensen et al., 1998; Daughton et
Ternes., 1999; Jagrgensen et Halling-Sorensen, 200€sato et al., 2000; Heberer, 2002;

Jones et al., 2005). La problématique se place ansntexte de la faible potentialité du
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traitement par les stations d'épurations (STERgswésidus des medicaments quittent le plus
souvent les STEP presque inchangés (RichardsorowtoB, 1985; Gartiser et al., 1996;

Kimmerer et al., 1997; Halling-Sgrensen.,1998ehe et al., 1999). Ces produits ont joué un
réle important dans I'espérance de vie des pouiatau cours des derniers siecles. D'ou leur

consommation de plus en plus croissante en médkeumaine et vétérinaire.

Des études menées dans plusieurs pays ont permi®ikeer la présence de plus de
80 produits pharmaceutiques dans des eaux uséaisesta des concentrations variant du ng
Lt aupg L™t (Kimmerer, 2001; Heberer 2002). Les temps de eésiel des médicaments
dans I'environnement varient en fonction de leugppétés physico-chimiques. L'utilisation
croissante et la disposition inadéquate de cesiatsrengendrent des apports continus

conduisant & leur présence et «persistance» danglieux écologiques.

Malheureusement, en raison de cet usage inadapt&aisidéré de ces produits,
couplé a la capacité d’adaptation des microorgagssmt aux possibilités de transferts
génétiques (Saye et al., 1990; Ashelford et al97)19I'espoir apporté par ces nouvelles
substances a fait progressivement place a une atatish préoccupante. Cet emploi
inconsidéré contribue au phénomene de I'émergencdeela dissémination de germes

résistants, ainsi qu’'a des échecs de l'antibiofliér@Cohen, 1992) (Figure 1).

A titre d’exemple, les souches detaphyloccoccus aureugpratiguement toutes
sensibles a la pénicilline, représentent a ce jma réelle menace thérapeutique. Un autre
exemple inquiétant concerne I'émergence et la gagan de souches multi-résistantes de
Mycobacterium tuberculosisendant le traitement de la turbeculose difficilele les effets
écologiques posés par la présence de ces prodogsaction préventive est indispensable

pour réduire leur émission el leur présence damwifonnement.

Parmi les options techniques considérées, le ineid des eaux usées pour
d’éventuelles réutilisations semble un objectifpDis toujours, le traitement des eaux usées
s’est fait de maniere biologique. Cependant, lasasts de traitement biologiques ne peuvent
pas traiter les substances difficlement biodédsbeta ou toxiques. Pour cela, durant la
derniere décennie, beaucoup de recherches ont gurténe nouvelle classe de techniques
d’oxydation: les procédés d’oxydation avancée (P@s technologies ont déja montré leur

potentiel dans le traitement de polluants orgarsdagiques et biologiquement réfractaires.
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Figure. 1. Emergence de bactéries résistantes (Cohen, 1992)

Ces procédés reposent sur la formaiiorsitu des radicaux hydroxyleSOH, qui
possedent un pouvoir oxydant nettement supérieetia des oxydants traditionnels tels que
H,0O, Cl,, CIO, ou G;. Ces radicaux sont capables de minéraliser partient ou en quasi-
totalité la plupart des composés organiques etnorgatalliques. Les POA incluent: (i) des
procédés d’oxydation chimiques en phase homogemmme le HO./Fe(ll) (réactif de
Fenton), QOH" (ozonation), @H,0, (peroxonation), etc.; (ii) des procédés photochuas,
comme [lirradiation UV, HOJ/UV (photolyse de KD,), Os/UV; HO./Fe(lll)/UV
(photocatalyse homogene ou photo-Fenton),,/Ti®@ (photocatalyse hétérogéne); (iii)) des
procédés électrochimiques directs et indirects daiign anodique, électro-Fenton, etc.); (iv)
des procédés électriques (sonolyse, faisceau tf@éheetc.); et (v) des procédés de déecharge
électriqgue (décharge couronne, plasma d’air hunetie) (Brillas et al., 2004; Brillas et al.,
2007; Bouafia-Chergui et al., 2010; Oturan et 2001; Oturan et al., 2008a; Von Gunten,
2003).

L’objectif de cette these est de montrer l'intédés procédés d’oxydation avancée
électrochimique (directs et indirects) sur la dégteon des antibiotiques. Dans ce contexte,
I'étude a porté sur I'oxydation de trois antibiatés (sulfaméthoxazole, sulfachloropyridazine
et amoxicilline) en solution aqueuse. Ces antificgs ont été choisis a cause de leur forte

utilisation sur I'échelle mondiale et leur impaatveonnemental.
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Ce travail est structuré en six chapitres suivarat imntroduction générale. Le premier
chapitre de ce mémoire est consacré a une étutiegoiphique sur les médicaments et leur
impact environnemental, suivi d'une synthése biéiphique sur les méthodes de traitement
des eaux contaminées par ces produits et en gaatisur les procédés d’oxydation avancée

(POA) qui sont caractérisés par la production ddgaux hydroxyles OH).

Dans le deuxiéme chapitre, on présente I'ensenmggentéthodes expérimentales ainsi
gue le matériel utilisé dans ce travail. Cetteipastra suivie des résultats obtenus sur I'étude
de la deégradation des trois antibiotiques (sulfaiméizole, amoxicilline et

sulfachloropyridazine) par le procédé électro-Ferfathapitre 111).

Le quatrieme chapitre est consacré a I'étude deniteéralisation des antibiotiques
etudiés par le procédé électro-Fenton, ainsi qatade de l'influence de différents paramétres
(nature et concentration du catalyseur, conceatratiitiale des antibiotiques, intensité du

courant appliqué, etc.)

Dans le cinquieme chapitre, on présentera les tedsubbtenus sur I'étude de la
dégradation et la minéralisation des antibiotiggéasdiés par un procedé électrochimique
direct (oxydation anodique) et indirect (électrartem) a titre comparatif. L'effet de I'anode

(Pt ou BDD) sur la cinétique de dégradation et deenalisation sera discuté.
Enfin, dans le sixieme et dernier chapitre, nousnavsuivis la toxicité lors de la

dégradation des trois antibiotiques étudiés paprteéde électro-Fenton, en utilisant des

bactéries marines luminescentébrio fischeri L'ensemble des résultats sera discuté.

These de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010 26



CHAPITRE |

MEDICAMENTS ET ENVIRONNEMENT :

SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE
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[-1. INTRODUCTION

Grace au progres de I'analyse physico-chimiqu@résence de traces de substances
médicamenteuses et de leurs dérivés ou métabalités largement établie a I'échelle
mondiale, en particulier dans les eaux superfieseit souterraines, dans les eaux résiduaires
et dans les sols. Ces résidus s’ajoutent aux narsésesubstances non medicamenteuses liées

aux activités humaines, également présentes damarbnnement.

Selon les substances médicamenteuses et les différecatégories d'eau, les
concentrations retrouvées varient dans une gamiaet alu ng [ a ug L™ dans les eaux
superficielles, marines et souterraines mais apksieurs centaines deg L dans les

effluents industriels et les eaux résiduaires.

Les sources d’émission sont classées en deux ca&go

- Les sources démissions diffuses consécutives aepets de substances
médicamenteuses et de leurs dérivés dans les wires féces de la population
humaine et des animaux de compagnie et d’élevage,;

- Les sources d’émissions ponctuelles liées awtgeje I'industrie pharmaceutique,

des établissements de soins, des élevages inthidiEganimaux, etc.

Pour procéder a I'évaluation qualitative et quatitie des risques des ces substances,
il faut connaitre des relations dose-effet et ifeation des expositions, s’agissant aussi bien

des populations que des écosystemes.

On dispose actuellement des données sur I'impguoifisiatif de ces substances sur la
flore et la faune notamment en matiere d’antibistéace, mais ces impacts écologiques sont
encore insuffisamment évalués ainsi que les risgaegaires sur ’lhomme et les animaux.
Des études sur les risques pour 'hnomme et pooosysteme liés aux résidus médicamenteux
présents dans I'environnement sont recommandés qmuprendre leurs comportements et

leurs devenirs dans I'environnement.
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[-2. HISTORIQUE

De l'utilisation des plantes comme remedes a cegamaladies, jusqu'a l'apparition
récente des médicaments issus des biotechnoldtisspire du médicament est largement
associée a la recherche scientifique, qui tente lelexVI siecle de trouver un remede

spécifique pour chaque maladie.

Au Moyen-Age et jusqu'au début du XIXeme siéclgguarison des maladies garde un
caractere «magico religieux»: on cherche, par ekengp«extirper le mal» par le biais des
saignées (phlébotomie). Cependant, dés le XVlelesidtaracelse (alchimiste et medecin
suisse né en 1494) a lintuition de la nécessité dhédicament spécifique pour chaque

maladie.

Le XIXeme siécle marque une étape nouvelle gragepangres de la chimie et de la
physiologie: les chercheurs réussissent a isolerpdiecipes actifs de substances connues.
Ainsi, en 1803, la morphine est isolée a partirvégétaux par Friedrich Adam Sattrner
(Laboratoire GlaxoSmithKline, www.gsk.fr).

bY by

C'est grace a cette capacité a isoler les principetifs que les molécules
médicamenteuses pourront étre par la suite syséeiti apres avoir isolé l'acide
acétylsalicylique de I'écorce de saule, Charlesiéfré Gerhardt puis Félix Hoffmann vont
synthétiser cette molécule en 1853: c'est la natgsde l'aspirine, commercialisée pour la

premiére fois en 1893 (Laboratoire GlaxoSmithKliweyw.gsk.fr)

L'ére moderne du médicament débute en 1937 (LabaraiGlaxoSmithKline,
www.gsk.fr), avec la découverte de l'action antibaenne des sulfamides. En 1929,
Flemming découvre la pénicilline (Genoptlevww.genopole.fr). Vient ensuite une phase
d'accélération des découvertes. Dans les annéete$@hercheurs mettent au point une
nouvelle méthode d'évaluation des médicaments agxsst qui va permettre d'élaborer de

nouveaux medicaments a partir de ces modeles dieangehts existants (Figure I-1).

Aujourd'hui, et pour les années a venir, c'est \esshiotechnologies que s'orientent
les recherches autour des médicaments. En effate gr de nouveaux outils puissants (génie
génetique, biologie moléculaire, cellules souclasnage, etc.), les chercheurs possedent

maintenant une approche génétique des pathologmaihes. En effet, les biomédicaments
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gue les entreprises développent aujourd’hui peemeti'imaginer des solutions dans des
pathologies pour lesquelles il n'existe pas ender&raitement satisfaisant: cancers, maladies
auto-immunes, maladies rares, etc. (Genopole®,eBliotologie et médicaments du futur,

www.genopole.fr).

Depuis ledébut des
1923 : années 90 :

Prix Nobs de 1957 © Orientation des recherches
41803 - medecine pour accinaion wers les médicaments issus
|a momphine Banding et Mcleoc contre le vins des biotechnologies
estisolés P our linsuline arippal
B
k.
i
\h
Les grandes etapes de I'histoire du medicament 7
y
y
-
I L’l{f
1941 :

Le premier
antibictigque devient
By meédicament :
Is.?n.th_?mi@nn dle découverte de la 1985 -
acetylsalicylique Fénidiline 12 Zidovudi
(aspirine) a Zidovudine est

18563 :
Premigre

identifieée comme
_ 1928 : . médicament art
MNaissance du premier viral {contre le vinus
antibictique (& I'etat de du SIDA)

réactif de laboratoire)

Figure I-1. Histoire chronologique du médicament (Genopole®).

I-3. CLASSIFICATION DES MEDICAMENTS

Afin de faciliter leur application thérapeutiqueslmédicaments ont été classés en
différentes familles, subdivisées en groupes es-gpaupes. Les criteres de classification sont
(Vicens, 2002): (i) le mode d’action, (ii) I'origen (iii) la nature chimique, (iv) la modalité
d’action et (v) le spectre d’action. Dans le Tahldal, on trouve quelques classes de
médicaments avec quelques exemples de chaque ¢fadaeD et al., 2001; Berogne Bérézin

et Dellamonica, 1995).
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Tableau I-1. Quelques classes thérapeutiques de médicaments.

CLASSE Exemple CLASSE Exemple
Analgésiques et -Aspirine Anticancéreux -Cyclophosphamide
Antalgiques -Paracetamol -Ifosfamide

-Phenazone
-Tramadol Anticoagulants -Warfarine
Anticonvulsivants -Carbamazépine
Antiarythmiques -Amiodarone Anti-diabétiques -Metformine
Anti-asthmatiques -Salbutamol Antifongiques -Amphiatine B
Antibiotiques AMINOGLYCOSIDES Antigoutteux -Allopurinol
-Apramycine
-Kanamycine _ _ _
Antihistaminiques -Cimetidine
B-LACTAMINES,
PENICILLINES Anti-hypertenseurs -Propranolol
-Amoxicilline
-Ampicilline Anti-inflammatoires -Aspirine
CEPHALOSPORINES non stéroidiens -iAbmde ?gllcthue
-Cefaclor -louprotene
-Cefalexine i i i
Antiseptiques -Triclosan
SULFONAMIDES B-bloquants -Atenolol
-Sulfaméthoxazole -Bisopr0|o|
-Sulfachloropyridazine -Carazolol
FLUOROQUINOLONES Bronchodilatateurs -Fenoterol

-Ciprofloxacine
-Erythromycine

MACROLIDES
-Erythromycine
-Tylosine

LINCOSANIDES
-Clindamycine
-Lincomycine

PHENICOLES
-Chloramphénicol

TETRACYCLINES
-Chlorotétracycline
-Tétracycline

TRIMETHOPRIM
POLYPEPTIDES
-Bacitracine
-Néomycine

Régulateurs lipidiques

-Fénofibrate et acide
fénofibrique

-Stéroides et hormones  -Progestérone
-Testostérone

Stimulants cardiaques -Digoxine

-Stimulants systeme -Caféine

nerveux centrale
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I-4. CONSOMMATION MONDIALE DES MEDICAMENTS

I-4-1. LES MEDICAMENTS A USAGE HUMAIN

Ce sont les pays industrialisés qui sont les plas gonsommateurs de produits

pharmaceutiques puisque I'Europe, I’Amérique dud\etrle Japon représentent environ 80%

du marché mondiale pour moins de 15% de la popul@imme le montre le Tableau I-2.

Tableau I-2. Evolution de la répartition des achats de médicasear les pharmacies de
detail dans le monde entre juin 2005 et juin 200&(Health, 2006).

Année 2006 Année 2005 % de croissance | % de croissance &
en milliards US $| en milliards US $ enUS $ taux constant
d’échange
MONDE 375.288 364.417 3 5
AMERIQUE NORD 202.042 191.973 5
USA 189.130 179.925 5 5
Canada 12.912 11.333 15 7
EUROPE 91.757 91.973 0 4
Allemagne 26.874 26.618 1 6
France 24.446 24.395 0 5
Royaume Uni 14.863 15.742 6 1
Italie 14.637 14.564 0 5
Espagne 10.397 10.847 1 6
JAPON 57.701 60.047 4 3

AMERIQUE LATINE 18.121 16.277 15 11
Brésil 8.149 5.904 38 14
Mexique 7.824 6.904 13 9
Argentine 2.148 1.889 14 16

AUSTRALIE et 5.667 5.534 2 3

NOUVELLE ZELANDE

Les médicaments les plus vendus, en chiffre dedfaiont ceux concernant I'appareil

cardio-vasculaire et le systeme nerveux centrals pappareil digestif, les maladies

respiratoires et enfin les anti-infectieux (TabldaB). La somme totale dépasse les 375

milliards US $.
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Tableau I-3. Répartition des achats de médicaments par lesnaltégs dans le monde en
2006 en milliards de $ selon les indications (IM&kth, 2006).

ACHAT DE MEDICAMENTS PAR LES PHARMACIES DE DETAIL D ANS LE MONDE
(en 10 US$)
Cardio-vasculaire 74.236 Agents sanguins 10.360
Systéme nerveux central 69.801 Dermatologie 14.700
Systéme Digestif / Métabolisme 53.355 Organes sensoriels 7.780
Systéme Respiratoire 33.037 Agents de diagnostic 7.073
Anti-infectieux 29.010 Hormones 5.966
Musculo-squelettiques 21.847 Divers 4.794
Cytostatique 20.801 Solutions hospitaliéres 1.948
Génito-urinaire 19.985 Parasitologie 0.595

I-4-2. LES MEDICAMENTS A USAGE VETERINAIRE

L'utilisation de médicaments a usage vétérinairefaiepas I'objet de publications
guantitatives. Seules des publications de revuemntfaues présentent des évaluations, en
particulier l'article de Kools et al. (2008) qui umit les tonnages d’antibiotiques,
d’antiparasitaires et d’hormones utilisées en Eerfpableau 1-4). La seconde partie de ce
tableau contient des données extrapolées a pastipductions de viande.

En complément de ces données, seulement deux lpagsiede et le Royaume Uni,
rapportent des données pour d’autres classes dgasgobs actives: 221 tonnes pour celles
destinées au traitement des troubles du métaboks$rde tractus digestif, 120 tonnes pour le
traitement des maladies du systeme nerveux ce@agnnes pour le traitement des maladies
hématopoiétiques et 52 tonnes pour le traitementrdables musculo-squelettiques (Kools et
al., 2008).
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Tableau I-4. Utilisation en tonnes de médicaments vétérinagesEurope en 2004
(Kools et al., 2008).

PAYS Production de Antibiotiques Antiparasitaires Hormones
viande (X 1000 t) (tonnes) (tonnes) (tonnes)
Danemark 2149 111 0.24 0.03
Finlande 377 13.3 1.8 0.0
France 5869 1179 28.5 0.7
Allemagne 6612 668.8 46.3 0.67
Suéde 536 16.1 3.86 0.28
Royaume Uni 2321 453 11.3 0.3
Hollande 3329 414 10.84 0.48
Sous total 21193 2855.2 61.24 1.46
Données extrapolées
Autriche 837 113 4.1 0.10
Belgique 1320 178 6.4 0.15
Chypre 66 9 0.32 0.008
République Tcheque 755 102 3.7 0.09
Estonie 54 7 0.26 0.006
Gréce 485 65 24 0.06
Hongrie 909 123 4.4 0.11
Irlande 981 132 4.8 0.11
Italie 3556 479 17.2 0.41
Lettonie 73 10 0.35 0.008
Lituanie 195 26 0.94 0.02
Luxembourg 22 3 0.11 0.003
Malte 16 2 0.08 0.002
Pologne 3152 425 15.3 0.36
Portugal 693 93 3.36 0.08
Slovaquie 291 39 1.41 0.03
Slovénie 127 17 0.62 0.015
Espagne 5308 715 26 0.61
TOTAL Europe 40034 5393 194 4.63

Les données quantitatives par produit sont indispieles pour faire une évaluation
globale des risques, mais malheureusement seulequelgues statistiques sont disponibles.
Le Tableau I-5 donne le tonnage et la proportiomuielques classes d’antibiotiques a usage

vétérinaire (Kools et al., 2008).
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Tableau I-5. Tonnage et proportion des classes d’antibiotiquesage vétérinaire dans

plusieurs pays européens (Kools et al., 2008).

Groupe d’'antibiotiques Danemark | Finlande France Holande Suéde Royaume
Uni
Aminoglycosides 11.6 (10% 0.3 (2% 77 (6% 9 (2%) 0.6 (4%) 22 (5%)
Amphénicols, Phénicols 0.3 (0,3%) ns 5.2 (0.4P0) ns ns ns
B-lactames et Cephalosporines 34.5(30%) 8.7 (62%)12 (9%) 45(10%) 9.6 (60% 63 (13%
Fluoroquinolones et Quinolones 0.4 (0.3%) 0.1 (0.6%20 (1.6%) 7 (1.5%) 0.2 (1%) 1.1 (0.29
Macrolides et Lincosamides 16 (14%) 0.5 (3.7%) &%) 24 (5%) 1.1 (7%) 59 (12%)
Sulfonamides et Triméthoprime  12.7 (11%) 2.3 (16%240 (19%)| 93 (21%) 2.9 (18% 77 (16%
Tétracyclines 30 (26%)| 1.3(8.9%) 638 (50%) 269459 1.3(8%) | 243 (51%)
Autres antibiotiques 8.4 (7%) 1 (7%) 82 (6.5%) B91) 0.4 (2%) 11 (2.3%)
TOTAL 114 14.2 1270 453 16.1 476

ns: non spécifié

Aprés I'absorption par I'organisme, les médicamergsvent étre excrétés inchangés
ou partiellement métabolisés. Les métabolites hytutes éliminés dans les urines peuvent
étre trés nombreux et il est trés difficile de tleshercher dans les divers compartiments de
l'environnement. Les poissons traités aux antihiggs éliminent directement les
médicaments non métabolisés et les métabolites amsilieu aquatique tandis que les
animaux d’élevage (porcs, boeufs, chevaux, etanirdint ces composés soit directement sur
les sols, soit dans lisiers dans lesquels se persudes réactions de transformation. Ces
lisiers sont destinés a amender les cultures emigmbolites peuvent alors entrer dans la
chaine alimentaire. Les données sur la transfoomaté ces molécules dans I'environnement
sont rares. Pour les antibiotiques par exempldétaadation dépend de plusieurs facteurs: la
structure chimique, le pH du milieu, la formatiogsdigands, la présence de bactéries et aussi

de la photodégradation.

Grace a des tests des germinatidaos. et al. (2009) ont étudié les effets de six
antibiotiques (chlorotétracycline, tétracyclinelogine, sulfaméthoxazole, sulfamethazine et
triméthoprime) sur la croissance des plantes etiVidé bactérienne et enzymatique dans le
sol. Les deux sulfonamides (sulfaméthoxazole efasdthazine) et le triméthoprime sont
avéreés les plus toxiques a la croissance des pldfdeoine et le riz étant les plus sensibles

aux antibiotiques que le concombre. Tous les atthies examinés ont empéché l'activité de

These de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010 35



phosphatase du sol. Le sulfaméthoxazole, sulfarnigieet triméthoprime ont exercé des
effets temporels sur la respiration du sol, tagdis la tétracycline, la chlorotétracycline et la
tylosine ont exercé peu d'effet. Ces différenceredns effets toxiques des antibiotiques sont
dues a leur comportement différent dans le solqted la sorption, la dégradation et la
complexation avec les métaux comme dans le castdeycline. Cette complexation a été
identifiée par une étude de Verma et al. (2008)oiit trouvé que I'addition d’EDTA conduit
au relargage d'une partie de la tétracycline, égpgumet de supposer qu’elle est liée a des
ions métalliques. L'influence des rayons UV sudéani-vie a aussi été mise en évidence dans
cette étude. Binh et al. (2007) ont montré aussilesfert de genes résistantes dans le sol par
'amoxicilline. En effet, pour comprendre le comfgmnent des médicaments dans le sol, il
faut prendre en considération I'ensemble des phénemd’effets de matrice des composés
organiques et de la lumiere sur la dégradatiomuedicaments, mais les effets de la lumiéere

sont fortement atténués dans les eaux profondess@ones peu ensoleillées.

[-5. LE CONSTAT DE LA CONTAMINATION ENVIRONNEMENTAL E

La premiere mise en évidence de médicaments daresale« remonte a 1976 (Hignite
et Azarnoff, 1976) avec des concentrations de 28g78* d’acide salicylique et 7.09g L™
d’acide clofibrique dans les eaux de la stationpdrétion de «Big Blue River» a Kansas City
dans le Missouri, ce qui représentait respectiver8eég? kg et 2.13 kg de ces médicaments

déversés chaque jour dans lariviere.

I-5-1. CONTAMINATION DE L’ATMOSPHERE

Les rejets de médicaments dans l'atmosphére camtenm nombre limité de
molécules, et essentiellement des anesthésiquaslyvale type fluothane qui sont utilisés en
milieu hospitalier mais aussi des médicamentguell’eucalyptol, qui sont éliminés par voie
pulmonaire. Les hydrofluoroalcanes sont connus p&okyder dans I'atmosphére pour
donner I'acide trifluoroacétique qui est un prodoitement persistant, toxique et susceptible
d’intervenir dans les mécanismes de l'effet deeseméme si cette source repesent une
contribution relativement faible (Jordan et FrahR99). Dans le cas des antibiotiques, les
tensions de vapeur et les constantes de Henryfabids, ce qui indique gu’ils sont tres peu

volatiles et peu propices a se diffuser vers Baprartir des milieux terrestres et aquatiques. La
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constante de Henry des sulfonamides varie dex118*? & 1.8x 10°Pa L mol* et de 2.5x
10%%a 1.2x 10*?Pa L mol* pour lesB-lactames (Thiele-Bruhn, 2003).

I-5-2. CONTAMINATION DES SOLS

Les sols peuvent étre contaminés par les alimguats,les déjections des animaux
traités par des médicaments vétérinaires directerdans les prairies mais aussi par
'épandage sur les champs des boues des stati@psrdtion ou des fumiers produits dans les
étables. Comme les urines et les feces des anismixdéposées directement sur les terres,
des fortes concentrations locales peuvent y étemrgbes. Selon la nature hydrophile ou
hydrophobe des substances éliminées, les pluiegepe@n entrainer et en disperser une
partie vers les eaux souterraines ou les eauxutémss. Enfin, les résidus de médicaments
peuvent agir sur les microflore ou le microbioteedt ainsi possible d’affecter directement les

micro-organismes de ces sols en particulier aveodsidus d’antibiotiques.

Dans le cas des molécules lipophiles, elles peldteatsoumises a des phénomenes de
bioconcentration. Les animaux qui se nourrisserfucier comme les oiseaux, les vers et les
mouches peuvent subir une exposition immédiatesabstances médicamenteuses ou a leurs
métabolites et subir a priori des effets indésealbbu encore accumuler les produits qui
peuvent ensuite se concentrer dans la chaine dhimeenlLa mobilité dans les sols est
influencée par une combinaison de plusieurs fastéocluant la structure chimique, la
solubilité dans I'eau, le pH des sols, leur cagadiéchange de cations, la nature calcaire ou
sableuse des sols et la température. Pour la kldfagidazine (SCP), le transport sur des
sols calcaire peut atteindre une concentratiom@jiasqu’a 590pg L™ dans les eaux de
drainage alors que, dans les sols sableux, la tmgrae se produit pas (Boxall et al., 2002).
Le coefficient de sorption (§ de la SCP est faible et varie entre 0.9 & 1.8/t dans le sol,

ce qui indique sa grande mobilité (Blackwell ef 2005) .

La photodégradation ne semble pas jouer un rédeitn@ortant dans les sols puisque
linfluence de la lumiere est réduite quand leskaotiques sont protégés dans les purins et
lisiers. La dégradation dans les sols est plusappart avec I'activité microbienne et surtout
avec les activités enzymatiques qui transformerg cemposés par hydroxylation et
décarboxylation oxydative (Al-Ahmad et al., 1999).
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[-5-3. CONTAMINATION DES MILIEUX AQUATIQUES ET DES RESOURCES EN
EAU DOUCE

Le rejet en continu de médicaments et de leursbubtes dans le milieu aquatique
conduit a leur accumulation due a leur persistéReaet et al., 2006). Leur présence dans les
milieux aquatiqgue dépend de leurs propriétés pbysitmiques et en particulier de leur
hydrosolubilité, de la stabilité des molécules, |lder demi-vie, qui est, par exemple, de

plusieurs jours pour le sulfaméthoxazole (Andreezal., 2003).

En ce qui concerne les antibiotiques, plusieurseeatx ont été détectés dans les
effluents industriels, certains de ces antibiotgyéeant faiblement dégradés par les STEP,
comme par exemple le sulfaméthoxazole (Carbaléd. e2004). Pour le sulfaméthoxazole, le
taux d’élimination dépend du procédé de traitem#rétait de 5 a 21% dans une station a
boues activées conventionnelle et montait & 80 9%s dm bioréacteur a membrane MBR
(Gobel et al., 2007). Watkinson et al. (2007) ovaléé la dégradation de 28 antibiotiques
dans des STEP conventionnelles au charbon actiwg gue des stations utilisant la
microfiltration et 'osmose inverse. Si globalemdésd teneurs en antibiotiques sont réduites
de 92%, ils trouvent systématiquement dans les ipres la ciprofloxacine, le
sulfaméthoxazole, la lyncomycine et le triméthomiandes teneurs de 0.05 a AL, alors
que dans les secondes, les teneurs varient efttee00.001 ng L, ce qui n'empéche pas

gu'ils soient retrouvés.

Dans les eaux de surface, plusieurs antibiotiquesét® aussi détectés comme les
sulfonamides (Hirsh et al., 1999; Boxall et al.02) Kolpin et al. (2002) ont détecté des
traces d’antibiotiques dans 50% des eaux des 189dtudiés sur le territoire nord-américain.

Dans les eaux souterraines, marines, mais auss & eaux destinées a la
consommation humaine, plusieurs antibiotiques dteaumédicaments ont été détectés.
Récemment, en France, une étude a montré dansuergle boisson la présence des plusieurs
antibiotiques de quelques & plusieurs fig(Rabiet at al., 2006; Togola et Budzinski, 2008),

ce que devient un probleme tres préocupant.
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[-6. LES RISQUES POUR L'ENVIRONNEMENT

Il faut théoriquement prendre en considérationdamble des systemes écologiques,
ce qui rend I'évaluation tres difficile. Généralarhéévaluation porte sur un des maillons de
ces systemes et ne concerne qu’'une substance, ismiéen sachant que les effets peuvent
étre additifs, antagonistes ou synergiques lordgsiesubstances sont associées en mélange.
Les risques peuvent s’évaluer selon les classeapbétiques. Dans ce travail, on va évaluer

juste les effets des antibiotiques.

I-6-1. IMPACT SUR LES ECOSYSTEMES AQUATIQUES ET TERRESTRES

La tres large utilisation des antibiotiques en necégte humaine et vétérinaire est a
I'origine de leur introduction dans I'environnemePRiusieurs antibiotiques sont excrétés de
I'organisme sous forme inchangée et peuvent dosterectifs et présenter des risques pour
'environnement. Ces antibiotiques peuvent aussioseentrer dans la chaine alimentaire. La
plupart des antibiotiques ont un Facteur de Bio¢gatration (FBC) autour de «3» comme
dans le cas de I'amoxicilline, d’autres ont uneatdtg de bio-concentration plus élevée

comme le gliclazide (8.55) (Jones et al., 2002).

D’aprés Levi (2006), I'évaluation des risques dmotter sur leurs effets toxiques ou
allergisants lorsqu’ils se trouvent a I'état decém au sein de mélanges complexes de
polluants dans les eaux d’égouts et les eaux sSojgdids et sur la vérification gu'ils ne
peuvent franchir les étapes de potabilisation. s,des antibiotiques peuvent induire des
effets liés a leurs cibles spécifiques, c’est-&-dinfluencer les biomasses bactériennes de
'environnement que ce soit dans les sols, les saperficielles, les stations d’assainissement
ou les réseaux de distribution d’eau potable. Desmscas, des perturbations peuvent se
produire au sein des cycles épurateurs naturelestlysfonctionnements peuvent apparaitre

au sein des systemes d’assainissement (Levi, 2006).
Un autre probléme qui doit faire I'objet d’une avation est la relation avec la présence de

bactéries antibiorésistantes. L'antibiorésistariegpdique par I'existence, chez les bactéries,
de genes leur permettant d’échapper a I'actioradébiotiques. Parmi les sources de transfert
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a 'homme de ces bactéries résistantes, I'eau ni@'sin des vecteurs. Dans des eaux uséees
d’élevage, Koenraad et al.,, (1994) ont observé rissgnce de 30% dE€ampylobacter
résistants. De méme, dans la Moselle, 0.6 a 6%Saésonellaisolées sont résistantes a
divers antibiotiques (Schwartzbrod et al., 1983)Jv&atnam et Kunberger, (2004) ont aussi
observé une augmentation de la fréquence de ext@sistantes aux médicaments dans des
eaux adjacentes a des fermes dont les sols ortolgjiet d’épandages de boues de stations
d’épuration. Le phénoméne concerne aussi les eaumeat (Junco et al.,, 2001), les eaux
souterraines (MacKeon et al., 1995), les eaux pegalheclerc et al., 1978) et méme les eaux

embouteillées (Massa et al., 1995).

Des échanges de genes de résistance peuvent dd@re@rentre les bactéries de
'environnement des fermes piscicoles et les beséte I'environnement terrestre, y compris
des bactéries pathogénes pour les animaux et paunrhe (Rhodes et al., 2000a,b; Sgrum,
2006). Par exemple, il y a des évidences moléadait épidémiologiques qui indiquent que
des agents pathogénes pour le poisson comnfelesnonagpeuvent transmettre et partager
des déterminants de résistance aux antibiotiques aesEscherichia coliisolés chez
’homme (Rhodes et al 2000a,b; Sgrum, 2000; L’Abéerd et Sgrum, 2001, Sgrum et
L’Abée-Lund, 2002; Sgrum., 2006). Les exemples ée ttansferts de résistance entre les
agents pathogénes pour les poissons et ceux derfieosont dailleurs assez nombreux
(Cabello, 2006).

Les tests de toxicité aigué de quelques antihieBgont montré une plus grande
sensibilité sur des microalgues que sur des créstéieerreira et al.,, 2007). Les tests de
toxicité aigué permettent aussi de montrer de gardlfférences selon l'antibiotique sur
certaines cibles: I'ofloxacine par exemple estipalierement toxique pour les bactéries, la
sulfonamide l'est pour les invertébrés, la chlamaigycline I'est plus pour les algues
(Hernando et al., 2006).

Les antibiotiques possedent des effets immunossppurs (Rijkers et al., 1980) et
hépatotoxiques chez le poisson (Bruno, 1989). Hfetsesynergiques ont été observés sur des
microorganismes de boues activées de STEP (Chsateet al., 2006). Il ne faut pas aussi
négliger I'effet génotoxique de certains antibiogg (Hartmann et al., 1998).
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La présence d’antibiotiques peut également affdatgualité des sols. lls agiraient de
deux maniéres:
- En perturbant la communauté bactérienne par btirgités antibiotiques;
- En créant des résistances parmi les bactériegsoenementales ou en apportant des
bactéries résistantes transmises par les fumiguarets, c’est-a-dire crées dans le

tube digestif des animaux traités (Kemper, 2008).

I-6-2. LES RISQUES POUR L'HOMME

[-6-2-1. Nocivité directe

Ce sont les personnes qui travaillent dans lesagks/qui courent les plus gros risques
d’antibiorésistance (Piddock, 1996; Van den Bogagrdl., 1997). Les fréquences de ces
antibiorésistances ont été constatées plus élem®ei fes éleveurs que parmi les populations
vivant en zone urbaine. Dans une étude de Levl €3/ 6), une semaine supplémentaire par
la tétracycline destinée a des poulets avait guffir faire apparaitre la résistance de tous les
Escherichia colisolés des féces mais ils ont aussi observé quedsk fermiers présentaient
des souches H. coli résistantes a la tétracycline 5 a 6 mois apregdtuction de cette

pratique.

Un autre risque pour 'homme est l'ingestion deidés d’antibiotiques par les
poissons et les coquillages commercialisés avasdeae d’altérer la flore intestinale normale,
ce qui augmenterait la sensibilité aux infectiorgtériennes et le risque de sélection de
bactéries antibiorésistantes (Grave et al., 19961949; Alderman et Hastings, 1998;
McDermot et al., 2002; Greenless, 2003; Cabell042Galyers et al., 2004). Cette ingestion,
qui concerne aussi les viandes, peut égalementayétes problemes d’allergie et de toxicité
qui sont difficiles a diagnostiquer en l'absencenfdrmation préventive. Les mémes
problémes d’allergie et de toxicité peuvent aupgiasaitre chez les ouvriers qui manipulent
ces poissons dans les fermes piscicoles ou celiaigfiies et qui sont donc au contact
cutané, intestinal et pulmonaire (Alderman et Hhst, 1998;Cabello, 2004 et 2006).
L’ingestion d’antibiotiques par I'eau du robinett é&galement possible puisqu’'une étude
italienne a montré que des antibiotiques préseftetgs taux de 0.6 & 1.7 ng (Zuccato et
al., 2000).
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[-6-2-2. Nocivité indirecte

Un des problemes posés est celui de la sécunitemtaire car il peut se produire une
colonisation du tube digestif humain par des b#&gérésistantes a certains antibiotiques
(Moubarek et al., 2003). Mais le risque le plus amant, voir le danger principal de
I'utilisation des antibiotiques dans I'alimentatia@les animaux provient de la sélection de
bactéries résistantes susceptibles de se transngettthomme par I'alimentation ou du
transfert de génes de résistance a 'homme (Mokbetreal., 2003). Au Danemark, deux
patients sont morts d’'une infectiorsalmonella typhimuriur®T104 (Moubarek et al., 2003),
cette souche bactérienne provenant d’'une viandgalde contaminée. Des observations
similaires ont été faites pour |€&ampylobactersméme aux Etats-Unis, une augmentation
des infections acquisesGaampylobacterésistants aux antibiotiques s’est également wbser

(Smith et al., 1999).

La mise en évidence du fait que les bactériestarges aux antibiotiques et que les
déterminants de cette résistance passent de lkkemément aquatique a I'environnement
terrestre a déja eu pour résultante une restrictrastique de l'usage des antibiotiques en
aguaculture dans de nombreux pays. Ces restricioonisinclus une augmentation des
contrbles de prescriptions d’antibiotiques et uresque totale disparition de leur usage a titre
prophylactique (Markestad et al., 1997; Lillehaugak, 2003; Cabello, 2004; Goldburg et
Naylor, 2005; Sgrum 2006). Des nombreux antibi@gjlefficaces dans les affections
humaines, ont été totalement restreintes en agquaeutiu fait qu’'elles ont la capacité

d’engendrer des résistances croisées (Hansen £992; Samuelsen et al., 1992 et 1994).

Il est souhaitable que des contrdles de la qual@é aliments permettent une
diminution des expositions humaines a ces antidpies. En raison des effets mentionnés ci-
dessus, il est clair que les substances médicaosmgeessentiellement les antibiotiques, ne
devrait pas envahir notre environnement. Par caresdéq il est nécessaire de traiter les
effluents et les eaux résiduaires chargées de am@éits jusqu’a leur quasi-totale

élimination.
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I-7. LA GESTION DES RISQUES (LEGISLATION)

Aux Etats-Unis, une procédure d’évaluation du resgenvironnementale a été
développé par la Food and Drug Administration (Fpa&ur les nouveaux médicaments mis
sur le marché. Depuis 1995, le "Center for Drugliiatton and Research" (CDER) a élaboré
une nouvelle directive qui prévoitkméme les anciennes spécialités pharmaceutiques
devraient étre soumises a cette reglementationderteur renouvellement afin de minimiser

limpact éventuel des médicaments sur I'environmame

Dans L'Union Européenne et en France, différentsgoditions sont actuellement en
vigueur tant au titre du droit national que du tommmunautaire, introduisant le cas échéant
des obligations issues de la ratification d’instemts internationaux.
Les dispositions concernent I'encadrement:
- Des conditions d’'autorisation de mise sur le mafétddM) (Directive 2001/82/CE
et Directive 2001/83/CE);

- Des conditions d’utilisation en vue de préserver danté publique et
I'environnement (Directive 96/29/Euratom);

- Des activités de production (Reglement (CE) n° 12006);

- De I'élimination des déchets et de la gestion didsemts (Directive 2000/60/CE).

Les approches de réglementation sont assez seewlabinme indiqué dans le
Tableau 1-6. Il subsiste une imperfection commun aeux législations concernant
I'évaluation du risque écologique qui ne prend gasompte I'impact des médicaments ayant

le méme type de récepteurs.
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Tableau [-6. Comparaison des reglementations en Europe et aais-Hnis de

I'évaluation du risque environnemental des médigaméHoueto, 2008).

UNION EUROPEENNE ETATS-UNIS
Evaluation Conclusion Evaluation Conclusion
du risque du risque

PECsw<0.0lug L™ | Pas de risque majeur polr EIC<1pgL™ Pas de risque majeur pour
I'environnement aquatique I'environnement

PECsw>0.01ug L™ | Tests de toxicité aigué sur EIC>1pgL™ Tests de dégradation gt
espéces aquatiques (poissons, de dilution
bactéries, crustacés algues);
PNEC

(LCso, EGso, NOEC)
PECsw/PNECy <1 | Pas de risque majeur pour EEC < NOEC Pas de risque majeur pour

'environnement aquatique | (espéces aquatiquesl’environnement

et terrestres, BEfg) | aquatique

ECso = ConcentratiorEfficace pour 50% des individus de I'espéce testée

EIC = Expected ntroductionConcentration

EEC = EffectiveEnvironmentalConcentration= EIC - perte de médicament par dégradation etidli
LCso = Concentratiorl étale pour 50% des individus de I'espéce testée

NOEC = No Observedeffect Concentration

PEC = PredictedEnvironmentalConcentration PECsy=PECSoil Pore Water

PNEC = PredictedNo Effect Concentration

I-8. PROPRIETES PHYSICO-CHIMIQUES DES ANTIBIOTIQUES
ETUDIES

La présence de résidus de substances médicamentiarse les eaux est liee a des
rejets émis tout a long de leur cycle de vie depaiifabrication des principes actifs, leur
utilisation en milieu hospitalier, leurs utilisati® vétérinaires, y compris la pisciculture. Le
devenir et le comportement des médicaments dangnliésux aquatiques et terrestres
demeurent peu connus mais peuvent étre estimégiadgmleurs caractéristiques physico-
chimiques. La solubilité dans I'eau, la constangedissociation acide-base (pKa), le point
d’ébullition, les coefficients de partage octanali€K,,), etc. Les principales caractéristiques

physico-chimiques de chaque antibiotique sont ptéss au Tableau I-7.
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Tableau I-7. Propriétés physico-chimiques des antibiotiquediétu

Nom Sulfaméthoxazole Sulfachloropyridazine Anxicilline
Classe thérapeutique  Antibiotique Antibiotique Antibiotique
Famille Sulfonamide Sulfonamide B-Lactame
Formule brute CigH11N305S 1HCIN,O,S GH19N:OsS
Masse molaire (g mof) 253.3 287 365.4
Solubilité dans 0.5% 82 <R
l'eau (g LY

pK 4 1.8; 5.5 1.76; 591 2.4;7.4,9%
MP (°C) 197 nd 194
logK o 0.89% 082 087
Amax (NM) 270 269 233

° o N—Q /N\ Cl il
O~ T e
/@/S\H / /(>/\5/\NH ‘ = NH, N\icﬂ3

Structure X Ha

(a) : Klavarioti et al., 2009 (e) : Blakwell et al., 2004
(b) : Kay et al., 2004
(c) : Wang et al., 2009
(d) : Linetal., 1997

(f) : Florence et Attwood, 2006
(9) : Loftsson et Hreinsdéttir, 2006
(h) : Jones et al., 2002
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I-9. PROCEDES DE TRAITEMENT DES EAUX CONTAMINEES PA R
DES POLLUANTS MEDICAMENTEUX

1-9-1. LES PROCEDES CLASSIQUES

I-9-1-1. Procédés biologiques

Les procédés d’épuration par voie biologique sammhmunément utilisés pour le
traitement des produits pharmaceutiques (Ingeriet., 2001, Drillia et al., 2005; Gauthier
et al., 2010). Ces procédés ne sont pas toujoynticables sur les effluents industriels en
raison des fortes concentrations de polluants, aetoxicité ou de la trés faible
biodégradabilité. Dans le cas des produits pharat@ges non favorables au traitement
biologique, il est nécessaire d'utiliser des systemeactifs beaucoup plus efficaces que ceux
adoptés dans les procédés de purification convamtle. De plus, ces procédés biologiques

génerent des quantités importantes de boues hiplegjia traiter.

La biodégradation est favorable pour les eaux uséesentant un rapport DCO/DBO
< 2, par contre elle est trés limitée lorsque qaoat dépasse 5 (Loehr, 1977). Le rapport
DCO/DBG;, appelé degré de dégradation biochimique, serhelsure pour la dégradabilité
biochimique des polluants dans les eaux usées.ubnatil¢ de composés non dégradables

biochimiquement est trés élevée quand ce rappudtuers zéro (Bliefert et Perraud, 2001).

I-9-1-2. Procédés physiques et physico-chimiques

Les procédeés physico-chimiques regroupent les tdobies membranaires (Gobel et
al., 2007; Saravia et Frimmel, 2008), les techrsqiiadsorption (Bui et Choi, 2009; Brashi et
al., 2010), et en particulier I'adsorption sur tioer actif (Snyder et al., 2007), 'osmose
inverse (Watkinson et al., 2007) et les procédésadgulation (Xing et Sun, 2009) et de
floculation (Suarez et al., 2009). Le principe @s techniques est de séparer et concentrer les
polluants, pour les éliminer ensuite par lincitiéa ou par la mise en décharge. Ces
techniques nécessitent de ce fait un traitemeatieitr.
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[-9-1-3. L'incinération

L'incinération est un procédé tres efficace maigégé un colt de traitement trés
elevé. Cette technique est tres pratique dansdedeapetits volumes présentant une forte
concentration. Cependant, elle est soumise a gheméntation de plus en plus stricte a cause
de la possibilité de production de dioxines proverties fumées d’incinération. Bisson et al.
(1995) ont étudié expérimentalement, en four tubaylda co-incinération de 23 médicaments
avec des déchets de soin a 850 °C. Dans ces ang]iti3 de ces médicaments ne sont pas

completement détruits mais le pourcentage de piodésiduels ne dépasse jamais 1.19%.
1-9-2. COMPARAISON DES PROCEDES

Apres un bref apercu des principes de fonctionnéreere type d’application des
procédés de dépollution, le Tableau I-8 présentes |principaux avantages et inconvénients

pour le traitement des polluants organiques.

Tableau I-8. Comparaison des différents procédés classiqudsmtaiution.

Procédé Biologique Physico-chimique Incinération
Avantages Approprié pour les polluants - Utilisation simple et rapide - Efficacité de traitement
insolubles - Réduction significative de| exceptionnelle
la DCO - Approprié pour les petits
volumes de

concentration élevée.

Inconvénients - Grandes quantités de boups Formation de boues pré et - Codt de traitement trés
biologiques générées post traitements élevé.
- Besoins énergétiques nécessaires. - Production de dioxines.
importants - Ajouts de produits - Délai d'attente longue
- Non élimination des chimiques nécessaire. - Transport jusqu'a l'usine
composés toxiques ou noh - Produits d’oxydation d'incinération
dégradés. inconnus.

- Nécessite des grands
réservoirs d’aération.
- Besoins de terrain

important
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1-9-3. LES PROCEDES D’OXYDATION AVANCEE (POA)

C’est dans l'intention de développer des techniqdestraitement rapides, moins
onéreuses et plus adaptées aux composes organméfuastaires et/ou toxiques que les
procédés d’oxydation avancée (POA) ont vu le jduies POA sont des techniques de
traitement faisant appel a des intermédiaires adaies trés réactifs, particulierement les
radicaux hydroxyles'QH) a température ambiante. Le développement des par le
traitement des eaux contaminées par les matierganigues est une tentative de tirer
avantage de la non sélectivité et de la rapidigéréactions de$OH. Les radicaux libres HO
et leur base conjuguée,’Osont également utilisés dans les procédés dedhigma, mais ces
radicaux possedent un pouvoir oxydant bien plusdaique les radicaux hydroxyles (Bielski
et al.,1985).

Les radicaux hydroxyles ont été choisis parmi kemble des oxydants les plus
puissants susceptibles d'étre appliqués a la déjpmil des eaux (Tableau 1-9), car ils
répondent a un ensemble de criteres d’exigence:

- Ne pas induire de pollution secondaire;

- Ne pas étre toxique;

- Ne pas étre corrosif pour les équipements;

- Etre le plus rentable possible;

- Etre relativement simple & manipuler.

On comprend aisément pourquoi des oxydants pussanime XeF, Ofet HRnG;,
ne sont pas exploitables pour la dépollution a ealgésleur extréme réactivité, leurs nocivités
sous formes réduites et leur propension a formertidlealométhanes cancérigenes avec les
matériaux organiques (Rook., 1974). Ainsi seulbeglants sans halogene ni métal et baseés

sur I'oxygene: (OH, O,, Oz et HO,), sont attractifs pour le traitement de I'eau.
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Tableau 1-9. Potentiels standard de réduction de quelques oxydaiisés en milieu
aqueux (Lide, 2003).

Oxydant Potentiel d’oxydation (V/ESH)
‘OH 2.80*

(o} 2.07

H,O, 1.77

HO, 1.70

MnO, 1.67

clo, 1.50

0, 1.23

* En milieu acide et pour la réactiolQH + H + € - H,0

Ce tableau résume les potentiels de réduction ®gdaats couramment utilisés en
milieux aqueux. Ces valeurs montrent que le radigdroxyle est I'espece chimique ayant le
pouvoir oxydant le plus élevé des oxydants chimsquélisés en milieu aqueux. Il est

d’ailleurs I'espece chimique la plus oxydante, apefluor €° = 3.05 V/ESH a 25 °C).

On peut distinguer cing types de POA : (1) POA bas# la photolyse du 9 (i.e.,
UV/H,0,), (2) POA basés sur I'ozonation (i.e.3, @s/UV, O3/H,0,, Oi/H,0,/UV), (3) POA
basés sur la réaction de Fenton (i.e2"/Fe0,, F&'IH,0./UV, FeIH,0,/UV), (4) POA
basés sur I'utilisation de semi-conducteurs (L#&,/UV), et (5) POA basés sur électrochimie
(oxydation anodique et électro-Fenton).

sonolysis

Figure I-2. Principaux procédés de production des radicauxdxytes (Sarria
Mufioz, 2003).
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L’efficacité de ces procédés dépend de nombreuxnpatres tels que la concentration
en oxydant, l'intensité de la lumiére UV, le pH e solution, la température, etc. La
composition du milieu doit également étre prise campte, l'efficacité de I'oxydation
pouvant étre réduite en raison de la consommatesi@H par des composés organiques
et/ou inorganiques (par exemple, les constantesitdese de réaction des carbonates et
bicarbonates avec le radical hydroxyle sont de<1® mol™ L s* et 4.2<10° mol™* L s?,
respectivement) (Staehelin et Hoigné, 1982). Cesstentes étant assez élevées, les
carbonates et bicarbonates peuvent compromettficd@té d'un POA donné par la

consommation des radical@H.

Méme si la plupart des réactions et variables gmard les POA sont similaires, il est
néanmoins important de saisir les différences foretdales entre ces procédeés, car ils
affectent I'efficacité des traitements et les caitenomiques. C’est pour cette raison qu’une
partie de ce chapitre est consacré aux procédésydiiion avancée photochimiques
homogenes et hétérogenes et électrochimiques anea@ttention plus particuliére pour les
procédés Fenton et électro-Fenton. Les paragraqiinesnt n'ont pas pour but de détailler les
principes des procédés mais simplement d’en expeseararactéristiques principales afin de
mettre en valeur I'apport du procédé électro-FeainnPOA.

[-9-3-1. Réactivité des radicaux hydroxyles

Le radical hydroxyle est I'un des oxydants les ghuss parmi les radicaux oxygénés
(E° = 2.8 V/IESH en milieu acide et a 25 °C) (Tablé&). En milieu alcalin fort, il existe
sous sa forme conjuguée, le radical anioh(@Ka = 11.9, voir Réaction I-1 (Buxton et al.,
1988)), réagissant plus lentement par attaque opikie. En milieu acide, les radicaux
hydroxyles réagissent par attaque électrophile. &worption maximale est a 225 nm et son
coefficient d’extinction molaire est de 540 L nfatm™ & 188 nm (Buxton et al., 1988). Ce
sont des entités qui se diffusent faiblement, leffa@ent de diffusion étant de I'ordre de
2x10° cnf s* (Buxton et al., 1988).

‘'OH+ OH & O™ + H,0 (1-1)

Les radicauxOH sont susceptibles de réagir sur les composésmionges, organométalliques

et minéraux par trois types de réactions déecriteessous (Bossmann et al., 1998).

These de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010 50



[-9-3-2. Mécanismes réactionnels et mode d’actiored radicaux hydroxyles

Les POA sont principalement basés sur la chimigraldisaux OH qui constituent les
plus importants réactifs intermédiaires responsdbléoxydation des composés organiques.

lls réagissent suivant trois possibles mécanisriaesian:

+ Arrachement d'atome d’hydrogene (déshydrogénation)

Les radicaux hydroxyles peuvent oxyder les compasganiques par abstraction
d’atomes d’hydrogene sur des chaines hydrocarbosagesées, sur lesquelles des sites
radicalaires sont crées et ou I'oxygéne pourraienattaquer. Ce processus mene a la rupture
homolytique d’une liaison C-H:

RH + ‘OH — R+ H,0 (I-2)

Le radical R ainsi forméréagit ensuite avec I'oxygene moléculaire pour @orle radical
peroxyde ROQ initiant une séquence de réaction de dégradatkgdante conduisant a la

minéralisation du composé RH (Buxton et al., 1988):

R + 0, — ROO (1-3)
ROO +n ("'OH/O;) »— — x CO +y H,O (I-4)

+ Addition électrophile sur des liaisons non saturée@ydroxylation)
Les radicaux hydroxyles attaquent les régions dee falensité électronique et
s’additionnent donc sur les liaisons insaturéescd@sposés aromatiques, des alcenes et des

alcynes:

ArX + “OH — HOArX (I-5)
HOArX + n (Oy/"OH) — HX + X CQ, + y H,0 (I-6)

L'utilisation des régles d’orientation de la suhgton électrophile aromatique (Tableau I-10)
nous permet de prédire le site et/ou sites d’hygedion possibles pour les composés

aromatiques.
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Tableau I-10. Orientation de la réaction d’hydroxylation par Rsbstituants lors de la

substitution électrophile sur les aromatiques (vl et Schore, 1995).

Orienteurs en ortho et para Orienteurs en méta
Activants modérés et forts: Désactivants forts:
-NH,, -NHR, -NR,, -NHCOR, -OH, -OR -NGCF;, -NR;*, -COOH,
-COOR, -COBOH, -CN
Activants faibles: Désactivants faibles:
Alkyles, phényles -F, -Cl, -Br, -I

+ Transfert d’électrons (oxydo-réduction)

Ce phénomene d’oxydation conduit a l'ionisationl@lenolécule. Ce mécanisme n’a
d’intérét que lorsque l'abstraction d’hydrogend addition électrophile sont inhibées par de
multiples substitutions d’halogéne ou un encombrans&rique. Ces réactions générent des
radicaux organiques, qui par addition de dioxygadmeneront des radicaux peroxyles, initiant
en retour des réactions en chaine de dégradatymatixe pour conduire a la minéralisation

du composé de départ:

RX + ‘OH — RX" + OH (1-7)
RX"+ n (OJ/'OH) » - - HX+Xx CQ +y H,0O (1-8)

I-9-3-3. Constantes cinétiques de réaction entf®©H et composés organiques

Sur le plan cinétique, la vitesse de réaction dliced hydroxyle sur les substrats
organiques (S) obéit a une loi cinétique d’'ordre2ire 1 par rapport a la concentration en

composé organique et ordre 1 par rapport a la cdrat®n en OH:
S+°OH 0%~ R + (OH / H,0) (1-9)

Aussi peut-on écrire la vitesse de disparition dsubstrat organique S de la maniere suivante
(k.on étant la constante de vitesse de la réaction 8nteOH):

dis] .
dt

La réaction qui génere le radical hydroxyle, eSape limitante dans I'oxydation de la plupart

kon [[OH] [S] (I-10)

des composés organigues puisque cette réactiomelesivement lente par rapport a la
consommation des radicaux hydroxyles par les coégposyaniques et par les intermédiaires
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et sous-produits d’oxydation formés, des processtr€@mement rapides avec des constantes
de vitesse de I'ordre de 18 1d° mol* L s™.

Les radicaux hydroxyles étant lentement générésamgtlement consommés, il en
résulte que la concentration en radicaux hydroxgsts maintenue dans la solution a une
valeur quasi-stationnaire. On peut donc écrire:

d["OH
[OH] _,
dt

La concentration en radicaux hydroxyles étant @orist la vitesse d’oxydation du composé

(I-11)

organique peut étre décrite par une loi cinétigppagente d'ordre 1 par rapport a la
concentration en composé organique:
_ds]
dt
avec:kapp = kon [[OH]

= K,polS] (12)

Il s’ensuit donc que la cinétiqgue de dégradatiorsdiistrat organique par I68H peut étre
décrite par I'équation ci-dessous:
s
Ln [ =-k,t I-13
([S]oj app ( )

Le suivi de la disparition du substrat S en foncttidu temps permet donc d’estimer

expérimentalement la constante cinétique appackngseudo-premier ordre.

La constante de vitesse d’'ordre 2 (constante absidula réaction d'oxydation du S
par ‘OH) peut étre déterminée par la méthode de cingétibpi compétition, en mettant en
compétition le substrat de constaitex déterminer avec un composé de référence dont la
constante cinétique est connue (Oturan et al., )1998ns le cas ou I'on admet que la
dégradation des deux composés S et S’ ne résukedegulattaque par les radicaux
hydroxyles, les variations des concentrations aurscalu temps sont données par les
équations (I-10) et (I-14).

-%: K.on s)[‘OH] [ (1-10)
% =K'.on (s)[ OH] [S] (-14)

L’intégration et le rapport des équations (I-10§l€t4) conduit a I'équation (I-15):
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In[[si: %XIn s], (1-15)

. . S'
La constanté'.on (s) €tant connue, la pente du graph%%ﬁ en fonction de | S'%O permet
t

t
de determinek.on sy C'est la méthode qui a été utilisé dans ce thgyair déterminer les
constantes cinétiques des composés organiquese®tpdr les radicaux hydroxyles. Le
Tableau I-11 présente les valeurs de constanteikedse de réactions d&8H avec quelques

composés organiques.

Tableau. I-11. Quelques valeurs de constantes de vitesse deoréae”"OH avec des
composés organiques (Haag et David Yao 1992 ré\igsrl6 et Erzsébet, 2008; Oturan
et al., 2008b; Murati el al., 2009; Trabelsi ef 2009).

Composé k (mol™ L s™) Référence
2,4,6-Trinitrotoluene (TNT) 2.0810° Murati et al.,2009
Benzene 7.810° Wojnarovits et Takacs, 2008
Toluene 5.%10° Wojnarovits et Takacs, 2008
Phenol 6.6¢10° Wojnarovits et Takacs, 2008
2-Methylphenol 1.x10% Wojnarovits et Takacs, 2008
4-Methylphenol 1.x10"% Wojnarovits et Takacs, 2008
4-Nitrophenol 3.&10 Wojnarovits et Takacs, 2008
N-Phenylhydroxylamine 1.5x 10" Wojnarovits et Takacs, 2008
Aniline 15x10° Wojnarovits et Takacs, 2008
Anhydride Phtalique 9x110° Trabelsi et al., 2009
Azobenzene 2810 Wojnarovits et Takacs, 2008
Atrazine 2.410° Haag et David Yao, 1992
Acide oxalique 0.1%10 Outran et al., 2008b
Acide formique 8.X10’ Outran et al., 2008b
Acide acétique 2.810 Outran et al., 2008b
Acide glyoxylique 2.%10 Outran et al., 2008b

A partir de ce tableau, on peut noter que le radigdroxyle réagit plus rapidement
sur les composés insaturés (éthyléniques et argnesli que sur les composés aliphatiques
tels que les acides organiques qui sont des sadsHts d’oxydation. Le mécanisme
d’addition des radicaux hydroxyles sur les compasésnatiques aboutit a la formation de

radicaux cyclohexadiényles. Les positions orthpagt d’un substituant électro-donneur sont
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attaquées de préférence. Il faut noter aussi queadieal peut réagir avec les composés
inorganiques présents dans les eaux ou avec lesfsaailisés dans le traitement des eaux
(Tableau I-12). En général, I'oxydation de ces cos&s inorganiques présente des valeurs de

constantes cinétiques faibles comparées aux valesrsomposes organiques.

Tableau. I-12. Quelques valeurs de constantes de vitesse deoréaet”"OH avec des

composés inorganiques (Cater et al., 1990; Habgetl Yao 1992).

Composé k (mol™ L s%)
HSO” 3.5-170°
H20; 2710
Fe 3210°
cu 3510°
cl 4810°
Clo 8:810°

En outre, I'oxydation des composés organiques sautbsuivant un processus assez
complexe impliquant plusieurs types de réactions:

(i) Réactions d'initiation avec la formation depeses radicalaire'R
RH + ‘OH — R + H,0 (1-16)

(i) Réactions de propagation ou les radicaux gt avec d’autres molécules

organiques ou avec I'oxygene dissout dans la swoiuti

R+RH— RH+R" (-17)
R+ 0, — ROC (-18)

(iif) Réactions de terminaison ou les radicauxes®mmbinent entre eux

R+ R"— R-R (1-19)
R+ ‘'OH — R-OH (1-20)
‘OH + 'OH — H,O5 (|-21)
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I-9-4. GENERATION DES RADICAUX °OH: PROCEDES D'OXYDATION
AVANCEE

[-9-4-1. Procédé d’'ozonation
[-9-4-1-1. Ozonation

L’'ozone a été découvert en 1939 par C. F. Shomi&irstructure moléculaire est un
triangle isocéle avec un angle de (£23)°, une base large de 0.224 nm et des cotés demém
longueur, 0.126 0.002 nm (Horvath et al., 1985). L'ozone est undadt treés puissant, son
potentiel redox étant de 2.07 V/ESH (a 25 °C), salque celui du chlore n'est que de 1.36
V/ESH (a 25 °C). Le couple d’oxydo-réduction engenéce est le suivant:

O,+2H" +2¢"  H,0+0, (1-22)

Par conséquent, 'ozone moléculaire est capabbeyder de nombreux composés organiques,
d’ou son utilisation dans le traitement des eaugisiMen raison de sa faible solubilité dans
l'eau et plus particulierement son caractere ekmpd doit étre généré sur site, juste avant

son utilisation. La réaction globale de sa fornratst la suivante:
30, - 20, AH¢° = 68 kcal (1-23)

Cette réaction de formation étant endothermique, rdcessite de I'énergie. L'ozone étant
instable aux températures élevées, l'énergie recessloit étre peut étre soit par

photochimique, soit électrique. En pratique il@stduit sous décharge électrique.

L’ozone est relativement instable dans I'eau eitsulie décomposition assez rapide.
Ainsi, a 20 °C, le temps de demi-vie de I'ozone ddéeau est d’environ 20-30 min (Wei,
1986), en milieu basique cette décomposition estlace (Staehelin et Hoigné, 1982;
Tomiyasu et al., 1985).es réactions intervenant dans la décompositiofodene dans I'eau
peuvent donc étre écrites comme suit, en tenanptodu pH de la solution considérée (Von
Gunten, 2003):

O3 + OH — HO, + O, k=70 mol* Ls? (1-24)
O3+ HO, — “OH + O+ O, k=2.8x10° mol* L s* (1-25)
0,+0;” - O +0, k=1.6x10°mol*Ls*  (I-26)
O3 + ‘OH — HO', + O, k=10-2 x10° mol* L s* (1-27)
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En milieu de pH< 8:
O +H" . = HO; (1-28)

avedeirect = 5)( 1010 morl L S_l et kjndirect = 33 X 102 S_l
suivi par:
HOs — ‘OH + O, k=1.4x10s* (1-29)

En milieu de pH 8:

05" J‘j:r; —~07+0, (1-30)
aveckgiec = 2.1 x10° s* etkingirect = 3.3%10° s,
et ensuite:
O~ +H,0 — OH" +0OH" k=10 st (1-31)

La phase d’initiation conduit a la formation d’espg radicalaires, en particulier le radical
hydroxyle, susceptibles ensuite d’accélérer |la ohgmsition de I'ozone par des réactions de
propagation. Ces radicaux peuvent également réagic des substrats organiques et/ou
inorganiques présents dans le milieu (Hoigné eteBail976) L'oxydation de composés
organiques par ozonation peut se faire selon lez deies suivantes (Hoigné et Bader, 1978,
1979 et 1983): (1) une oxydation directe par I'czomoléculaire dissous en solution aqueuse,
et (2) une oxydation indirecte par les radicauxrbygles, générés lors de la décomposition
de 'ozone moléculaire (Réactions I-30 et I-31)s Itéactions directes par Gont hautement
sélectives et relativement lentes (de I'ordre deniaute), alors que les réactions radicalaires
sont extrémement rapides (de l'ordre de quelquesos@condes) et non sélectives. Les sous-
produits formés seront éventuellement différentersgu’ils ont été produits par ozonation
directe ou par oxydation radicalaire. Ainsi, ensoai du pouvoir oxydant trés élevé des
radicaux hydroxyles, une oxydation plus avancée g&stéralement observée par les

mécanismes radicalaires.

L’emploi de I'ozone pour la dégradation de certamgédicaments a été étudié.
L’efficacité ce cette méthode varie d’'une molécalene autre. Pour certains antibiotiques, le
taux de minéralisation est dans l'ordre de 30% sapplusieurs heures de traitement
(Andreozzi et al., 2003). Dans le cas d’amoxiad|ipar exemple, la minéralisation est faible

méme pour une long durée de traitement (Andredzi,e2005).
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[-9-4-1-2. Peroxonation (HO,/O3)

Les radicaux hydroxyles, principaux oxydants d@deoxonation, sont formés par la
réaction entre I'ozone et le peroxyde d’hydrogeniwant la Réaction [-32 (Duguet et al.,
1989):

O3 + H0O, — "OH + HO; + O3 (1-32)
Méme si ce procédé est plus efficace que lI'ozonafichce a la formation de radicaux
hydroxyles, son efficacité est limitée par la \ssle réaction entrez@t HO,. Ce systeme
est affecté par les mémes contraintes que I'ozomaéi savoir, la faible solubilité de;Qes
réactions parasites consommant‘i@s1 et le type de polluant (Hernandez et al., 20€&2).
revanche, l'ozonation et la peroxonation présent@vantage, par rapport aux procedés
photochimiques (irradiation UV), de fonctionner danne eau de forte turbidité, car le

systeme ne dépend pas de la transmission des eyents dans I'effluent.

1-9-4-2. Procédé Fenton (F&/H,0,)

Bien que le réactif de Fenton ait été découvert &l du XIXéme siécle, son
application comme procédé d’oxydation pour détrigsecomposés organiques toxiques n'a
pas été expérimentée avant la fin des années L8&Ysteme de Fenton classique consiste en
un simple mélange de deux réactifs, le fer ferretite peroxyde d’hydrogéne. D’autres
systemes Fenton ont été développés ces derniaméssapour améliorer les performances de
ce procédeé, et réduire les colts de fonctionnemans certains cas. Il s’agit des procédés

photo-Fenton et électro-Fenton. (Brillas et alQ@20

La réaction principale, permettant la génératiomagicaux hydroxyles dans le milieu

agueux et les réactions radicalaires en chainepséséntées ci-dessous:

Fe*" + H,0, — Fe** + HO + "OH (-33)
k=51-76 mof L s* (Gallard et al., 1998; De Laat et al., 2004)

Le fer ferrique généré peut ensuite réagir aveetexyde d’hydrogene pour régénérer le fer

ferreux selon la réaction suivante:

Fe** + H,0, - Fe" + HO,' + H* (1-34)
k=3.1x10° mol* L s* (Oturan et al., 2004)
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Cette seconde réaction est cinétiquement signieatent moins rapide que la premiere, et
présente un optimum en milieu acide. L'étape limtigaest la formation initiale d'un
complexe hydroperoxyde du fer(lll), Fe(OGH)en milieu trés acide, alors qu’en milieu

acide dilué ou neutre le fer(lll) a tendance a giblyser.

En milieu treés acide, la réaction de Fenton petari’e sous la forme suivante:
Fe** + H,0, + H — Fe** + H,0O + “OH (1-35)

Dans leur étude sur la décomposition du peroxytigditbgéne par des sels de fer, Haber et
Weiss (1934) ont observé qu’en présence d'un eaedd,0O, par rapport au fer ferrique, le
peroxyde d’hydrogene se décomposait, générant teyai’oxygene moléculaire que de fer
ferrique formé. Pour expliquer cela, ils ont suggéleux réactions intermédiaires qui
contribuent a maintenir la réaction en chaine ellemiacide (souvent appelées «cycle de

Haber-Weiss»):

H,O, + ‘OH — H,O + HOz' (|-36)
H,O, + HOZ‘ — O+ ‘OH + H,O (|-37)

Dans les années suivantes, la premiére réactiomydle de Haber-Weiss (I-36) a été
confirmée dans les systémes pour lesquels un elecpsroxyde d’hydrogene est présent par
rapport au fer ferrique. En revanche, la deuxieéaztion (I-37) (souvent appelée «réaction
de Haber-Weiss») a été démontrée trop lente pquésenter une voie efficace capable de
maintenir la réaction en chaine. En effet, Koppetall. (1978) ont montré que la réaction du
peroxyde d’hydrogene avec HOou O~ était trop lente pour étre une source efficace en
radicaux hydroxyles, résultat confirmé par Czapskillan (1978) qui ont montré que la
deuxiéme réaction était un processus extrémemenetemilieux aqueuk(< 10 mol* L s?).

Les résultats de Bielski et al. (1985) et Ferradihial. (1978) confirment cela, avec des
constantes de vitesse estimées & 0.5 et 2.25 msf pour la réaction 1-36 en milieu acide
fort et la réaction I-37 en milieu légerement acale neutre, respectivement. Il était donc
nécessaire de faire intervenir une autre réactioar gxpliquer la formation d’oxygene
observée dans les expériences réalisées. En daiéduction du radical HO par le fer

ferriqgue a été proposée comme source d’oxygeneilegurtres acide (Barb et al., 1951):
Fe** + HO," - O, + Fe** + H* (1-38)
Par ailleurs, de nombreuses réactions interviendant le systeme de Fenton; une liste

limitée des réactions résumant le mécanisme dermsgsEenton est présentée dans le Tableau
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I-13. Cependant, la réactivité des radicaux hydexpur les composés organiques n'a été
reconnue que dans les années 1930 une fois somisr@earéactionnel étudié. De nos jours,
le réactif de Fenton (Eé+ H,0O,) est utilisé pour traiter des eaux usées de @iffiers
compositions contenant des composeés organiquegutexinon biodégradables mais aussi des

sols pollués.

Tableau. 1-13. Les principales réactions intervenant dans leesystde Fenton et les

constantes cinétiques correspondantes (Oturan 2084).

Réaction k (mol* L s Réaction
Initiation :
Fe?* + H,0, —» Fe** + HO + ‘OH 51-76 (1-33)
Catalyse: régénération du fer (ll):
Fe** + H,0,— Fe* + HO, + H* 3x10° (1-34)
Fe** + HO, — O, + Fe?* + H* »10° (1-38)
Fe¥ + 0, - Fé' + O, x50’ (1-39)
Propagation:
OH' + H,0;, — H,0 + HO,' *a0’ (1-36)
HO, — H' + O, 1.6x10° (1-40)
RH +‘OH - R + H,0 10’-10° (I-16)
ArH + “OH — ArHOH' 10%-10"° (1-5)
Inhibition :
Fe* + 'OH— Fe*" + OH &30° (1-41)
Fe" + HO, + H' — Fe* + H,0, 10 (1-42)
H,0, + 'OH — H,O + HO," 2-%a0’ (1-36)
Fe* + O, + 2H" — Fe*" + H,0, 1010 (1-43)
O, + HO, + HY — H,0, + O, K710’ (1-44)
HO, + HO, — H,0, + O, %30’ (1-45)
HO, + “OH — H,0 + O, *10° (1-46)
O, + HO"— OH + 0O, 0x.10' (1-47)
O, + HO" + H,0 —» H,0 + O, + OH 9%10’ (1-48)
HO + HO" — H,0, 5.2x10° (1-49)

L’efficacité du réactif de Fenton dépend de plusidlacteurs. Ces parameétres ont été
étudiés par divers groupes de recherche, dontriesigaux sont: le pH (Pignatello et Sun,
1995; Scott et al., 1995; Sun et al., 2007), laceotration de Fé (Krutzler et Bauer, 1999;
Behnajady et al., 2007; Oturan et al., 2010), laceatration de kD, (Santos et al., 2007,
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Bautista et al., 2007), la concentration initiakes dpolluants (Rupert et al., 1993; Boufia-
Chergui et al., 2010) et la température (Rodrigetes., 2002Gulkaya et al., 2006).

1-9-4-2-1. Facteurs influencant I'efficacité du pra@édé Fenton
+ Effet du pH

La réaction de Fenton s’applique de facon optindalen pH compris entre 2.5 et 3.5
(Pignatello et Sun, 1995; Gallard et al., 1998).€fffit, en dessous du pH 2.5 trois réactions
vont diminuer I'efficacité de la réaction:

1. Formation de complexe ferreux avegi ([F€" (HO,)]*") (Gallard et al., 1999);

2. Inhibition de la vitesse de réaction entré'fe¢ H,O, (Sanz et al., 2003);

3. Augmentation du role de piégeur de radicaux d@HRéaction I-36).

Pour les valeurs de pH plus élevées que 4, lesfamisiues précipitent sous forme
d'hydroxyde ferrique, Fe(OHKl)Ce précipité étant trés stable € 10%9), la réduction du Fé
en Fé" devient trés lente et la régénération dé*Feomme initiateur de production de

radicaux OH, devient I'étape cinétiquement limitante du gaé.

+ Effet de température

Peu de travaux ont été menés afin d’évaluer I'srite de la température sur la
réaction de Fenton. Toutefois, I'absence d’inflleerte ce paramétre a été notée lors de
I'oxydation de I'acidep-hydroxybenzoique (gamme de 11 a 41 °C). Ceci gexpliquer par
le fait que I'étape d’initiation du mécanisme rad&re ne nécessite qu’'une faible énergie

d’activation (Rivas et al., 2001).

+ Influence de la concentration de Fe(ll)

Il a été démontré dans de nombreuses études (lawitPalanivelu, 2005), qu'une
forte concentration de Fe(comme catalyseur), dans la solution n’est pasaeaur d'un
meilleur taux de minéralisation. L'influence d'urferte concentration de Eea pour
conséguence une diminution de I'efficacité de pdécdue a la réaction parasite (I-41) entre
"OH et Fé* (Oturan et al., 1999).
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+ Influence de la concentration de HO»

Le rapport de concentration des réactifs,[H,O,]/[Fe®"], est un facteur important qui
détermine l'efficacité du processus de minéralisatdes composés organiques dans la
réaction de Fenton. Une étude a été démontrée’ajugrientation de taux d’abattement du
diuron par le procédé Fenton reste liée a une anitien du rapport et celle de la
concentration du catalyseur (Edelahi, 2004). Cepencdun exces de réactifs peut avoir un
comportement de facteur limitant car’Fet HO, peuvent devenir des piéges pour les
radicaux hydroxyles (Reéactions [-36 et 1-41) etsaiprovoquer une diminution de la

dégradation de la matiére organique par inhibitierta réaction de Fenton.

1-9-4-2-2. Les inconvénients du systeme Fenton

La réaction de Fenton présente un certain nomlimeativénients:

- La trés lente régénération de’Feeatalyseur) d’ot son ajout continuel en cours de
traitement;

- La nécessité d’'opérer dans un milieu a pH avaidir8. C’est une technique trés
limitée par la gamme de pH;

- L'usage de doses élevées de réactifs pour oxgeeaines classes de composés
organiques;

- La production de boues d’hydroxydes ferriquesOFeg.

Un pH de 3 est un excés de peroxyde d’hydrogéneamort au F€ doivent étre
requis pour optimiser ce procédé. Ces inconvénidntprocédé Fenton font que depuis
plusieurs années de nombreuses études s’intéreaseouplage de cette réaction aux autres
techniques: Fenton et I'électrochimie (électro-Bait Fenton et la photochimie (photo-
Fenton) afin d’optimiser la génération des radicaygroxyles pour traiter efficacement la

pollution organique en milieu aqueux.
[-9-4-3. Procédeés photochimiques
La dégradation des micropolluants organiques essiple a travers divers procédés

photochimiques qui nécessité une source artifecidk rayonnement (Wan et al., 1994) ou

lirradiation par des rayonnements solaires (Koghah Maguire, 1994). La plupart de ces
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meéthodes requierent une durée de traitement loagee une quantité d’énergie importante et
c’est rarement qu’'on obtient une dégradation cotapties polluants. Le rendement de
dégradation par des POA photochimiques peut étteement amélioré en utilisant la
photocatalyse homogéne ou hétérogéne (Sun et Blignat995). Les procédés homogénes
(photolyse de bD,, photo-Fenton, etc.) se déroulent en milieu homegéontrairement aux
procédés hétérogenes qui emploient des semi-candsctels que Tig ZnO, etc. pour la

catalyse.

[-9-4-3-1. Photolyse de KO,

La photolyse de kD, (systeme UV/HO,) est intéressant car relativement peu colteux
comme le montrent les nombreuses mises en ceuwre pwcedé a grande échelle. En effet,
le surcolt engendré par lutilisation de,®4 reste inférieur au colt généré par une
consommation électriqgue permettant d’assurer le endiveau d’oxydation avec une simple
irradiation UV (Miller et al.,1988)Des longueurs d’onde UV de 200 a 280 . étant
€égale a 260 nm) provoquent la décomposition d&,Hce qui génére des radicaux
hydroxyles, avec un rendement quantique de d@tkformés par photon absorbé (Legrini et
al., 1993; Venkatadri et Peters, 1993):

H,O, + ho — 2 "OH (1-49)

Cette production rapide de radica®H permet d’initier des mécanismes radicalaires.
Dans un tel systeme, la voie de dégradation préumme des contaminants organiques est
donc l'oxydation par les radicaudOH. Ainsi, 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. Mais ce procédé est pénalisé parneésddible coefficient d'absorption de®3

(¢=18.6 L mof" cm' aulmay), ce qui diminue son efficacité.

En ce qui concerne la réhabilitation de matricdgles, tels que les sols contaminés,
les traitements baseés sur la photolyse (UV ou Y@#Hsont d’'une efficacité trés limitée. En
effet, les rayonnements UV ne peuvent pénétreintétieur de la matrice, limitant ainsi les

réactions d’oxydation possibles.
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[-9-4-3-2. Photolyse de @

L’ozonation combinée au rayonnement UV est un méadtilisé depuis les années
1970. Un processus en deux étapes a été proposedabord, il y a photolyse de I'ozone

induite par la lumiereA(< 315 nm), pour donner un atome d’oxygéne a I'étaité:
Os; + hv > O* + O, (1-50)

Celui-ci réagit alors avec une molécule d’eau, @nt®n aqueuse, pour former du peroxyde
d’hydrogene (en phase gazeuse, la réaction denl&atal’oxygene avec l'eau donne

directement des radicaux hydroxyles):
O* + H,0 — H,0, (1-51)

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

présence de HO, soit par photolyse de-B, comme montré avant :
O3+ HO, — ‘'OH + O," + O, (1-52)

Le coefficient d’absorption molaire de I'ozoneo{ = 3600 L* mol! cm?) est
largement supérieur & celui de®4 (18.6 L* mol* cm®) & 254 nm. Par conséquent, la
photolyse de I'ozone ne possede pas les mémestiioms que la photolyse du peroxyde
d’hydrogéne lorsqu’on utilise une source UV a bgsession de mercure émettant a 254 nm.
L'efficacité de ce procédé dépend de la quantitzahe utilisée et des longueurs d’onde
d’irradiation appliquées (Sauleda et Brillas, 2000§ procédé semble étre de nos jours le
plus fréguemment utilisé pour dégrader une largmnga de composés dans les eaux,
notamment pour éliminer les composés organiqueaatéires et toxiques, les bactéries et les

virus.

[-9-4-3-3. Photo-peroxonation Q/H,0,/UV

L’ozonation couplée a la fois au rayonnement UVeperoxyde d’hydrogene assure
une meilleure décomposition de 'ozone que les qeorédés 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 utilisgéup le traitement d’eaux usées de pH variables,
colorées ou troubles. Toutefois, comme tout procéugtant en oeuvre l'ozone, ses

performances sont étroitement liées a une dissolwificace du gaz ©Odans la solution
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agueuse. En outre, le colt global de ce procédéesstleve, et son application reste donc

limitée a des cas bien spécifiques.

1-9-4-3-4. Photo-Fenton (photocatalyse homogéne)

Le procédé photo-Fenton s'appuie sur la réactionFeleton entre D, (agent
oxydant) et F& (catalyseur) (Réaction |-33) couplée & lirradiatiUV/visible pour le
traitement d'eaux usées. L’irradiation UV/visiblegenente considérablement la vitesse de
formation des radicauxOH par la catalyse de réaction de Fenton d’'une, @arpar la
photolyse du Fe(lll) (Réaction 1-53) ainsi que ealu peroxyde d'hydrogene (Réaction 1-49)
d’autre part, mais la contribution de cette demigfaction a la méthode photo-Fenton peut
considéré négligeable cap® absorbe peu ces radiations.

Fe(OHY" + hv — Feé** + “OH (1-53)

L’efficacité du traitement photo Fenton dépend eSskkement des concentrations en
ions F&* et H,O, et évidemment de l'intensité lumineuse. Plus lacentration en P& et/ou
H,O, augmente plus la quantité d®H produit s’accroit et par conséquent plus le tdex
dégradation est important. Mais les concentratibnp €levées de ces réactifs peuvent
diminuer I'efficacité du procédé a cause d'augntiemtale la vitesse des réactions parasites I-
36 et I-41. D’oul la recherche d'un rapport [H,05)/[Fe*"].

Le taux de dégradation est relativement élevé jasgel que HO, ait completement
réagi et n'est plus que le résultat des réactitwaggzhimiques une fois @, consommeé. Bien
gue moins exposé a la turbidité de la solutionlgaeautres procédés de photolyse, ce procédé
en est malgré tout dépendant.

Les avantages du procédé photo-Fenton au-dela déadion de Fenton sont les
suivantes:
- Un apport supplémentaire de radica@x par la photo-réduction du Fe(lll);
- Une productiorin situd’ions ferreux qui catalysent la réaction de Fento
- Une minimisation de la réduction dé&®H par le F& puisque ce dernier est
introduit dans le milieu réactionnel en quantitéabdique et régénérén situ
(Pignatello et Sun, 1995).
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L’'un des inconvénients de cette technique est Bappontinuel d’énergie externe
(rayonnement UV) par utilisation d’une lampe UV tda durée de vie est & prendre en
compte. Il s'a ajoute des quantités importanteddgl@®, a utiliser. En outre, il s’en suit la

génération de photo-produits parfois difficileslantifier.

La plupart des procédés de photolyse sont trirgaides faibles coefficients
d’absorption (HO,/UV, H,0,/ Fe*/UV) ou des faibles solubilités de leurs réactifs/(V,
Os/H20,/UV). Ainsi les procédés de photolyse homogene sstant de longues périodes de
traitement. La dégradation complete de la matiegardque est rarement achevée et les sous-

produits de dégradation restent non identifiés.

1-9-4-3-5. Photocatalyse hétérogéne (TKIJV)

L’oxydation de polluants organiques par la photalsase hétérogéne, tel que le
procédé TiQUV, a été I'objet de nombreuses études depuisggeslannées. Une excellente
revue bibliographique est d’ailleurs parue concetres applications des semi-conducteurs
en photocatalyse (Hoffmann et al., 1995 structure électronique des semi-conducteurs est
caractérisée par une bande de valence entiérerapnilie, et une bande de conduction
compléetement vide. Sous l'effet d’'une irradiatiorV,Udont I'énergie des photons est
supérieure ou égale a la différence d’énergie dagrdandes de valence et de conduction, un
électron de la bande de valence passe dans la darmeduction (notécg), laissant un trou

dans la bande de valence (nbtgs) :
TiO, +hu - e, +hj, (1-54)

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 dapsogédé de photolyse homogéne. Pour
le TiO,, la différence d’énergie entre les bandes de caletn de conduction étant de 3.02 eV,
cela impose un rayonnement tel que< 400 nm (Herrmann, 1999) es entités formées
peuvent ensuite se recombiner, étre piégées, gir @éa surface du catalyseur, soit avec un
accepteur d’électrons (i.e., oxydant), soit avedanneur d’électrons (i.e., réducteur). Ainsi,
des radicaux hydroxyles sont formés a la surfaceadalyseur par oxydation des molécules
d’eau adsorbées (Réaction I-55), des ions hydraxgdedes groupements titanols de surface

(-TiOH). Les radicaux superoxydes et perhydroxgest egalement formés par les réactions
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entre les électrons et 'oxygéne adsorbé. Enl&stprincipales réactions mises en jeu sont les

suivantes (Wen et al., 2002):

hy, +HO— ‘OH + H" (I-55)
& + 0 — 07 (1-56)
e, +h; — chaleur (1-57)

La recombinaison des électrons et des trous egriheipal facteur limitant les vitesses
d’oxydation des substrats organiques. En milieueagula réaction qui génére I&OH a

partir des groupes Ohprésents a la surface du dioxyde de titane esirtrportante. De plus,
du peroxyde d’hydrogene peut étre formé dans latisol ou a l'interface solide-liquide grace

aux réactions suivantes:

O, +H" - HO; (I-58)
2HO; - H,0,+0, (I-45)
O, +HO; - O, +HO; (1-59)
HO, +H* -~ H,0, (1-60)
O, +2e;+2H., - H,0, (1-61)
2H,0+ 2N}, - H,0,+2H, (1-62)

Le radical’OH peut donc étre formé de nouveau a partir duxye® d’hydrogene généré,
(Ollis et al., 1991; Hua et al., 1995) :

H,O, + ho — 2°OH (1-49)
H,O, + 02._—> ‘OH+ OH + 0O, (|-63)
H,Oo+ € cg— ‘OH + OH (|-64)

Les entitésecg et h'yg peuvent toutes deux contribuer directement a lgratdiation de
composeés organiques a la surface du catalyseueuwrgpotentiel est suffisant pour réduire ou
oxyder respectivement de nombreuses molécules igigam entre +0.5 et —1.5V/ESH, et
entre +1 et 3.5 V/ESH, respectivement (Hoffmanal ¢t1995; Wen et al., 200Zn outre, ils
participent & la formation de radicaux dans leeuiliAinsi, les trous peuvent réagir avec des
ions hydroxydes ou des molécules d’eau pour foleseradicaux hydroxyles, tandis que les
électrons de la bande de conduction sont captésgsamolécules d’'oxygene pour générer des

radicaux @ ou du peroxyde d’hydrogéne en présence de prot@ssespéces radicalaires
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ainsi formées jouent un role essentiel dans I'okgdades substrats en solution (Wen et al.,
2002). En fait, en vue d’'une minéralisation, legée® oxydantes les plus réactives dans un tel
systéme sonh’yg et "OH. La dégradation des composés dépend d'un centminbre de
parametres: la nature du semi-conducteur et seeotnation dans la solution, la porosité des
particules, la concentration dans le milieu desndomns et accepteurs d’électrons (en
particulier la concentration en oxygene dissoumranet cations), l'intensité du rayonnement

UV, le pH de la solution, et la température.

Le TiO, a été largement étudié a des concentrations tird'ale 1 4 5 g Ce semi-
conducteur est biologiqguement et chimiquement énestable (en milieu acide et basique),
insoluble, non toxique et moins colteux que d'autratalyseurs (par example, ZnO,G¢
CdS ou ZnS). Ce semi-conducteur peut étre utilsié en suspension, soit immobilisé
(Pelizzetti et al., 1990; Ollis et al., 1991; Taaak al., 1992)Ce procédé présente I'avantage
de pouvoir étre utilisé avec de la lumiére artdild ou la lumiere solaire, ce qui évite
I'utilisation des lampes UV ou a xénon, avec detesdes de dégradations comparables
(Herrman et al., 1999).

[-9-4-3-6. Irradiation par les ultrasons (Sonolyse)

Certains ultrasons sont connus pour produire desoinilles de cavitation dans des
milieux liquides. La cavitation est la formatiom, ¢roissance et I'effondrement (implosion)
soudaine des microbulles de gaz dans les liquides. bulles de cavitation sont produites
pendant le cycle de raréfaction des ondes acowestigiigure 1-3). L’irradiation d’une
solution aqueuse par des ultrasons avec des frégsiaallant de 15 a 100 MHz provoque
plusieurs transformations chimiques et physiqueaddinova et al., 1998) tels que:

- Des phénomeénes physiques, avec micro-mélanga sielution et amélioration du

transfert de matiére;

- Des phénoménes chimiques, avec l'apparition dgpéeature et de pression tres

élevées Ifot spo} lors de la compression des bulles et la générafiespéeces

oxydantes comme les radicaux oxygédél, HO, .
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Figure 1-3. Le mouvement des ondes acoustiques relié a |lssaiote et a

'implosion des bulles (Sarria Moz, 2003).

La dégradation des micropolluants organiques aulkeasons en solution aqueuse se
produit principalement par deux types de réaction:
- Pyrolyse dans les bulles de cavitation;

- Oxydation par les radicaufOH formés lors de la sonolyse de I'eau:
H,O + Ultrasons— ‘OH + H’ (1-65)

Un des problemes de la sonolyse est la faiblea#ifi€ de dégradation. Cependant, il a été
rapporté par plusieurs études que [lirradiationragibnique augmentait I'efficacité du
photocatalyse et électro-Fenton (Francony et Retr896; Ragaini et al., 2001; Oturan et al.,
2008).

[-9-4-4. Méthodes électrochimiques

Les procédés électrochimiques d’oxydation avancéemettent d'éliminer ou de
réduire les quantités nécessaires en réactifs ghamsi en produisant les oxydant©HKi)
directement dans le milieu réactionnel par voiectébehimique directe ou indirecte.
Généralement, on peut distinguer deux groupes deegés électrochimiques pour produire
les radicaux hydroxyles, soit directement (oxydatenodique), soit indirectement via le

réactif de Fenton. Dans le deuxiéme cas, il s'dgih couplage entre la réaction de Fenton et
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I'électrochimie (Oturan et Pinson, 1992; OturanP@0Oturan et al., 2000; Brillas et al.,
2004; Brillas et al., 2009).

[-9-4-4-1. Oxydation anodique

La méthode électrochimique classique la plus helbitupour traiter les polluants
organiques est I'oxydation anodique. Ce procédé&eituine anode de haute surtension,d’O
comme les oxides métalliques (Ph@nQ) ou le diamant dopé avec du bore (BDD, pour
Boron Doped Diamonjl pour favoriser la génération de radicaux hydlesyOH adsorbés a

sa surface par I'oxydation de I'eau.
M + HyO ->M('OH)ags+ H™ + € (1-66)

Ce procédé requiére des potentiels d’oxydationéslédeonsommateurs d’énergie électrique).
Une grande partie de la capacité électrique esipdie dans la réaction parasite de production
de Q. La réaction des radicaux avec les polluants dgges est limitée a la surface
d'électrode. La quantité de radicaux hydroxyl€H formés dans le cas des oxides
metalliques n'est pas suffisamment élevée pour gipachever la minéralisation et seul un
nombre limité de composeés est raisonnablement ofdatgssen et Koene, 2002). Par contre
l'efficacité de ce procédé peut étre significatieetnaméliorée par l'utilisation de I'anode
BDD, mais cette utilisation est pénalisée actuedienpar le prix assez élevé.

[-9-4-4-2. Electrochimie indirecte: procédé électrd-enton

De nombreuses méthodes indirectes d’électro-oxyddvorisant la génératioim
situ d'agents oxydants tels que le peroxyde d’hydrogankes radicaux hydroxyles (Brillas et
al., 1998; Oturan el al., 2000; Oturan et al., 20Bdllas et al., 2009) ont été développées
dans ces dernieres années pour le traitement des fesgement chargées en matiere

organique.

Le procédé électro-Fenton se distingue des aut@es par la génératiom situ du
réactif de Fenton conduisant a la production deficaax hydroxyles"OH en milieu
homogene. Il s’agit de la réaction de Fenton (Réadt33) assistée par électrochimie. Le
principal intérét de ce procédé réside dans largépé catalytigue des radicaux hydroxyles

en utilisant comme seul réactif I'oxygéne (air commé) dissous pour former du.@,
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(Réaction 1-67). Quant a l'ion ferreux il est ré@@ncontinuellement par un cycle d’oxydo-
réduction (Réaction 1-68). Il n'est pas observépdixipité d'hydroxyde ferrique, a cause de la

faible concentration d'ions ferreux ou ferriquesgéts comme catalyseur.

0, + 2H" + 26 — H,0; E° = 0.695 V/ESH (1-67)
Fe* + e — Fe” E° = 0.770 V/ESH (1-68)

La production continue de B, en milieu aqueux est assurée par la réductiomedii@nique

de I'oxygene moléculaire sur une cathode appropriéppe de mercure (Oturan et Pinson,
1995), graphite modifié (Do et Chen, 1994), feuteecarbone (Oturan, 2000), ou cathode a
diffusion d’oxygene (Brillas et al., 2003). Il esburamment appliqué avec une anode de Pt
(Oturan, 2000; Sirés et al., 2007) mais d’'autregérmeaux d’anodes comme le BDD ou PbO
peuvent étre utilisés (Brillas et al., 2004; Bsllat al., 2007, Oturan et Brillas, 2007). Le
critere fondamental du choix du matériau d’éleatrddit tenir compte d’'une forte surtension
de dégagement d’hydrogene pour la cathode et utension élevée d'évolution d@our
I'anode (Crimm et al. 1998; De Francesco et Costpraa2004). Quant a la cathode en feutre
de carbone, elle a 'avantage de posséder unecswsfecifique trés grande.

L’oxygene est facilement réduit a la cathode padméger du peroxyde d’hydrogéene.

Une étude a été montrée que I'électrogénératioH e est 10 fois plus importante avec le
feutre de carbone qu’avec le graphite en raisosadgurface spécifique tres important (Wang
et al., 2001). Cependant une autre étude a estiméajte porosité ne permet pas un transport
efficace de masse des polluants a traiter a liewérdes pores de I'électrode (Grimm et al.,
1998). Dans ce travail, nous avons travaillé avefedtre de carbone car il offre une surface
spécifique plus grande par rapport a sa surfacsighy a cause de sa forte porosité. C'est
aussi un matériau de bon marché et treus facilardpuler. Il présente une surface spécifique
de 0.7 M cm.

Dans le cas de l'anode classique Pt, se déroutgdiétion de I'eau en dioxygene
moléculaire (Réaction 1-69) qui peut étre utiliséaacathode pour la formation du peroxyde

d’hydrogéne. Il s’agit d’'un processus entieremamtidlé par électrochimie.
2H,0 — O + 4H" + 4€ (1-69)

Brillas et al. (2002) ont montré que les cathodd#fasion d’'oxygene peuvent également étre

utilisés pour réduire I'en HO, en milieu acide.
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Dans le procédé électro-Fenton, I'ensemble degioéacde Fenton (Tableau I-13)
combinées aux réactions électrochimiques (Réacti6iis69), sont a I'origine de la mise en
place d’'un cycle catalytique (Haag et David Yao092;90turan et Pinson, 1992; Zepp et al.,
1992) dont la schématisation a été proposée paa®tt Pinson (Oturan et al., 2001) (Figure
I-4). Ce cycle catalytique est le principal atowt grocédé électro-Fenton. Il permet de
s’affranchir de I'ajout de bD, et de controler plus précisément la dégradatian.pds la
guantité de sel de fer est considérablement rétligiteferreux est continuellement régénéré a
la cathode. Les polluants toxiques organiques alams détruits par les radicaux hydroxyles
produits par la réaction de Fenton (Réaction I-8@)is également par les radicaux HO

formés par oxydation de,B, a I'anode (Réaction I-70) (Brillas et al., 1995):

H,0, — HO, + H' + € (1-70)

2 E__,ll

__/L = compr?ssed

R
[Dg+2H+ air

F&!-o HZD:,-""'F-F \ (172 Og.
§ y \
| II|I III'I !

| (1205 +210)

,«7 H\ . / \DH- /’I T

_— o HO

fH

OH’
Figure I-4. Représentation schématique de la production éldutnique des

radicaux hydroxyles par le procédé électro-Fen@tur@n et al., 2001).

+ Parametres expérimentaux affectant I'efficacité dyprocédé éléctro-Fenton

Le procédé électro-Fenton, simple dans son prindgie malgré tout intervenir un
certain nombre de parametres expérimentaux domptitdsation régit I'efficacité de la
dégradation des polluants organiques. Parmi cemmgdres, on trouve le type d’électrode
utilisé, le pH qui régit la réaction de Fenton, fizsteurs électrochimiques (courant, potentiel),

thermodynamique (température) et cinétiques (caraons en catalyseur £
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* Influence du catalyseur

La capacité des espéces du fer en solution a satdly peroxyde d’hydrogéne dépend
de leur forme oxydée qui change au cours de l'ébcte. L'ion Fe(ll) (ou Fe(lll))
fraichement additionnée au milieu est un catalyséiicace de la dégradation de®4. La
guantité de radicaux hydroxyles produite par lactiéa de Fenton électrochimiquement

assistée est liée a la concentration en catalyseur.

Dans leur étude sur linfluence de la concentratiea{lll) sur la dégradation du
phénol, Tomat et al., (1971) ont conclu que poue gamme de concentration variant de
10x10° mol L & 0.5¢10° mol L%, le rendement de dégradation augmentait lorsque la
concentration en fer diminuait. Ces auteurs ontgétg que le taux de formation du fer
ferreux devait etre égal au taux de formation droyede d’hydrogéne. Néamoins il est
difficile de déterminer avec exactitude la concatidn de fer a ajouter dans le mileiu, car la
concentration de ¥D, dépend de la solubilité de I'oxygéne et la quéntie F& régénérée
chimiquement et électrochimiquement est difficiletneontrdlable. Qiang et al. (2003) ont
ajouté qu'une hausse de concentration efi Eatrainait une hausse du courant et par
conséquent une augmentation de I'électricité comséen En revanche, dans 'etude faite par
Edelahi et al. (2004), la vitesse de dégradatianirdie lorsque la concentration en*Fe
augmente ce qui est du a augmentation de la réaptoasite (I-41) consommant l&8H
formés. Finalement Oturan et al. ont montré dansi@lrs publications récentes que la

concentration optimal en ion ferreux ou ferriquasie entre 0.05 et 0.2 mmot'L

 LepH

L’efficacité du traitement dépend fortement du pBarbeni et al., 1987; Sedlak et
Andren, 1991). Plusieurs études ont montré quédlegimal obtenu est environ 3. Pour des
pH supérieurs, les taux de minéralisation diminuapidement. Ce pH optimal de 3 est
confirmé pour plusieurs études (Brillas et al.,89Qiang et al., 2003; Guivarch et al., 2003).
Il s'agit de la valeur de pH pour laguel la vitedsedécomposition du peroxyde d’hydrogéene
en radicaux hydroxyles est optimal: pH = 2.8 (Pigha, 1992; Pignatello et Sun, 1995).
Selon Arnold et al. (1995), la diminution de laegse d’oxydation pour pH > 2.8, diminution
encore plus prononcée pour des pH > 6, est ligepaécipitation du fer ferrique sous forme
d’hydroxydes de fer ([Fe(OHl)s) dont la réactivité avec le peroxyde d’hydrogése tees
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faible. La diminution de concentration des espéitess de Fe(lll) inhibe la régénération de
Fe?* et par conséquent la production des radic@b, mais est également responsable de la
passivation des électrodes par agglomération degydas sur la surface (Qiang et Chang,
2003).

* La nature des électrodes

Les réactions électrochimiques ont lieu a l'integfad’un conducteur électronique
(I'électrode) et un milieu conducteur d’ions (étetyte). Les performances des procédés
électrochimiques hétérogenes peuvent souffrir oheisaktions de transfert de masse et de la
taille des surfaces spécifiques d’électrode. Ceirgpbse que les composants de la cellule et
en particulier I'activité du matériel d’électrode eontact avec un milieu agressif, soient

chimiguement stables a long terme.

La réduction de l'oxygéene en peroxyde d’hydrogeneffectue avec un haut
rendement électrique seulement sur certains matecathodiques incluant le mercure, I'or et
le carbone (Fockedey et Van Liede, 2002). Le merast exclu a cause de sa toxicité. Les
matériaux carbonés (feutre de carbone, éponge Wmre (Ozcan et al., 2009), carbone
vitreux réticulé, carbone vitreux) sont connus pquusséder des groupes o0xygénés
fonctionnels en surface qui facilitent les échandjétectrons avec les substances organiques
et sont surs d'un point de vue environnementaltype d’électrode est trés répandu dans les
différentes équipes de recherche travaillant surpiecédé éléctro-Fenton car simple
d’utilisation, moins onéreuse et surtout moins yentte que ses consoeurs notamment celles
au mercure (Barbeni et al., 1987; Belkhal et &I0& Diagne et al., 2007; Sirés et al., 2007b).
Les métaux nobles sont communément utilisés commodeapour ces applications, en raison
en partie de leur résistance aux conditions sévéiesydation. L'anode de platine est
préférée aux autres types d’électrodes car elerdibbeaucoup moins d’ions métalliques
toxiques (Brillas et al., 1998), son surtensionnpadrla production de Opar oxydation de
I'eau et également la production supplémentairedd¢ (en quantité limitée). Le potentiel des
électrodes auxiliaires est également un facteurdalgs I'obtention de fortes efficacités de
courant. Malheureusement les réactions se produitenme fagcon souvent non sélective aux
électrodes et une partie de I'énergie est perdue das réactions parasites et I'échauffement

du systéme.
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e Courant appliqué

La réaction de Fenton électrochimiquement assisté ptre gouvernée soit par le
potentiel soit par le courant. Le potentiel le phaequat se situe entre -0,6 et -0,5 V/ECS. La
hausse du courant d’électrolyse permet d’accrdér@ouvoir du procédé a dégrader les
composés organiques (Brillas et al., 1998; Boyeakt 2003; Oturan. et al.,2009).
L’'accélération de la dégradation associée a ladeads courant s’explique par une production
plus importante en peroxyde d’hydrogéne et unelé@ettéon de la régénération de’Fesoit
une production importante en radicaux hydroxyleaisvau cours de la minéralisation, pour
les courants les plus élevés, l'efficacité de couegpparent diminue progressivement avec le
temps d’électrolyse, par formation graduelle dedpits plus difficiles a oxyder (Oturan,
2000; Ozcan et al., 2008;). Ainsi, des courantstpgs élevés semblent plus indiqués pour la
minéralisation compléte. Le transfert de masse elé gouverne la régénération de’tece
qui implique qu'au-dela d'un certain seuil, toutr@oit de courant est inutile et
suconsommateur d’énergie électrique. De plus laabgmndance de courant favorise

I’évolution de H et consécutivement réduit I'efficacité de courant.

[.10. CONCLUSION

Dans ce chapitre, nous avons essayé de faire untbésg bibliographique sur les
médicaments, les méthodes de traitement des edes gtavaux publiés sur la dégradation
des polluants organiques et plus précisément, &icaments. Ces données bibliographiques
mettent en évidence la nécessité de la dépollut@nes eaux usées contenant les polluants
médicamenteux. Une technique de traitement adagi&emédicaments doit, avant tout,
dégrader les molécules jusqu'a la minéralisatiompete afin d’éviter I'accumulation de
sous-produits pouvant étre plus dangereux queolegpasés initiaux et plus particulierement,
empécher la formation de produits cancérigenespt@astdés d’oxydation avancée répondent
a ces criteres grace a l'utilisation d’oxydantssgants (radicaux hydroxyles) capables de
dégrader les polluants pharmaceutiques. Dans gthaous avons cherché a démontrer que
les radicaux hydroxyles’@H) sont capables de dégrader la quasi-totalité psiants
organiques persistants a cause de leur pouvoiramtgdres €leve, de leur réactivité extréme,
et de leur non sélectivité vis-a-vis des micropanlis organiques. Leur action sur les
composés organiques se fait, soit par arrachemehin datome d’hydrogene
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(déshydrogénation), soit par addition sur une douldison éthylénique ou un cycle

aromatique (hydroxylation), soit par un transfégc&onique (oxydo-réduction).

Les radicaux hydroxyles peuvent étre générés memotiation, la photochimie, la
sonolyse (irradiation ultrasonique), I'électrochénmou la réaction de Fenton. Cette derniere
réaction s’effectue dans des conditions particesiéte pH (pH = 3.0) et de concentrations en
réactif. Différents couplages avec cette réactionébé étudiés, dont on peut citer: le procédé
électro-Fenton (réactif de Fenton assisté par rélguimie) et photo-Fenton (réaction de
Fenton assisté par photochimie) qui sont particeheent présentés en détail. Le procédé
électro-Fenton se révele trés efficace pour lagmatbrganique comme les médicaments en
solution aqueuse. L'efficacité de cette technigépeihd fortement du pH du milieu, la valeur
optimal se situant aux alentour de 3. En effeg effre de nombreux avantages, tels que la
générationin situ du HO, par bullage d’air comprimé dans la solution atéraimais
également du Fé& par régénération électrochimique. Quant au proqéugto-Fenton, il
améliore significativement le rendement de dégradaties polluants organigques par un
apport supplémentaire de ¥et de radicauxOH grace & l'irradiation de la solution, mais
également par une minimisation de la réaction jparastre le F& et "OH. Il nécessite
cependant I'apport d’'une source d’énergie extéedaoldt de fonctionnement élevé) et peut

générer des sous produits difficilement identifsbl
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CHAPITRE I

PROTOCOLES EXPERIMENTALES
ET

METHODES ANALYTIQUES
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[I-1. PRODUITS CHIMIQUES

Les produits chimiques utilisés au cours de cdtideé(Tableau 1l-1) sont de qualité
analytique. lls ont été utilisés sans purificatpp@alable. Les solutions ont été préparées avec
l'eau ultra pure de résistivitg = 18.2 M2 cm, obtenue a l'aide d’'un systeme Millipore
Simlpicity 185.

Tableau II-1. Produits chimiques utilisés dans ce travail deghes

e Sulfaméthoxazole: Sigma e Acide pyruvique: 98%, Acros
e Amoxicilline: Fluka « Acide glycolique: 99%, Acros
» Sulfachloropyridazine: Sigma * Acide maléique: 99%, Sigma
* 1,4-Benzoquinone: Fluka » Acide oxalique: 99.5%, Fluka
* 3-Amino-5-methylisoxazole: 98%, Sigma » Acide malonique: 99%, Flula

e 6-Chloropyridazine-6-amine: 97%, Maybridge e Acide succinique: 99%, Acros

e  FeS0,.7H,0: 99%, Acros e Acide malique: 99%, Acros
e  CwSO,.5H,0: 99%, Merck » Acide glyoxylique: 98%, Acros
e Méthanol: Sigma e Bicarbonate de sodium: 99.7%, Fluka
e NaSO,: 99%, Acros » Carbonate de sodium: 99.8%, Prolabo
*  Oxalate d'ammonium: 99%, Acros * NaOH: Fluka
*  H3PO, (concentré) : Fluka * Nitrate de potassium: Prolabo

*+ NaCl

[I-2. LE DISPOSITIF EXPERIMENTAL

La dégradation de la matiére organique par proééliro-Fenton a été réalisée dans
une cellule électrochimique non divisée. L'électadke travail est constituée de feutre de
carbone (Carbone Lorraine, 14 g% cmx0.5 cm), un matériau souple et facile a manipuler.
L’anode est un grille cylindrique de Pt de 3 cmdilgmetre et de 5 cm de hauteur, ou une
électrode de diamant dopé au bore (BDD) d'une seirfie 25 crh(Figure 1I-1). La cathode
(feutre de carbone) est placée sur la paroi deelale tandis que l'anode est place
verticalement au centre de la cellule. Le courapliqué entre ces deux électrodes est imposé
par un générateur de courant (alimentation staeilisnodele Triple Power Supply HM8040-
30.
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La solution est saturée en oxygéne pendant 10 gsraniant chaque électrolyse par
bullage d’aire comprimé a la température ambiaDét.air est injecté dans la cellule a travers
un verre fritté. Le sulfate de fer servant de ga®lr a la réaction de Fenton est ajouté au
milieu réactionnel avant le début d'électrolyse. hwlieu est acidifié avec de Il'acide
sulfurique (jusqu’a avoir un pH entre 2.8 et 3) péuiter la précipitation des ions ferriques
sous formes d’hydroxydes. Une concentration de mObL™ d’électrolyte support (N&SOy)
est ajoutée dans la solution avant le début débste. Le transport de masse de la matiére
organique jusqu’a la cathode est assuré a l'aide afjitateur magnétique. Les prélevements
des échantillons ont été effectués manuellemendgmpipettes Pasteur a intervalles de temps

réguliers.

3.00V 020 A

Compressed g—">
Ale 1 — Cellule électrochimique

non divisé de 250 ml

2 — Barreau aimanté

3 — Cathode Feutre de carbone
4 — Anode Platine (Pt)

5 — Diffuseur d'aire comprimé
6 — HSO10° M

7 — Alimentation courant

Figure II-1. Schéma de la cellule utilisée pour effectuer lg®dences "électro-
Fenton" (Guivarch, 2004).

Le réacteur électrochimique utilisé dans le cabadgdation anodique est analogue a
celui de I'électro-Fenton (Figure 1l-1) sauf darsaas, la solution ne contient pas du sel de
fer (catalyseur). L’anode utilisée est une éleardd BDD ou de Pt. Le pH initial du mileiu

est fixé a 3.

[I-3. LES TECHNIQUES ANALYTIQUES
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Différentes techniques d’analyses ont été utiligges déterminer et suivre I'évolution
de la concentration des composés organiques etinonganiques lors des électrolyses ainsi
gue la mesure et I'évolution de la teneur en carbanganique total (COT) des solutions
étudiées.

1I-3.1. ANALYSE PAR CHROMATOGRAPHIE LIQUIDE A HAUTE
PERFORMANCE (CLHP)

La chromatographie liquide a haute performanceuest technique séparative des
constituants d'un mélange homogene et une méthdawalgse tres performante. Cette
technique présente un champ d’application vasten{ehbiochimie, environnement, industrie
pharmaceutique, agroalimentaire, etc.) ou la sebleation pour I'échantillon est d'étre
soluble dans la phase mobile. Elle offre la po#gbid’analyser qualitativement et
guantitativement et de facon précise une grandéteadle composés présents dans une phase
liquide. Le principe de la méthode repose sur tpsliéres de concentration des composés
présents entre deux phases non miscibles dont Eshélite stationnaire, emprisonnée dans
une colonne et l'autre, dite mobile, qui se déplacetravers la phase stationnaire.
L’entrainement différentiel des composés préseaus ¢t colonne par phase mobile conduit a
leur séparation. Selon la polarité des composés délange et en fonction de leur affinité
avec la phase stationnaire, ils seront plus ou snogtenus par la phase stationnaire et
sortirons plus ou moins vite et I'un apres lesemutte la colonne. On peut ainsi, en effectuant
une optimisation des conditions d'analyse amélitaequalité de séparation et obtenir un

temps de rétention (donc la durée d’analyse) optima

Dans ce travail, les composés organiques ont &ésdaoar chromatographie liquide a
haute performance (CLHP) a l'aide d’'une chaine al\gse Merrck Lachrom composée de:

» Dégazeur (L-7614)

» Pompes d’injection Merck Lachrom L-7100 équipéamd’ boucle d’injection de
20 L

e Colonne en phase inversée Purospher RP-18n,54.6 x 25 cm, Merck pour la
détection des composés aromatiques

e Colonne pour la chromatographie a exclusion d'iGugelcogel H, Supelco, 9
pum, 4.6 x 25 cm pour la détection d’acides carboxyliques

*  Four Merck L-7350 (température constante a 40 °C)
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o Détecteur UV-visible Merck L-7455 réglé sur la loegr d’onde d’absorption
maximal du composé étudié
Ce systeme est relié a une unité d’acquisitioneeraitement des données a l'aide du
logiciel d’analyse EZChrom Elite 3.1.

[I-3-1-1. Analyse des antibiotiques

Les échantillons d’antibiotiques sont prélevés aurs des électrolyses et analysés par
CLHP. La détermination des concentrations est bsis€kaire des pics chromatographiques a
'aide des courbes étalonnage externe, constraitgartir des standards. La linéarité des
courbes d’étalonnage dans l'intervalle de concéntraétudiée était, dans tous les cas,

supérieure a 99%.

Les conditions d'analyse chromatographiques (coitipogie la phase mobile, temps
de rétention, longueur d’onde, etc.) pour diffésemtédicaments étudiés (Sulfaméthoxazole
(SMX), Amoxicilline (AMX), Sulfachloropyridazine (SP)) sont regroupées dans le Tableau
[I-2. La détection a été faite a la longueur d’onaximale d’absorption du composé étudié.

Tableau II-2. Paramétres d’analyse chromatographique.

Composition de la phase mobile Débit (mL min™) Longueur  Temps de

Antibiotique Phase agueuse  Phase organique d'onde rétention
(%) (%) (nm) (min)
SMX 80 20 0.8 270 17
AMX 97 3 0.5 233 15
SCP 80 20 0.8 269 17

La phase mobile est constituée de mélange méteandcide orthophosphorique
(1%) dans le cas de SMX et SCP et méthanol (contéh&% acide acétique)/eau (contenant

0.1% acide acétique) dans le cas de AMX.

[I-3-1-2. Analyse des produits intermédiaires

Les chromatogrammes des différents échantillonyysés au cours du traitement de
solution aqueuse de chaque médicament par le proédectro-Fenton présentent de

nombreux pics d’intermédiaires réactionnels. Cesgwoduits aromatiques d’oxydation sont
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identifiés par comparaison des temps de rétentiate® spectres UV-visible avec ceux des
composés standard. Lorsque les caractéristigueshdomatogramme de l'intermédiaire
concordent avec celui du standard, un troisiemarédlon contenant un mélange de solution
et de produit de référence est analysé par CLHBsque l'air du pic du chromatogramme
correspondant au temps de rétention de I'internmé&dé&tudié augmente proportionnellement
a l'ajout de standard et que les spectres UV-wsibncordent, on peut considérer que
l'intermédiaire et la référence sont identiquess tencentrations sont calculées a partir de la

courbe de calibration correspondante obtenue dgnmmémes conditions que I'échantillon.
[I-3-1-3. Détermination des constantes cinétiques

Les constantes cinétiques de la réaction d’oxydadies médicaments étudiés par les
radicaux hydroxyles sont déterminées par méthoaesa ctinétique de compétition. Cette
technique consiste a mettre en compétition le ca@pdont la constante de réaction avec
"OH est connue. En considérant qu'il n'y a pas @etién des radicaux hydroxyles autres que
celle avec le médicament et le substrat de conp#t{S), les vitesses de disparition sont
données par:

_d[médicamet] _
dt

dls]_, .. ]
g - K OHI[S (11-2)

kmédicamer{t‘OH] [méd|cameﬂt (”'l)

Les radicaux hydroxyles étant des réactifs de t@srte durée de vie, ils ne peuvent
s’accumuler dans le milieu et on peut considérétat’ quasi-stationnaire pour leur

concentration. Ainsi, en intégrant et combinantdgsations (ll-1) et (1I-2) on obtient:

. [médicamer]g
K = ke x [médicamert

%

ou les indices 0 et t indiquent, respectivemens, ¢éencentrations au début de

(II-3)

'expérimentation et au temps t, [médicamgnth concentration du médicament étudié et
[S]o: la concentration du substrat de compétition. lidécule antibiotique dont la constante
de vitesse est a déterminer et le substrat de d@fopésont, en général, introduits dans la

solution a concentration égale. Le compétiteur sihpour cette étude était, I'acidqe
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hydoxybenzoique dont la constante de réaction #etest de 2.1910° M's* (Beltran De
Heredia et al., 2001). L'évolution de la concertratd'antibiotique et celle de l'acide
hydroxybenzoique au cours du traitement sont ssiypar CLHP dans les conditions
opératoires présentées dans le Tableau II-2.

lI-3-1-4. Analyse des acides carboxyliques

La séparation et le suivi des acides carboxylidaenés lors des électrolyses ont été
réalisés a l'aide de la chromatographie d'exclusions utilisant un systeme CLHP équipé
d'une pompe Alltech (Model 426) et une colonne &qgel H, 25 crx4.66 mm couplé avec
un détecteur Dionex AD20. L'élution a été effectudac une phase mobile aqueuse de
I'acide ortho-phosphorique 0.1%. Le débit de laggheobile a été réglé & 0.5 mL mira
longueur d’onde de détection était fixée a 220 nniravaillant a température ambiante 25
0.2 °C). Ce systeme est relié a une unité d’adiuiset de traitement des données a l'aide du

logiciel d’analyse Chromeleon SE.
[1-3.2. ANALYSE PAR CHROMATOGRAPHIE IONIQUE

La chromatographie ionique est une technique anakytqui permet l'analyse
gualitative (par séparation des composants d'uamgé) et quantitative des espéeces ioniques
présentes dans un échantillon liquide dépourvu déiemes en suspension. Les ions ou
composeés ioniques présents dans I'échantillon eotmainés par la phase mobile et séparés
par effet de leurs interactions avec les sitegjiomide la phase stationnaire. Plus la densité de

charge d’un soluté est grande, plus il se troutentepar la phase stationnaire.

Dans cette étude, I'appareil utilisé pour I'analgss ions minéraux était un systeme
Dionex ICS-1000. L’acquisition des données estiséalgrace au logiciel «<Chroméléon». Ce
systeme est équipé soit d'une colonne anioniquelAASC), soit d'une colonne cationique
(CS12A) de 4 m de diametre et de 25 cm de longumuplée a un détecteur
conductimétrique DS6. Dans le cas du dosage dessria phase mobile est constituée d’'un
mélange de 1.8 mmolLcarbonate de sodium (M2Os) et de 1.7 mmol T bicarbonate de
sodium (NaHC@®). L'emploi du tampon CE&/HCO; permet une détection des pics en un
temps tres court (Diop et al., 1991), c'est-a-dine élution rapide des ions. Une boucle

d’injection de 50uL a été utilisée. Le débit de la phase mobile afigé&a 2 mL mift. Un
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courant de suppression SRS (suppresseur auto ragénde 30 mA a été appliqué pour
augmenter la conductivité des ions a analyser gggvart a celle de I'éluent utilisé. Son role
est de supprimer la conductivité de I'éluent, gfire I'ion a analyser soit mieux détecté sur le
chromatogramme. Dans le cas du dosage des caldopbase mobile était constituée de 9
mmol L* d’acide sulfurique, le débit étant fixé & 1 mL fhiat le courant de suppression
appligué 53 mA. L’évolution des ions inorganiquibgités au cours de I'électrolyse est suivie
a partir des courbes d’étalonnage qui ont été s&adi avec les sels suivants: nitrate de
potassium pour le dosage des nitrates, sulfateodeira pour les ions sulfates et oxalate

d’ammonium pour les ions ammonium.

11-3.3. ANALYSE DU CARBONE ORGANIQUE TOTAL (COT)

Le carbone organique total est un parametre glodrahettant d’estimer I'efficacité de
la minéralisation d'une solution aqueuse. En effette mesure donne lieu a la connaissance
de la quantité de carbone (mg de carbone pardérsolution) présente sous forme organique
dans une solution aqueuse. Lorsque le COT diminuepars de traitement, cela signifié que
les composés organiques de la solution sont caswartdioxyde de carbone, sans indication

supplémentaire de la nature de ces composés diorolu

Le principe du dosage du COT d’'un échantillon estébsur la conversion compléte
des atomes de carbone des substances organigsestpseen dioxyde de carbone (@t
par conséquent le dosage du d@rmé. La mesure est donc réalisée dans une cleadgor
combustion a la température de 680 °C sur un caatyPt sous un flux d’oxygene pur. La
combustion totale des matiéres organiques prodaitquantité de dioxyde de carbone formé,
qui est dosée par spectroscopie IR a la sortieodu Durant ce travail, les teneurs en COT
ont été mesurées grace a un analyseur Shimadzu \éQ8idé d’un injecteur manuel par la
méthode carbone total (TC). Les échantillons, &émslia 1% par I'acide chlorhydrique pour
eviter la présence du carbone minérale CQJn volume de 50uL est prélevé
automatiqguement pour étre analysé. Chaque mestueffestuée 3 fois par I'appareil et le
résultat retenu est la moyenne des deux valeurgllssproches obtenues. Les analyses ont
ete effectuées par étalonnage externe. Les cadibsabnt été réalisées par des solutions

standard de phtalate d’hydrogene de potassium.
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II-3.4. MESURE DE LA TOXICITE

La toxicité potentielle des différents médicamerégidiés et celle de leurs
intermédiaires formés au cours du traitement @edeénton ont été déterminées a l'aide du
luminometre BERTHOLD AutoLumat Plus LB 953, selenla méthode MicrotdX suivant
procédeé international (OIN 11348-3). Ce test esélsr la mesure de la bioluminescence des
bactéries marinegibrio fischeri(LUMIStox LCK 487, fournies par Hach Lange FrandeS$
exposées aux échantillons. Deux valeurs de l'itibibide la luminescence en (%) ont été
calculées aprés un temps d'exposition de 5 et 16 aix échantillons a 15 °C. Le
pourcentage d’inhibition de la bioluminescence loiestéries est calculé a partir de la relation

suivante:

.
Inhibition (%) =— R %100 (1I-5)

0
ou lp représente la bioluminescence initiale des basté(gans échantillon)]
représente la bioluminescence des bactéries aprésmps t d’incubation dans le systeme

RLUblangt min)
RLUbactére

Le protocole et les étapes pour la mésure de lanisnence sont détaillés dans I'annexe 1.

apres exposition aux échantillonsRet
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CHAPITRE I

ETUDE DE LA CINETIQUE DE DEGRADATION
DES ANTIBIOTIQUES SULFAMETHOXAZOLE (SMX),

AMOXICILLINE (AMX) ET SULFACHLOROPYRIDAZINE (SCP)

Thése de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010
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[1I-1. INTRODUCTION

La production électrochimique du réactif de Fenfmar réduction simultanée de
'oxygene et des ions ferriques sur une cathodeogpige telle que I'électrode de feutre de
carbone, permet la générationsitu du radical hydroxyle*QOH) via la réaction de Fenton
(Réaction 1-33). Les radicaux hydroxyles ainsi fémpeuvent oxyder, de maniere efficace,
les polluants organiques en milieu aqueux. Danshapitre, nous présentons I'étude de
'oxydation de trois antibiotigues sélectionnés plar procédé d’oxydation avancée

électrochimique «électro-Fenton».

Dans une premiére partie de ce chapitre, nous aessayé de déterminer la
concentration optimale de Fe(ll) utilisée en tame gatalyseur pour assurer la minéralisation
totale du sulfaméthoxazole (SMX). Cette concerdratainsi déterminée, est par la suite
utilisée pour l'oxydation de deux autres antibiegisy I'amoxiciline (AMX) et la
sulfachloropyridazine (SCP). Dans la seconde partgais avons étudiés linfluence des
parameétres expérimentaux (courant d’électrolysencentration d’antibiotique et du
catalyseur, nature du catalyseur, nature de l'an@te) sur la dégradation des trois
antibiotiques. Etant donné que la minéralisatiorcel® composés organiques par le procédé
électro-Fenton passe par des nombreux intermésliagactionnels, nous avons essayé
d’identifier les sous-produits aromatiques de dégtian de chaque médicament. Les
constantes absolues de la réaction entre ces@igi@s et leSOH ainsi que les constantes
de la réaction d'oxydation des intermédiaires atmmes ont été déterminées par la méthode
de cinétigue de compétition. La suivie et la quamatiion des sous produits aliphatiques ainsi
gue les ions inorganiques générés lors de I'élgstrale chaque médicament seront abordés
dans la chapitre IV en vue de décrire les mécarsstaaéaction d’oxydation impliqués dans
la dégradation et par conséquent de proposer wmsclde minéralisation complete par les

*OH générés par procédé électro-Fenton.

lI-2. ETUDE DES PARAMETRES INFLUENTS L'OXYDATION D ES
ANTIBIOTIQUES ETUDIES

Le procédé électro-Fenton qui est simple dans somcipe, fait, malgré tout,

intervenir un certain nombre de parametres expétawx dont l'optimisation reégit
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I'efficacité de la dégradation. Parmi ces paransetom trouve le type d’électrode utilisé, les
facteurs électrochimiques (courant ou potentieligpg) et les facteur cinétiques (nature et
concentration du catalyseur, concentration initidés polluants organiques) et le pH du
milieu. Le pH optimal pour le procédé électro-Fenest maintenant bien établi, et sa valeur
se situe autour de 3 pour les procédés basés sradaon de Fenton (Sun et Pignatello, 1993;
Brillas et al., 2009). La valeur de pH 3 est doix&d pour toutes les manipulations qui
suivent.

I11-2-1. EFFET DE LA CONCENTRATION DU CATALYSEUR Fe (ll) SUR LA
CINETIQUE D’OXYDATION DU SULFAMETHOXAZOLE (SMX)

Des études récentes effectuées au laboratoire IGitvgrch, 2004, Diagne et al.,
2007; Hammami et al., 2008) ont montré que le ptéadectro-Fenton est favorisé pour des
conditions opératoires bien définies, a savoiriguiacide au voisinage de pH 3, température
du milieu réactionnel, nature et concentration’ékedtrolyte support ([Ng&8Qy] = 0.05 mol
LY. Nous avons ainsi étudié dans cette partie ligrice de la concentration du catalyseur

Fe(ll) sur la cinétique de minéralisation de SMX.

Des solutions aqueuses de SMX 0.21 mmol(Le., 25 mg [ en COT) ont été
traitées dans les conditions suivantes: tempéstamebiante, pH 3, intensité de courant de
120 mA et concentrations en catalyseur variant.e2.5 mmol . Les résultats obtenus
sont représentés dans la Figure llI-1. Cette figoret en évidence l'influence de la
concentration de fer ferreux en tant que catalysasrde la minéralisation du SMX par le
procédé électro-Fenton au cours de I'électrolyspres 10 h d’électrolyse, le taux de
minéralisation atteint 84%, 87% et 74% avec conmaéinh de F& de 0.1, 0.2 et 0.5 mmol'L
respectivement. La minéralisation est donc plusag€ pour la concentration de 0.2 mmol L
! Fe(ll) que celle de 0.5 mmol™L Des observations similaires ont été déja rappsrigar
guelques publications (Oturan et al., 2001; Péted.e2002). En effet, la diminution de la
vitesse de dégradation de SMX lors de 'augmemtatmla concentration du Fe(ll) a partir de
0.2 mmol ! peut étre expliquée par la mise en place d'ungtiogaparasite consommant les

radicaux hydroxyles (Réaction I-41).
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Figure 1lI-1. Influence de la concentration de Fe(ll) en tard qatalyseur lors de la
minéralisation du SMX par le procédé électro-Fenf&X] = 0.21 mmol [ V =
0.25 L;1 = 120 mA; pH = 3; [NgS0Oy] = 0.05 mol L; [Fe'] = 0.1-0.5 mmol [*.
Anode: Pt

Dans le cas d'une concentration élevée de catalyee(l), la vitesse de la Réaction
(I-41) devient importante et elle va concurrenaeidégradation du SMX. D’autre part, les
ions Fe(lll) ainsi formés a forte concentration yent réagir avec le peroxyde d’hydrogéne
(Réaction 1-34), ce qui diminuerait I'efficacité de minéralisation (Neyens et Baeyens,
2003). Ainsi, la concentration initiale du catalysedans le cas de Fe(kst un parametre tres
important dans le procédé électro-Fenton. Dansd®uwjui suit, la concentration du catalyseur
Fe(ll) est fixée & 0.2 mmol'L La concentration de 0.1 mmot*lreste insuffisante pour une
minéralisation efficace car une partie du Fe(IPasatilisée dans la complexation des acides

carboxyliques générés, et surtout vers la fin dilement (Brillas et Oturan, 2007).
l11-2-2. EFFET DU COURANT APPLIQUE

Une fois la concentration optimale du catalyseuemh@née et le pH fixé a 3, il
convient d’établir la valeur du courant appliquéupdequel I'oxydation des antibiotiques
serait cinétiguement favorisée. Pour cela, destisolk aqueuses d'une concentration
correspondant & 25 mg'len COT (0.21 mmol t pour SMX et SCP, et 0.13 mmot'lpour

AMX) ont été traitées avec des intensités de cdwariant de 30 a 450 mA, en utilisant

These de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010 89



NaSO, comme électrolyte support. L'évolution de la conicion en fonction du temps est
suivie par CLHP et les constantes cinétiques appssesont calculées suivant une loi

cinétique de pseudo-premier ordre (paragraphe)lll-3

[1I-2-2-1. Cas du sulfaméthoxazole (SMX)

La Figure 1lI-2 montre I'effet du courant appligsér le profil des courbes cinétiques
de l'oxydation du SMX par IE©OH.

0,25
——30mA
0,2 —=—60mA
—— 120 mA
% 0.5 - —x—200 mA
= —e—300mA
g ——350 mA
n 011 —5— 400 mA
—o—450 mA
0,05
0 - ‘ .
0 20 40 60 80 100

Durée d'électrolyse / min

Figure 11I-2. Cinétigue de l'oxydation du SMX lors de traitemehine solution
aqueuse par le procédé électro-Fenton. [SMX] = tndol LY V = 0.25 L; [Fé"] =
0.2 mmol L% pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L*; | = 30-450 mA. Anode: Pt.

Les courbes cinétiques d'oxydation du SMX lors datedment éléctro-Fenton
montrent une diminution exponentielle de la conein au cours de I'électrolyse
impliquant ainsi une cinétique de réaction de pegu@mier ordre. La durée de traitement
pour la disparition compléete de SMX est de 90,4M, 20, 12, et 10 min pour les courants
appligués de 30, 60, 120, 200, 300 et 350 mA ré¢iseeaent. On constate que la dégradation
devient de plus en plus rapide avec 'augmentadi®@intensité du courant appliqué. Cette
tendance est confirmée par les valeurs des coastapparentekd,, Tableau 1lI-2, section
[1I-3). Cette augmentation de la vitesse d'oxydatdu SMX peut étre expliquée par
laugmentation de la vitesse des réactions éldutroques (Réactions |-67 et [-68)

conduisant & une génération plus rapide du réaetfenton (Fé + H,0,) dans le milieu et
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par conséquent une quantité plus importante @es On peut constater aussi, que la valeur
du courant optimale est égale a 350 mA, puisquaraghangement significatif de constante
apparente n’est plus observé au dela de cette rvdiwueffet, tout surcroit de courant est
inutile, car cela provoque une surconsommation afge électrique sans apport d'une
amélioration au niveau de la cinétique de dégradatine valeur élevée du courant appliqué

favorise I'évolution de ket consécutivement réduit I'efficacité de courant.

[1I-2-2-2. Cas de I'amoxicilline (AMX)

0,15
. ——30mA
0,12 —=—60mA
——120 mA
= ——200 mA
E 0,091 —o—300mA
g —o—350 mA
=3 0,06 -
0,03 -
0 - o \ ¢
0 10 20 30 40 50

Durée d'électrolyse / min

Figure IlI-3. Cinétique de dégradation de I'AMX lors du traitend'une solution
aqueuse par le procédé électro-Fenton. [AMX] = OriBol LY V = 0.25 L; [Fé'] =
0.2 mmol L pH = 3; [NaSO,] = 0.05 mol *; | = 30-350 mA. Anode: Pt.

La Figure 11I-3 montre les courbes cinétigues dgrdéation de I'AMX lors de
traitement par procédé électro-Fenton en fonctioncaurant d’électrolyse. L’amoxicilline
manifeste des comportements cinétiques de dégnadsthilaires a ceux du SMX. Par contre
sa vitesse de dégradation est plus rapide. La ddeée'électrolyse pour la disparition
compléete de 'AMX est de 40 min pour un courant3@emA contre 90 min pour le SMX.
Cette durée est 10 min pour 120 mA et encore muins 200 et 300 mA. Une intensité de

courant de 300 mA semble étre la valeur optimale fppdégradation de 'AMX.

[11-2-2-3. Cas de la sulfachloropyridazine (SCP)
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La cinétique de dégradation de SCP en fonctioncdurant d’électrolyse est
présentée dans la Figure IlI-4. L'allure des cosidedécroissance de la concentration est tres
similaire a celles obtenues avec le SMX et 'TAMX1 M durée d'électrolyse nécessaire a une
oxydation totale, on peut dire que la vitesse deéé&tion d'oxydation avec IE®OH est trés
proche de celle du SMX. Une valeur de courant derB8 apparait encore comme la valeur

optimale dans les conditions opératoires indiquides la Iégende de la Figure 111-4.

0,25
—e—30mA
02 —s—60 mA
——120 mA
s —x—200 mA
E 0,15 ——300 mA
o —o—350mA
B 01
0,05
0 +

0 20 40 60 80 100

Durée d'électrolyse / min

Figure 1ll-4. Cinétique de dégradation de la SCP en fonctiorauant appliquée
lors du traitement d'une solution aqueuse pardedguté électro-Fenton. [SCP] = 0.21
mmol L' V = 0.25 L; [Fé] = 0.2 mmol L}; pH = 3; [NaSQ] = 0.05 mol L*; | = 30-
350 mA. Anode: Pt.

[1I-2-2-4. Interprétation de I'effet du courant

Comme pour SMX et AMX, l'accélération de la cinéiggde dégradation du SCP avec
le courant appliqué s'explique par une productilus fmportante du réactif de Fenton {Fe
H,O,), suivant les Réactions [-67 et [-68. En effet, Mllesse de ces réactions est
proportionnelle au courant cathodique de réduatier} et Fe(lll) selon la seconde loi (dite
loi quantitative) de Faraday:
_ M{ldt

o (I1-1)

m
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oumreprésente la masse de produit forMéa masse molaire,le courant imposé
(A), t le temps (s),ve le nombre d’électrons échangés Fetla constante de Faraday.
L’hypothese de I'augmentation de concentration eroxyde d’hydrogéne avec le courant a
egalement été formulée par Brillas et Casado (2@881is que Qiang et al. (2003) et Sirés et
al. (2007b) ont démontré que le taux de régénérafi® F&" augmentait également avec

'augmentation du courant appliqué.

Pour des courants imposeés supérieurs au couraite (i 300 mA) que nous avons
gualifié ci-haut comme courant optimal pour procédiéctro-Fenton, la surabondance du
courant favorise I'évolution de Ha la cathode (Réaction III-2), réduisant donc

consécutivement I'efficacité de courant:

2H,0 + 26 — H, + 20H (I11-2)

II-2-3. EFFET DE LA NATURE DE L'ANODE SUR LA CINET IQUE DE
DEGRADATION. COMPARAISON ENTRE LES ANODES Pt ET BDD

L’efficacité du procédé électo-Fenton dépend fodetnde la nature des matériaux
d’électrode. Lorsque I'électrode est portée a utemitel pouvant conduire au dégagement
d’'oxygéne au niveau d'anode, les réactions comEdiconsommant des électrons, comme
par exemple la formation des composés peroxydésepe aussi limiter I'oxydation directe
des composés organiques présents en solution. fostees especes oxydantes ont la
capacité de réagir avec les composés organiques legpwxyder a leur tour, mais elles
possedent un pouvoir oxydant significativement jiilsle comparé a celui dé®H. Tous les
matériaux d'électrode ne produisent pas, avec haargfficacité, ces oxydants et notamment
les radicaux hydroxyles. De nombreuses rechercheété consacrées, ces quinze derniéres
années, a l'étude du traitement des eaux uséegépsllpar des composés organiques; les
matériaux les plus performants pour les utilisemoee anode sont ceux qui possedent des

fortes surtensions de dégagement d’oxygene.

L’oxydation des composés organiques nécessite diappatomes d’oxygene sur les
carbones de la chaine organique. Ces électrodesjulelles sont portées au potentiel de
décharge de 'eau, ont une activité catalytiqudisarite pour diminuer I'énergie d’activation

de la réaction de transfert des atomes d’oxygérsede chaque étape de I'oxydation (Vitt et
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Johnson, 1992). Parmi ces matériaux, on trouveoggdes métalliqgues comme le dioxyde
d’étain (Stucki et al., 1991) et le dioxyde de plo(Belhadj Tahar et Savall, 1998). Dans les
années 90, un nouveau matériau est apparu : leadtatiopé au boreBPD) (Carey et al.,
1995; Pleskov et al., 1987). Ce matériel a étasatitlans le traitement de I'eau depuis les
années 2000 (Iniesta et al., 2001; Panizza eR@D]). La comparaison des surtensions de
dégagement d’'oxygéne dans le Tableau lll-| monte lg BDD posséde un d'oxydation plus
importante que celui du platine. Il en résulte gleiment une activité électrocatalytque
remarquable vis-a-vis des composes organiquesuc@eymet de les envisager dans les

opérations de dépollution d’eaux résiduaires.

Tableau I1lI-1. La surtension de dégagement d’oxygene pour quelquatériaux
d’électrode (Kétz et al., 1991; Gandini et al., 999

Surtension au dégagement d’oxygéne de différentériaax d'électrode

a 1 A ni? en milieu acide

Matériel d’anode Pt PbO SnQ BDD

Surtension (V) 0.27 0.50 0.67 1.27

Dans cette partie de travail, nous avons essayadiég la cinétigue de dégradation
comparative de trois médicaments antibiotiques (SIMX et SCP) en utilisat une électrode

de BDD ou de Pt comme anode.

Les Figures llI-5, 111-6 et 11I-7 représentent lmétique de disparition de SMX, AMX
et SCP, respectivement, par le procédé électrosReantec une anode de Pt et BDD a 60 et
300 mA. Ces trois figures montrent que la dégradatie ces trois médicaments antibiotiques
est beaucoup plus rapide avec une anode de BDDeayuime anode de Pt a faible courant de
60 mA. L'oxydation complete nécessite 60 min pddiXSt SCP, et 30 min pour AMX.
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Figure 1lI-5. Cinétique de dégradation du SMX lors du traitem@&nonhe solution
aqueuse par le procédé électro-Fenton avec |'ado@ et BDD. [SMX] = 0.21 mmol
L5V =0.25 L; [Fé€] = 0.2 mmol L}, pH = 3; [NaSO,] = 0.05 mol L | = 60 et 300
mA.
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Figure 1lI-6. Cinétique de dégradation de 'AMX lors du traiterthe'une solution
aqueuse par le procédé électro-Fenton avec l'adedet et BDD. [AMX] = 0.13
mmol L' V =0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol LY; pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol *; | = 60
et 300 mA.
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Figure 1llI-7. Cinétigue de dégradation de la SCP lors du tratend'une solution
agueuse par le procédé électro-Fenton avec l'at@d et BDD. [SCP] = 0.21 mmol
L%V =0.25L; [Fé] = 0.2 mmol L pH = 3; [NaSOy] = 0.05 mol L*; | = 60 et 300

mA.

Ce phénomene est di au pouvoir oxydant plus éldueBDD comme anode qui
favorise la génération des radicaux hydroxylesldailent adsorbés a la surface de I'anode
suite a l'oxydation de I'eau (Martinez-Huitle et 2004; Brillas et al., 2005):

BDD + H,0 — BDD (OH) + H* + & (I11-3)

Par contre, leSOH sont plus fortement adsorbés a la surface dehemisorption) et donc
sont moins disponibles pour oxyder la matiére amgan Ainsi, l'utilisation d'une anode
BDD dans le procédé électro-Fenton permet la pitimluc’'une quantité supplémentaire des
radicaux hydroxyles qui s’ajoutent a ceux prodyits la réaction de Fenton en milieu

homogene.

Dans le cas des courants supérieur & 300 mA, éasatde dégradation pour les trois
antibiotiques est assez proche pour les deux anodeagii peut s'expliquer par une vitesse de
régénération plus importante du réactif de Fenfe#' (+ H,O,) dans le milieu homogéne.
Dans ce cas, la quantité supplémentaire’@d4$ produit a I'anode reste faible devant celle

produite en milieu homogene.
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l1I-2-4. EFFET DE LA CONCENTRATION D’ANTIBIOTIQUE T RAITE

La concentration de médicaments dans les rejetssindls et hospitaliers varient au
fil des saisons. Ainsi, il est intéressant d’étudeescomportement et I'efficacité du procédé
électro-Fenton vis-a-vis de variation de la conedin initiale de différents médicaments

étudiés.

l11-2-4-1. Cas du SMX

La cinétique de dégradation avec différentes canagons de SMX a été étudiée a
température ambiante et pH 3. La Figure IlI-8 metdrcinétique de dégradation du SMX en
fonction du temps d’électrolyse lors du traitempat le procédé électro-Fenton a courant

constant de 300 mA.

15
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1,25 - ——0.42mM
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Durée d'électrolyse / min

Figure III-8. Cinétique de dégradation du SMX en fonction decsacentration
initiale lors du traitement de solutions aqueusasl@ procédé électro-Fenton. [SMX]
= 0.08, 0.42, 0.62 et 1.33 mmol*LV = 0.25 L; [Fé] = 0.2 mmol L'; pH = 3;
[Na;SQy] = 0.05 mol L% | = 300 mA. Anode: Pt.

Le suivi des concentrations au cours de I'élecemlya démontré que le procédé
électro-Fenton reste applicable dans une large gaderconcentration. Dans tous les cas, la

dégradation du SMX est totalement achevee aprésm@® d’électrolyse pour les
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concentrations 0.62 et 1.33 mmot [saturation). Le temps d'électrolyse pour une aiipd
compléte est plus court pour des concentratiordefsi étant 20 et 5 min pour 0.42 et 0.08
mmol L*, respectivement. Cette tendance est confirméelgmarvaleurs des constantes
apparenteskgy, Tableau IlI-2, section 11I-3), elle peut s’expliey par la faible concurrence
entre les molécules du SMX et les sous-produitsimédiaires formés lors du traitement avec

les radicaux hydroxyles situ.

I11-2-4-2. Cas de 'AMX

La Figure 111-9 montre la cinétique de dégradatinl’AMX en fonctions du temps
d’électrolyse et de sa concentration. Quatre smistiaqueuses d° AMX de concentrations
variant de 0.05 (i.e., 10 mg'Len COT) & 0.52 mmolt.(i.e., 100 mg * en COT) ont été
traitées a courant constant de 300 mA. Le suiviodbegentrations au cours de I'électrolyse a
démontré que le procédé électro-Fenton est appdicalans une large gamme de
concentration. La dégradation de 0.52 mmblde AMX est compléte au bout de 40 min. Le
temps requis pour son oxydation compléte devigat & 20, 15 et 5 min pour 0.39, 0.26 et
0.05 mmol L' d'AMX.

0,6
) —0—0.05mM
0,5 1 ——0.26 mM
—=—0.39mM
% 04 1 —a—0.52mM
< 0,3
E [
<
0,2
0,1
0 (I\\\" T ¢ T &
0 10 20 30 40 50

Durée d'électrolyse / min
Figure 1lI-9. Cinétique de dégradation de 'AMX en fonction de cncentration
initiale lors du traitement de solutions aqueusaslg procédé électro-Fenton. [AMX]
= 0.05, 0.26, 0.39 et 0.52 mmol*LV = 0.25 L; [Fé"] = 0.2 mmol L} pH = 3;
[Na,SO;] = 0.05 mol *; | = 300 mA. Anode: Pt.
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[11-2-4-3. Cas de la SCP

Dans le cas de la SCP, on a travaillé avec deuxetdrations dues a sa faible
solubilité. La Figure 111-10 montre la cinétique dégradation des solutions de SCP lors du
traitement par le procédé électro-Fenton. La dédiad de 0.21 mmol £ de SCP est

compléte en 10 min et celle de 0.08 mmdldn 5 min.

0,25
—=—0.08 MM
0,2 1 —4—0.21 mM
=
g 0,15 -
o
O
o 011
0,05 -
0 T T & T 1 ‘?‘
0 2 4 6 8 10 12
Durée d'électrolyse / min

Figure 11I-10. Cinétique de dégradation de la SCP en fonctiosaleoncentration
initiale lors du traitement de solutions aqueusade procedé électro-Fenton. [SCP] =
0.08 et 0.21 mmol & V = 0.25 L; [Fé"] = 0.2 mmol L*; pH = 3; [NaSQ;] = 0.05
mol L' | = 300 mA. Anode: Pt.

En conclusion, 'ensemble des résultats montre lguméthode électro-Fenton est

applicable pour une large gamme de médicamenis ebricentrations.

I11-2-4. EFFET CATALYTIQUE ET/OU CO-CATALYTIQUE DU  Cu(ll)

Les radicaux hydroxyles sont générés en conting teamilieu par la mise en place
d'un cycle catalytique dont les ions métalliquesstduant un couple redox en milieu
homogene sont les principaux acteurs. Si le ferdix ou ferrique) est le catalyseur le plus

couramment utilisé pour des criteres environnementat économiques, d’autres ions
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meétalliques de métaux de transition peuvent égalenservir de catalyseur, seuls ou
combinés. La dégradation de trois médicamentsiatitibes en présence de I'ion €seul et

en mélange avec Fea été aussi étudiée (Figures I1I-11, 111-12 etlif). La concentration de
Fe(ll) et/ou Cu(ll) était fixée & 0.2 mmol*Lafin de comparer les performances des différents

systemes catalytiques et co-catalytiques entre eux.

0,25
—o—Fe(ll)
0,2 1 —a—Fe(ll) + Cu(l)
—a— Cu(ll)
= 015 |
3
5 01
0,05
0 ' 2
0 10 20 30 40 50 60
Durée d'électrolyse / min

Figure 1ll-11. Effet de la nature du catalyseur {Fet/ou Cd* & la concentration de
0.2 mmol %) sur la cinétique de dégradation du SMX lors chitément par le
procédé électro-Fenton. [SMX] = 0.21 mmeét:LlV = 0.25 L; pH = 3; [NgSQ;] = 0.05
mol L', | = 300 mA. Anode: Pt.

0,15
[ —e—Fe(ll)
0,12 - —=— Fe(ll) + Cu(ll)
—a— Cu(ll)
Z 009
<
2 006"
0,03
0 T T T T ad A
0 2 4 6 8 10 12 14

Durée d'électrolyse / min
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Figure 11I-12. Effet de la nature du catalyseur {Fet/ou CG* & la concentration de 0.2
mmol L) sur la cinétique de dégradation de 'AMX lors @aitement par le procédé
électro-Fenton. [AMX] = 0.13 mmolt; V= 0.25 L; pH = 3; [NgSQ;] = 0.05 mol L*; |
=300 mA. Anode: Pt.

0,25
—e— Fe(ll)
02 ] —a—Fe(ll) + Cu(ll)
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Figure 11I-13. Effet de la nature du catalyseur {Fet/ou Cd* & la concentration de
0.2 mmol ') sur la cinétique de dégradation de la SCP lordrditement par le
procédé électro-Fenton. [SCP] = 0.21 mmd] ¥ = 0.25 L; pH = 3; [NgSQ,] = 0.05
mol L™; | =300 mA. Anode: Pt.

Les Figures IlI-11, 1lI-12 et 11I-13 montrent landtique de dégradation de SMX,
AMX et SCP avec Fe(llgt Cu(ll) seuls et combinés en tant que catalyspors tester
I'efficacité d'oxydation par procedé électro-Fentadrutilisation des ions Cu(ll) comme
catalyseur ou co-catalyseur dans le cas préserantiit pas a une amélioration de la vitesse
de dégradation dans le cas de SMX et SCP. Cesfiguontrent clairement que I'ion ferreux
conduit aux meilleures vitesses de dégradation rppport aux ions cuivreux comme
catalyseur a la méme concentration. Cela peuiegpkqué par le pouvoir oxydant plus élevé
du couple F&/Fe* (E°= 0.77 V/ESH) par rapport & celui du couple’@du’ (E°= 0.16
V/ESH) et par conséquent la faible production @ par la réaction de Fenton entre’ @t
H,0, (Pimentel et al., 2008) mais aussi par la probablaplexation du SMX et SCP ou de
leurs intermédiaires réactionnels. Cette compleratqui peut-étre bénéfique dans certains

cas, inhibe la cinétique de dégradation dans leS¥X et SCP par la diminution de la
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concentration du catalyseur d'une part et par ditiin de la disponibilité des molécules
concernées d'autre part. Les Figures IlI-11, Illet21l-13 mettent aussi en évidence cet effet
inhibiteur, car sa présence a coté d'ions ferrealgntit considérablement la vitesse de
dégradation du SMX et du SCP. Dans le cas de AMXggere effet synergétique positif de

la présence de Cu(kst observé.

L’effet synergétique de la présence de cuivre ésence de fer a été démontré par
Gallard et al. (2000), G6zmen et al. (2003) oul&sikt al. (2009). Par exemple, Gallard et al.
(2000) ont montré que la vitesse de décompositohiD, et d’'oxydation de I'atrazine sont
beaucoup plus lentes en présence d& Gu'en présence de Feseul et que I'addition de
CU?" augmentait I'efficacité du systéme *Hé1,0, par production des radicaux hydroxyles
supplémentaires venant de la réaction de Fenterelitre Cliet O, (Réaction 1ll-4) et par

génération de Fépar réduction de Bé en présence de C(Réaction II-7):

H,O, + Cu" — Cu* + OH™ + ‘OH (111-4)
CU" + HO, — Cu" + H" + Oy (111-5)
C¥"+R->Cu +R (111-6)
Cu" + Fe** > Fe?* + cu* (11-7)

En effet, on peut constater que la cinétique dmmosition de SMX, AMX et SCP
varie selon la nature du catalyseur ajouté. Leférdifices entre les potentiels d’oxydo-
réduction affectent les facteurs thermodynamiqueslad catalyse mais n’expliquent pas
entierement les divergences observées pour la ditgya de ces meédicaments. D’apres
Bandara et al. (1996), la catalyse dépend esdentieht de transfert électronique, des

énergies d’hydratation, de la taille des ions dély@t de la stéréo-isomérie des catalyseurs.

lI-3. DETERMINATION DES CONSTANTES DE VITESSE
APPARENTES ET ABSOLUES

Les radicaux hydroxyles sont des réactifs non tfdeavec une réactivité
extrémement élevée pour les composés organiquesretonséquent sont non accumulatifs
dans le milieu, puisqu’ils ont une trés courte @urde vie de l'ordre de quelques

nanosecondes (Jacob, 1995). Ainsi, l'état quativstaaire peut étre appliqué a la
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concentration des radicaux hydroxyles et la réaalioxydation des composés organiques par
les®OH peuvent étre assimilée a une cinétique de pselatoi@r ordre.

D’apres la section 1I-3-1-3, on peut définir I'égioa 11-1. En intégrant cette équation,

et considérankap= kand OH], on obtient:

[médicamer]y iy (111-8)

=" [médicamert  *

[médicamer]s

—— = f(t) permet de déterminer les constantes de vitesse
[médicamer]t

Ainsi, le graphelLn

apparentes de la réaction d’'oxydation du compoganique par les radicaux hydroxyles. La
Figure IlI-14 présente I'exemple du SMX. Le mémeqgaédé a été utilisé pour AMX et SCP.

Les résultats sont regroupés dans les Tableax llI-3 et I1I-4.

A 30mA

Ln (G/Ct)

O T T T T T T
0 5 10 15 20 25 30 35

Durée d'électrolyse / min

Figure 11l-14. Détermination des constantes de vitesse apparpateda réaction du
SMX avec les radicaux hydroxyles. [SMX] = 0.21 mradt V= 0.25 L; [Fé] = 0.2
mmol L' pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L% | = 30-120 mA. Anode: Pt.
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Tableau I1-2. Constantes de vitesses apparerkgg) pour la degradation du SMX.

Cellule [SMX] [Fe™] [Cu™T] | Kapp,smx% 10"
(mM) (mM) (mM) (MA) (min™)
Pt/Feutre de carbone 0.08 0.2 - 300 10.7
0.21 - - 30 0.10
0.21 0.2 - 30 0.48
0.2 - 60 0.64
0.2 - 120 1.07
0.2 - 300 2.37
0.2 - 350 4.80
0.2 - 400 5.55
0.2 - 450 5.83
- 0.2 300 0.53
0.2 0.2 300 0.95
0.42 0.2 - 300 1.78
0.62 0.2 - 300 0.52
1.3 (sat.) 0.2 - 300 0.52
BDD/Feutre de carbone 0.21 0.2 - 60 1.63
0.2 - 120 2.02
0.2 - 200 2.55
0.2 - 300 2.62

Tableau I1I-3. Constantes de vitesses apparerkgg) (pour la dégradation de 'AMX.

Cellule [AMX] [Fe'] [Cu™T] | Kapp, amx X 10"
(mM) (mM) (mM) (MA) (min™)
Pt/Feutre de carbone 0.052 0.2 - 300 4.80
0.13 - - 30 0.30
0.13 0.2 - 30 0.60
0.2 - 60 0.12
0.2 - 120 3.10
0.2 - 200 5.20
0.2 - 300 5.40
0.2 - 350 5.40
- 0.2 300 2.50
0.2 0.2 300 6.30
0.26 0.2 - 300 1.98
0.39 0.2 - 300 1.20
0.52 0.2 - 300 0.47
BDD/Feutre de carbone 0.13 0.2 - 60 1.62
0.2 - 120 4.40
0.2 - 200 5.50
0.2 - 300 6.30
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Tableau I1l-4. Constantes de vitesses apparerkgg) (our la dégradation de SCP.

Cellule [SCP] [Fe™] [Cu™] [ Kapp, scPX 10
(mM) (mM) (mM) (mA) (min'™?)
Pt/Feutre de carbone 0.082 0.2 - 300 8.80
0.21 - - 30 0.10
0.2 - 30 0.50
0.2 - 60 0.78
0.2 - 120 1.33
0.2 - 200 1.70
0.2 - 300 6.00
0.2 - 350 6.30
0.2 - 400 6.40
- 0.2 300 0.36
0.2 0.2 300 0.64
BDD/Feutre de carbone 0.21 0.2 - 60 1.15
0.2 - 120 1.40
0.2 - 200 2.30
0.2 - 300 6.10

A partir de ces trois tableaux, on peut déduire que

- Les constantes apparentes dépendent des cosdip@ratoires appliquées (nature
de l'anode, courant appliqué, concentration de caéuent, nature du catalyseur,
etc.);

- Les constantes apparentes de ces trois médicasmmnitde méme ordre;

- La valeur de la constante apparente augmentedgeconcentrations plus faibles;

- La constante apparente n'évolue plus apres utigecourant appliqué (courant
limite);

- Pour le méme courant appliqué, les constantearapfes pour I'anode BDD sont
plus importantes que celles avec I'anode Pt;

- Les constantes apparentes obtenues en présender derreux en tant que

catalyseur sont nettement supérieures a celleswdgeavec d'ions cuivreux.

Quant aux constantes absolues, elles sont détesmipar la méthode de cinétique
compétition entre le médicament étudié et un comapds référence (compétiteur) de
constante cinétique absolue connue. Dans ce trdeailconstantes cinétiques absolues de
trois médicaments étudiés ont été déterminées pmanpétition avec I'acide p-
hydroxybenzoique (pHB) pris comme composé de ratae(appelé «substrat» dans la
section 11-3-1-3) et dont la constante absolue alesc radicaux hydroxyles e$gns =
2.19x10° mol* L s' (Beltran de Haredia et al., 2001). On suppose lgseradicaux
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hydroxyles ne réagissent qu’avec le composé orgaret]le compétiteur dans la solution. La
constante cinétique absolue est ainsi déduite tr par la relation II-3. En effet, le graphe

[médicamer]s
[médicamert

HB] . K.oomag
=f Ln[p 0) est une droite de pentgsmedicaent = est connue et
( m]:) p " KoHe

pHB
par conséquent, permet de détermikgt medicamentL@ Figure IlI-15 présente I'exemple du
SMX.

Ainsi, pour chaque médicament étudié, un mélangenéglaire (0.21 mmol L) de
pHB et du médicament en question dans un volun@2teL est électrolysé et I'évolution de
leur concentration relative sont mesurées par CladPdébut d’électrolyse, pour pouvoir
négliger l'intervention des métabolites formés ears du traitement par rapport a la molécule

initiale.

Le méme mode de calcul a été réalisé pour SCP eK Alns les conditions
opératoires identiques, sauf que pour AMX, la cotregion de travail est fixée a 0.26 mmol

L. Les résultas sont regroupés dans le Tableau IlI-5

4
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Figure 11I-15. Détermination de la constante de vitesse absotug [a réaction
d'oxydation du SMX avec les radicaux hydroxylecaurs du procédé électro-Fenton.
[SMX] = [pHB] = 0.21 mmol [} V = 0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol L} pH = 3;
[Na;SQy] = 0.05 mol L | = 60 mA. Anode: Pt.
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Tableau 1lI-5. Constantes de vitesse absolugs)(pour la dégradation oxydative des
antibiotiques SMX, AMX et SCP par les radicaux loydies en utilisant la méthode
de cinétique de compétition avec I'acipdaydroxybenzoiquekys = 2.19x10° mol™

LsY.
Composé Kaps (MOl™ L s
SMX (1.60% 0.01)x 10°
SCP (1.58+ 0.02)x 10°
AMX (2.07£ 0.01)x 10°

Ce tableau nous permet de déduire que:

- Les constantes de vitesse absolues déterminéedgsotrois médicaments étudiés,
transcrivent la forte réactivité et la rapiditéréaction des radicaux hydroxyles sur
les médicaments. Ces valeurs sont de méme ordgeatieleur des constantes de
vitesse de I'hydroxylation des composés aromaticaesc radicaux hydroxyles
reportées dans la littérature (Tableau 1-13);

- Les constantes de vitesse absolues de SMX ets8MtRres proches. Ceci peut étre
expligué par le fait que ces deux médicaments ptése des structures
moléculaires similaires. La disparition de AMX pas radicaux hydroxyles s’avere
la plus rapide;

- La valeur de la constante cinétigue absolue algtathans ce travail pour de la
réaction d'oxydation du SMX est plus faible quelecebpportée par d'autres
méthodes de génération 8®H: 5.5x10° mol* L s* par la photolyse de 40,
(Huber et al., 2003), 8810° mol* L s* par la radiolyse (Mezyk et al., 2007).
Concernant 'AMX et le SCP, nous n‘avons pas trode@s la littérature des

valeurs de constantes de vitesse pour la comparaiso

lI-4. IDENTIFICATION DES INTERMEDIAIRES AROMATIQUE S AU
COURS DE LA DEGRADATION OXYDATIVE

La dégradation des composés organiques toxiquedgsaprocédés d’oxydation peut
engendrer des intermédiaires aromatiques qui péwdtea plus toxiques que la molécule

meére. Ces intermédiaires peuvent donc contribuemoadiveau a la pollution des eaux, et des
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sols et poser de réels problemes environnementsiogi, I'identification et le suivi de ces

intermédiaires réactionnels de dégradation oxydagiaverent nécessaire. En outre, le suivi
de la cinétique de formation et de disparition itsrmédiaires réactionnels nous permet de
mieux comprendre les voies de dégradation de l&cntd mere et ainsi de pouvoir proposer

un meécanisme réactionnel de minéralisation pardéisaux hydroxyles.

Dans cette partie, nous avons tenté d’identifielitativement et quantitativement les
produits aromatiques générés lors de I'électrotis&SMX et du SCP par le procédé électro-
Fenton. Les intermédiaires de I'AMX ne sont pagouns identifiés. Ainsi, une solution de
0.21 mmol ! du SMX et celle du SCP sont électrolysées a cow@mstant de 60 et 300 mA
avec les anodes Pt et BDD. Les composés aromatipresés sont séparés sur une colonne
chromatographique en phase inverse C-18 en utilisen gradient d’élution dont la
composition est identique a celles utilisées potXSet SCP données au chapitre II.
L’identification est effectuée par comparaison tewmps de rétention et des spectres UV-
visible avec ceux de composés standard et a étBévpar I'ajout interne du composé
authentique dans les solutions traitées. Les caorat@ms sont calculées a I'aide des courbes

d’étalonnage préparées a partir des standards.

Les structures moléculaires des produits organigiéésctés sont résumées dans les
Tableaux 111-6 et IlI-7 pour SMX et SCP, respecthent. D’autres produits organiques

minoritaires détectés ne sont pas encore identifiés

Tableau IlI-6. Structures moléculaires des intermédiaires cyebggénérés lors de
I'électrolyse du SMX.

Intermédiaire Structure chimique tr (MiN) | Amax (M) | Kaps (Mol™ L 57
N/O
3-Amino-5-methylisoxazole (AMI) / / 5.0 220 1.1x10%
H,N
p-Benzoquinone (BZQ) o o 7.5 245 6.1X10°
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Tableau IlI-7. Structures moléculaires des intermédiaires cyebqgénérés lors de

I'électrolyse de la SCP.

Intermédiaire Structure chimique tr (MIN) | Amax (NM) | Kaps (Mol™ L 59
N Cl
N/ AN
3-Amino-6-chloropyridazine (ACP) ‘ 3.1 299 6.1x10°
P
HoN
p-Benzoquinone (BZQ) 0 o 7.5 245 6.1x10°

La dégradation des trois antibiotiques est accomgagimultanément par I'apparition
de produits d'oxydation, dés les premieres minutestraitement. Le SMX et le SCP
disparaissent complétement apres 12 et 60 minadfélgse a 300 et 60 mA, respectivement,
en utilisant une anode de Pt (sections 111-2-2-1ll€2-2-3). Dans le cas de I'anode de BDD,
cette durée d'électrolyse est de 12 et 30 min MK et 10 et 30 min pour SCP lors
d'électrolyse a courant constant de 300 et 60 mgpactivement (section IlI-2-3). Par contre,
la destruction totale des intermédiaires aromatiquézessite 20 et 90 min pour la BZQ dans
le cas du SMX a 300 et 60 mA, respectivement, anecanode de Pt. Ce temps d'électrolyse
pour la disparition compléte est plus court dansae de I'anode de BDD; il est de 15 et 40
min a 300 et 60 mA, respectivement (Figure IllI-1&)AMI manifeste une cinétique
d’apparition et disparition similaire a cette deBZQ, avec les deux anodes, au courant
constant de 60 et 300 mA (Figure IlI-17). Le SGiede une quantité de BZQ plus faible que
le SMX, ce guimplique que sa disparition est plite a 60 et 300 mA (Figure 111-18). Les
quatre figures suivants montrent aussi que le tedapgsaitement pour la disparition compléte
des intermédiaires réactionnels est proche a del8MX et SCP pour les mémes valeurs du
courant appliqué. Cela indique que la BZQ, le AMIecACP présentent une réactivité proche
gue celles des la molécules méres SMX et SCP vis-des radicaux hydroxyles. La mise en
place d’'une anode BDD accélere I'apparition etitgpakrition des intermédiaires organiques.
Le AMI (provenant de la rupture de la liaison S-@ $IMX) a été identifié par Trovet al.,
(2009) lors de la photodégradation par procédégphenton et par procédé photocatalytique
hétérogéne en présence de Ji@’autre part, I'apparition de BZQ et non de l@ei
sulfanilique en début d’électrolyse en quantité amgnte, met en évidence plutbt
I’hydroxylation de la molécule mére qui donne le $Mydroxylé suivi d'une rupture de la
liaison sulfonamide (S-O) pour donner le AMI et BZQ. L'oxydation du SCP par les
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radicaux hydroxyles se fait de la méme maniere $ X avec formation de BZQ et ACP.

L’hydroxylation successive de ces composés aromasigonduisant a la formation probable
des produits polyhydroxylés, aboutit a la rupturéi ¢ ouverture du cycle aromatique pour
donner des composeés aliphatiques (acides carboegjgqjue nous identifions plus tard dans

ce qui suit (chapitre IV) ainsi que des ions selfaitrate et ammonium.

0,015
—o—60mA /Pt
—e—60mA/BDD
——300 mA / Pt
0,01 - —+—300mA/BDD

[BZQ]/mM

0,005

O L K v T T
0 20 40 60 80 100
Durée d'électrolyse / min

Figure 111-16. Evolution de la concentration dorbenzoquinone (BZQ) lors de
l'oxydation du SMX avec une anode de Pt et BDD. Y$M™ 0.21 mmol *; V =
0.25 L; [Fé] = 0.2 mmol IY; pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L*; | = 60 et 300 mA.
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—e— 60 mA / BDD
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Theése de Doctorat UPE — A. DIRANY, 2010 110



Figure IlI-17. Evolution de la concentration du 3-amino-5-metgsiazole (AMI)
lors de I'oxydation du SMX avec une anode de BiD. [SMX] = 0.21 mmol L*;
V = 0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol L pH = 3; [NaSQ,] = 0.05 mol L*; | = 60 et 300
mA.
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Figure I11-18. Evolution de la concentration debenzoquinone (BZQ) lors de
I'oxydation du SCP avec une anode de Pt et BDDPJSE€0.21 mmol [*; V = 0.25
L; [Fe**] = 0.2 mmol L% pH = 3; [NaSQ,] = 0.05 mol L | = 60 et 300 mA.
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Figure 111-19. Evolution de la concentration du 3-amino-6-chlgmigazine (ACP)
lors de I'oxydation du SCP avec une anode de BD&. [SCP] = 0.21 mmol £; V
=0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol L% pH = 3; [NaSQ,] = 0.05 mol L% 1 = 60 et 300 mA.

[1I-5. CONCLUSION

Les résultats obtenus au cours de cette étude omtrénque le procédé d’oxydation
avancée électrochimique «électro-Fenton» est capald dégrader efficacement les
antibiotiques sulfaméthoxazole (SMX), amoxicilli®MX) et sulfachloropyridazine (SCP)
appartenant a deux familles différentes: sulfonani(EMX et SCP) di-lactames (AMX).

La dégradation pour les trois médicaments est @&hawmoins de 15 min a 300 mA avec une
anode de Pt. L'utilisation d’'une anode BDD qui jeréte une haute surtension de dégagement
d’'oxygéne, accélére encore la dégradation a 300 @efte accélération est encore plus nette
avec des courants appliqués plus faibles (60 may).afleurs, nous avons déterminés par la
méthode de la cinétique de compétition (en preiactde p-hydroxybenzoique comme
composé référence) les constantes de vitesse abspliisont respectivement de (1+6001)
x10°, (1.58+0.02) x10°, (2.07+£0.01) x10° mol* L s* pour SMX, AMX et SCP,
respectivement. L’amoxicilline s’est avéré le maédient le plus facile a oxyder par les
radicaux hydroxyles. La réactivité de SMX et SCB-a4vis les radicaux hydroxyles est tres

proche.

Les intermédiaires aromatiques d’oxydation de SMXSEP ont été identifiés. La
constante cinétique absolue pour chaque intermédeaiété déterminée par la méthode de
cinétiqgue de compétition. L'utilisation d'électrode BDD comme anode accélere la cinétique
d’apparition et de disparition de ces intermédmire

L'utilisation de Cu(ll) seul en tant que catalysenétallique diminue I'efficacité de
procédé électro-Fenton par rapport au fer ferreieffet co-catalytique de Cu(ll) est négatif

dans le cas de SMX et SCP mais légerement poaits té cas d'’AMX.

Les résultats contenus dans ce chapitre montressi gue le procédé électro-Fenton

est efficace dans une large gamme de concentratiangbiotiques.
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CHAPITRE IV

ETUDE DE LA CINETIQUE DE MINERALISATION
DES ANTIBIOTIQUES SULFAMETHOXAZOLE (SMX),

AMOXICILLINE (AMX) ET SULFACLOROPYRIDAZINE (SCP)
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IV-1. INTRODUCTION

Le principal objectif des POA, rappelons le, estniénéralisation des polluants
organiques. Nous avons démontré dans la partie@geéte que I'efficacité de la dégradation
(c’est-a-dire, la disparition de I'antibiotique timl) des polluants organiques par le procédé

électro-Fenton pouvait étre optimisée par ajustémes parametres expérimentaux.

De la méme maniére, on peut accroitre le taux ae€mlisation des solutions étudiées
en modifiant les parametres opératoires. Cetteepemmpare les vitesses de minéralisation et
les taux de réduction du COT des solutions traitéfs de déterminer les parameéetres
expérimentaux (la concentration de médicamentatara du catalyseur métallique, le courant
imposé, etc.) ayant le plus fort impact sur la tinge d’abattement de COT et le rendement
de minéralisation. Rappelons que selon le paragradipt2-1, la concentration optimale du
catalyseur Fe(ll) est fixée & 0.2 mmét pour toutes les manipulations.

IV-2. ETUDE DES PARAMETRES INFLUENTS LA MINERALISAT ION
DES ANTIBIOTIQUES SMX, AMX ET SCP

IV-2-1. EFFET DU COURANT APPLIQUE

L’effet de la valeur du courant appliqué sur laétigue de dégradation des trois
antibiotiqgues (SMX, AMX et SCP) a été testé a letisa I1I-2-2. Il ressort de cette étude que
la vitesse de dégradation augmente jusqu’a 300 mAuku-dela la hausse de courant
n’influence plus significativement la cinétique.sLmémes électrolyses ont été répétées dans
les cas du procédé électro-Fenton avec une anoBEg dwis cette fois en allongeant le temps
d’électrolyse pour pouvoir suivre I'évolution de hainéralisation des solutions aqueuses

étudiées. Les résultats obtenus sont représentédetakFigures 1V-1, IV-2 et IV-3.

Ces trois figures, montrent que la variation du Q@r les trois médicaments (0.21
mmol L' pour SMX et SCP, et 0.13 mmol™*Lpour AMX) suit une décroissance
exponentielle au cours du temps, ce qui laisseage¥sune cinétigue de pseudo-premier
ordre. Par ailleurs, la minéralisation suit uneétiojue en deux étapes, la seconde étant

nettement plus lente que la premiére. La vitessmitéralisation, tout comme la vitesse de
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dégradation, augmente rapidement avec le courantigap entre 30 et 300 mA et n’évolue
plus pour les valeurs de> 300 mA. Le taux de minéralisation est de I'ordee76% pour
SMX, 64% pour AMX et 72% pour SCP pour une durégettrolyse de 10 h a 30 mA. Pour
la méme durée d’électrolyse, ce taux augmente a @836 SMX, 93% pour AMX et 95%
pour SCP a 300 mA. Ces trois antibiotiques présénties taux de minéralisation
comparables. Le taux d’abattement du COT (autrendiinie degré de minéralisation)
n'évolue plus au dela de 300 mA, ce qui peut é&mdigué, entre autres réactions parasites,

telque la formation de +4& la cathode a des intensités élevées, selondaaésuivante:

2H,0 + 26 — H, + 20H (I11-2)

Guivarch (2004) a aussi mis en évidence I'avantige courant faible sur le taux de
minéralisation d’une solution du colorant Vert Mdide traitée par le procédé électro-Fenton

par réduction d’une surconsommation énergetiquieénu

——30mA
—a—60mA

—a— 120 mA
—»— 200 mA
—e— 300 mA
—— 350 mA
—=—400 mA
—— 450 mA

COT/mgcC[*

0 120 240 360 480 600 720

Durée d'électrolyse / min

Figure IV-1. Evolution du COT en fonction du temps d’électrelyst du courant
appliqué lors du traitement électro-Fenton d'udateEm aqueuse de SMX. [SMX] =
0.21 mmol L*; V = 0.25 L; [Fé"] = 0.2 mmol L*; pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L*; |

= 30-450 mA. Anode: Pt.
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Figure IV-2. Evolution du COT en fonction du temps d’électrelyst du courant
appligué lors du traitement électro-Fenton d'uriatem aqueuse de AMX. [AMX] =
0.13 mmol L*; V = 0.25 L; [Fé"] = 0.2 mmol L*; pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L*; |
= 30-350 mA. Anode: Pt.
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Figure IV-3. Evolution du COT en fonction du temps d’électrelyst du courant
appliqué lors du traitement électro-Fenton d'unletem aqueuse de SCP. [SCP] =
0.21 mmol I*; V= 0.25 L; [Fé"] = 0.2 mmol L*; pH = 3; [NaSO,] = 0.05 mol L*; |

= 30-350 mA. Anode: Pt.
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On constate que la vitesse de minéralisation p&eaau début du traitement, puis elle
s’atténue par les durées d'électrolyse longueseften, au début du traitement, la molécule
meére et ses dérivés aromatiques sont plus facilemeydés par les radicaux hydroxyles
conduisant a la formation des composés aliphati(aedes carboxyliques) qui résistent bien
a la minéralisation par ces mémes radicaux. D’ap#ém, ce ralentissement peut étre aussi
expliqgué en partie par la formation des complexesof et/ou ferri- avec ces acides qui sont
stables. Ces hypothéses ont été également rep@aéedturan et al. (2000), Brillas et al.
(2000, 2003), Boye et al. (2002) et Diagne el aDO{) en étudiant la dégradation de
différents polluants organiques ainsi que les acidarboxyliques par le procédé électro-

Fenton.

IV-2-2. ETUDE DE LA CINETIQUE DE MINERALISATION DES ANTIBIOTIQUES
AVEC LES ANODES Pt ET BDD

L’étude de la cinétique de minéralisation de SMX¥)A et SCP a été aussi effectuée
en applicant le procédé électro-Fenton avec uraréte de BDD dans les mémes conditions
opératoires que celles présentées dans la selitidi3.l Les résultats obtenus sont comparés

avec ceux obtenus dans le cas d’'une anode Pt.urardaappliqué était de 60 et 300 mA.

Ces trois figures (IV-4a, b et ¢) montrent queilisation d’'une anode de BDD au lieu
d’'une anode de Pt lors du traitement des solutitargtibiotique par le procédé électro-Fenton
accélére la vitesse et le degré de minéralisafiareffet, dans le cas d'une anode de BDD, les
radicaux hydroxyles sont formés aussi bien damsilieu par la réaction de Fenton (Réaction
I-33) qu’a la surface de I'anode (Réaction llI-Be résultat est confirmé par d'autres études
sur la dégradation des médicaments et d’'autresigrdBl organiques tels que les pesticides.
D’autres travaux de recherche ont prouvé que iatiion de ces électrodes de BDD peut
conduire a une minéralisation compléete de diffésezimposés aromatiques et des acides
carboxyliqgues en milieux aqueux par I'oxydation digoe (Rodrigo et al., 2001; Flox et al.,
2005).
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Figure IV-4. Evolution du COT lors de traitement des antibiogis par le procédé
électro-Fenton avec I'anode Pt et BDD. (a) SMX;AMX; (c) SCP. [SMX] = [SCP]
= 0.21 mmol [}, [AMX] = 0.13 mmol L'; V = 0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol ; pH = 3;
[Na,SOy] = 0.05 mol *; | = 60 et 300 mA.
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IV-2-3. EFFET DE LA CONCENTRATION

La détermination des cinétiques de minéralisatmms de traitement électro-Fenton
ainsi que l'influence de certains parametres ploystimiques sur ces cinétiques est une
étape importante pour optimiser le procédé éldetmton. L'étude de la cinétique de
minéralisation des trois antibiotiques étudiés damgravail en fonction de leur concentration
initiale a été réalisée en faisant varier le COliahdes solutions: (i) SMX de 10 a 150 mg
L™ (saturation) et (i) AMX de 10 & 100 mg'l(Figures IV-5 et IV-6). En ce qui concerne le
SCP (Figure IV-7), nous avons travaillé seulemeetaleux concentrations, 10 et 25 my L

a cause de sa faible solubilité.

160

——10mg/L
140 ——25mg/L
120 —=—50mg/L

—a—75mg/L

——150mg/L

80
60

COT/mgcC !

D
o

20

0 120 240 360 480 600 720

Durée d'électrolyse / min

Figure IV-5. Effet de la concentration initiale d’antibiotiqser I'évolution du COT
en fonction du temps d'électrolyse lors de traitenééectro-Fenton de SMX. [SMX] =
0.08 (10 mg [} COT), 0.21, 0.42, 0.62 et 1.33 (150 m§ COT) mmol L V = 0.25
L; [Fe*] = 0.2 mmol L*; pH = 3; [NaSOy] = 0.05 mol *; | = 300 mA. Anode: Pt.
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Figure IV-6. Effet de la concentration initiale d’antibiotiqser I'évolution du COT
en fonction du temps d'électrolyse lors de traitenédectro-Fenton d’AMX. [AMX] =
0.05 (10 mg [} COT), 0.13, 0.26, 0.39 et 0.52 (100 m§ COT) mmol L*; V = 0.25
L; [Fe*] = 0.2 mmol L*; pH = 3; [NaSOy] = 0.05 mol L*; | = 300 mA. Anode: Pt.

30

—a—10mg/L
25 4

—a—25mg/L

COT/mgcC L

0 T T T T T
0] 120 240 360 480 600 720

Durée d'électrolyse / min
Figure IV-7. Effet de la concentration initiale d’antibiotiqser I'évolution du COT
en fonction du temps d'électrolyse lors de traiteingédectro-Fenton de SCP. [SCP] =
0.08 (10 mg [* COT) et 0.21 (25 mgt COT) mmol *; V = 0.25 L; [Fé] = 0.2
mmol L' pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L*; | = 300 mA. Anode: Pt.
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Les Figures IV-5, IV-6 et IV-7 représentent I'évidun de la minéralisation de la
matiére organique contenue dans une solution agueufonction de la concentration initiale
des antibiotigues SMX, AMX et SCP respectivemend mninéralisation des solutions
aqueuses initialement & la concentration de 0.082dtmmol * en SMX, 0.05 et 0.13 mmol
L en AMX et 0.08 et 0.21 mmolLen SCP est quasi-totale aprés 10 h de traiterGest.
figures montrent que la durée de traitement nécesgour la minéralisation totale est
fonction de la concentration initiale. En outreygla concentration initiale est importante,
plus le temps d'électrolyse requis pour une mirsatbn quasi-compléte est long. La vitesse
de minéralisation qui est élevée en début du treate devient de plus en plus faible sur des
longue durée de traitement a cause de la réacpuite faible des acides carboxyliques, les
derniers sous produits avant la minéralisationawigs des radicaux hydroxyles.

Le Tableau IV-1 résume les pourcentages de COTir@snapres 6 et 10 h de

traitement en fonction de la concentration initidds trois antibiotiques.

Tableau IV-1. Pourcentage d’abattement du COT aprés 6 et 10ttaidlement par le
procédé électro-Fenton avec une anode de Pt etidordes concentrations initiales

d’antibiotique (dans les conditions expérimentaésrites dans les Figures V-5, IV-6

et IV-7).
Antibiotique SMX AMX SCP
COT/mgC ! 10 25 50 75 15010 25 50 75 100| 10 25

Aabattementdu COTa6h/% 898 89 85 83|90 91 92 88 82| 90 89
Abattementdu COTal10h/% 981 92 90 90 |97 93 93 91 89| 95 93

Ce tableau montre l'efficacité du procédé électeatbn concernant I'élimination des
antibiotiques en question a différentes gammesateeantrations. On peut déduire de ces
résultats que le procédé électro-Fenton est doecmuthode adaptée a la dégradation des

effluents chargés des produits médicamenteux.

IV-2-4. MINERALISATION D’'UNE MELANGE DE TROIS ANTIB  IOTIQUES (SMX,
AMX ET SCP)
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L’efficacité du procédé électro-Fenton est baséesalcapacité a dégrader la matiere
organique en solution par le biais des radicauxrdydes électrogénérés. Il est aussi
intéressant d'étudier le comportement d'une saluttontenant plusieurs polluants (des
antibiotiques dans nétre cas) mis en compétitiamsda milieu réactionnel pour IE©H.
Ainsi, nous avons étudié la minéralisation d'unduson composée d'une mélange des
antibiotiques SMX (0.42 mmol1), AMX (0.26 mmol L) et SCP (0.21 mmol 1) dans les
conditions optimales (= 300 mA, [Fé] = 0.2 mmol L}, pH = 3, [NaSQ] = 0.05 mmol )
définit plus haut avec une anode de Pt. La conagoitr en carbone organique totale (COT)
de ce mélange correspond & 125 nig(0 mg ! (SMX) + 50 mg * (AMX) + 25 mg L*
(SCP)). Les valeurs de COT mesurées au cours tedettrolyse sont reportées Figure V-

8.
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120 }
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o o o o o
! ! ! !
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Durée d'électrolyse / min

Figure 1V-8. Evolution du COT en fonction du temps d’électrelysrs de traitement
d’'un mélange de 3 antibiotiques (SMX, AMX et SCRY) fe procédé électro-Fenton.
[SMX] = 0.42 mmol L}, [AMX] = 0.26 mmol L, [SCP] = 0.21 mmol &; V = 0.25 L;
[Fe*'] = 0.2 mmol Y; pH = 3; [NaSQ;] = 0.05 mol LY; | = 300 mA. Anode: Pt.

On peut voir sur la Figure 1V-8 que la minéralisatd’une solution fortement chargée
en matiére organique est plus lente par rapportraitement des solutions individuelles;
néanmoins la chute du COT atteint 80% apres 480 didlectrolyse tandis que les taux
d'enlevement de COT des solutions individuelleg étaviron 90%. Ces résultats confirment
gue cee procédé peut traiter une solution conteiasiteurs composés tout en conservant des
vitesses de minéralisation suffisamment élevéésega la production continue des radicaux
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hydroxyles et la rapidité de leur réaction. Celaisi\permet de dire que la minéralisation

d’effluents contenant plusieurs médicaments essageable par ce procédé.

IV-2-5. EFFET CATALYTIQUE ET/OU CO-CATALYTIQUE DU C wu(ll) SUR LA
MINERALISATION

La cinétigue de minéralisation des médicaments SMXX et SCP est étudiée avec
deux catalyseurs, Fe(ll) et Cu(ll), séparés ou étanges pour voir I'effet catalytique et co-
catalytiqgue du Cu(ll). Les résultats obtenus saésentés dans les Figures IV-9a, b et c.
L'effet de l'ion C(Il) a été déja étudié (Walling i€ato, 1971) dans le cas du procédé Fenton
classique. Dans le cas électrochimique, on congtaeette ion est réduit a la cathode eh Cu
(Réaction IlI-4 et suivantes, expliquées a la sectil-2-4), qui entreprend la réaction de

Fenton-like au méme titre que le Fe(ll) a la réactie Fenton (I-33).

On observe que la vitesse de minéralisation ave@les ferreux est plus importante
pour les trois antibiotiques qu’avec les ions celis;, puisque son pouvoir oxydaf€ 0.77
V/ESH) par rapport & celui du couple ®/€u’ (E°= 0.16 V/ESH) et plus important. Cela
signifie que la réaction lllI-4 produit moins de i@lx hydroxyles par unité de temps que la
réaction de Fenton (I-33). L'ajout du Cu(ll) en ggéce du Fe(ll) inhibe le pouvoir
catalytique de ce dernier dans le cas de SMX (Ei¢\vi#9a) et SCP (Figure IV-9c) impliquant

un effet synergétique négatif.
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Figure IV-9. Evolution du COT lors de traitement des antibiotis| par le procédé
électro-Fenton avec Fe(ll) ou Cu(ll) comme catalyséa) SMX; (b) AMX; (c) SCP.
[SMX] = [SCP] = 0.21 mmol L, [AMX] = 0.13 mmol LY V = 0.25 L; pH = 3;
[Na;SQy] = 0.05 mol L% | = 300 mA. Anode: Pt.
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IV-3. IDENTIFICATION ET EVOLUTION DES ACIDES
CARBOXYLIQUES FORMES LORS DE L'OXYDATION DES
ANTIBIOTIQUES

L’oxydation successive des molécules aromatiquesglise le noyau par addition des
groupes hydroxyles et leur oxydation en forme gn@at conduit a sa rupture oxydative. Les
composés émanant de la fragmentation du noyaudesnhydrocarbures saturés et insaturés
C,-Cs porteurs de groupes fonctionnels carboxyle, aldéhyétone ou alcool (Alverez-
Gallegos et Pletcher, 1999; Chou et al., 1999; @tu2000; Oturan et al., 2001). Le milieu
étant fortement oxydant, les groupes fonctionné&dsads sont oxydés en aldéhydes, eux-
mémes convertis en acides carboxyliques. Etant éokan multiplicité des structures
envisageables, seules les acides carboxyliquestémsiuivis dans cette étude. Par conséquent,
nous avons essayeé dans cette étude d’identifiditafleement et quantitativement les acides
carboxyligues qui se forment lors de la minéraiigaties antibiotiques étudiés (SMX, AMX,
SCP). Ainsi, les solutions traités a 60 mA aveodie Pt et BDD ont été analysées par la
chromatographie d'exclusion ionique en utilisant gnlonne Supelcogel H, Supelco (9 um,
4.6 x 25 cm) dans les conditions d’élution données apitte Il et détectées a une longueur
d’'onde de 220 nm. La concentration des acides gglijoes a été déterminée grace a des
courbes d’étalonnage préparées a partir de proshaitslard. L'identification a été vérifiée par

I'ajout interne des standard (composés authent)glaess les solutions traitées.

Les acides carboxyliques détéctés lors de la dageeddu SMX, AMX et SCP sont
présentés dans le tableau IV-2. Les acides oxaligpadique, pyruvique et malique ont été
identifié pour les trois antibiotiques. L’'acide gkylique a été identifié pour le SMX et la
SCP. Quant aux acides malonique et succiniquegrils été identifiés uniquement pour
AMX. L'évolution des acides carboxyliques idenéi§ lors de la minéralisation des
antibiotiques étudiés est représentée sur les é3gM-10a, b et c pour les électrolyses avec
Pt, et sur les Figures IV-11a, b et ¢ pour lestédgses avec BDD. Les acides commencent a

se former presque en méme temps.
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Tableau IV-2. Acides carboxyliques détectés lors de la dégradate antibiotiques
SMX, AMX et SCP.

Acide Carboxylique Structure Chimique tg (Min)

Acide Oxalique 2.90

Acide Maléique :<} 3.34
o]
H

Acide Pyruvique 4.42

HO, io
o OH
OH O
OH
o]
YLOH
o]
O
Acide Glyoxylique 4.74
O\
OH
o]
J
0
OH
(e}
o) OH
OH
o)

O

Acide Malonique 5.30

H
Acide Succinique lo] 6.50

Hi
Acide Malique 8.50
o)

-
~Y
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Figure IV-10. Evolution des acides carboxyliques lors de la maligation des
antibiotiques par le procédé électro-Fenton. (a)XSkb) AMX; (c) SCP. [SMX] =
0.42 mmol I}, [AMX] = 0.52 mmol L, [SCP] = 0.21 mmol £; V = 0.25 L; [Fé] =

0.2 mmol *; pH = 3; [NaSO,] = 0.05 mol *; | = 60 mA. Anode: Pt.
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Figure IV-11. Evolution des acides carboxyliques lors de la maligation des
antibiotiques par le procédé électro-Fenton. (a)XSkb) AMX; (c) SCP. [SMX] =
0.42 mmol [}, [AMX] = 0.52 mmol L, [SCP] = 0.21 mmol &; V = 0.25 L; [Fé] =
0.2 mmol L% pH = 3; [NaSQ,] = 0.05 mol L | = 60 mA. Anode: BDD.
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L’analyse de ces figures montre que:

» Les acides carboxyliqgues commencent a se formeedésut de I'électrolyse dans
le cas des trois antibiotiques, ils atteignent leaximum de concentration environ
entre 60-120 min avec une cinétigue assez similAmedela de cette maximum, la
concentration des acides diminue rapidement pamnsiler sauf celle de I'acide
oxalique, qui décroit faiblement avec le tempsedi#blyse et reste présent méme a
la fin de traitement pour les trois molécules, dboant ainsi a la valeur du COT
résiduel de la solution traitée a 60 mA. En effieg été démontré que cet acide
forme avec le F& des complexes stables qui présentent une grasiarice face
a I'oxydation par les radicaux hydroxyles (Boyeakt 2003; Oturan et al., 2008b).
Par ailleurs, Brillas et al. (2004) ont précisé gas complexes présentent une plus
grande stabilité vis-a-vis des radicaux hydroxygesc une électrode de Pt qu'avec
une électrode de BDD. Ce comportement a été obskeme les Figures IV-11 a, b
et c. En effet, ces figures montrent que tous ¢édea carboxyliques sont dégradeés
plus facilement dans le cas d'une anode de BDD avecinétique de formation et
de dégradation plus rapide.

* La concentration de I'acide maléique dans les trtass est trop faible par rapport
aux autres acides.

» Les faibles teneurs en acide carboxylique non t&tegui existent encore dans la
solution en fin de traitement ainsi la résistaneecdmplexes Fé-oxalate sont &

l'origine des valeurs du COT résiduel des solutioraes.

Ces résultats montrent clairement que la minétaisaes antibiotiques étudiés par le
procédé électro-Fenton passe par la formation deésctarboxyliques issus de I'oxydation des
dérivés aromatiques polyhydroxylés sous l'actioa dalicaux hydroxyles. Cette affirmation
est en accord avec les études de Brillas et ab4(26t Diagne et al. (2007) qui ont appliqué
cette méthode sur d’autres molécules organiquedgri#da résistance de certains acides
carboxyliques a I'oxydation par des radicaux hygtes, le taux de minéralisation atteint des
valeurs assez élevées et la minéralisation du GSiuel (matiére organique difficilement
oxydable mais non toxiques telle que I'acide oxed)gpeut étre achevée par des procédeés de

traitement biologiques.
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IV-4. IDENTIFICATION ET EVOLUTION DES IONS INORGANI QUES
FORMES LORS DE L'OXYDATION DES ANTIBIOTIQUES

IV-4-1. MINERALISATION DES ANTIBIOTIQUES AVEC UNE A NODE Pt

Le processus de minéralisation des antibiotiqugsigque la conversion de la matiere
organique en dioxyde de carbone et ions minéraoxgmant de la présence des hétéroatomes
dans la molécule de départ; le soufre et 'azodX{SAMX et SCP) et le chlore (SCP). Par
ailleurs, des travaux antérieurs (Joseph et a00286tylidi et al., 2003; Stylidi et al., 2004)
ont montré que les molécules organiques contenantadote, du soufre et du chlore sont
minéralisées respectivement avec la formation de;"Nét/ou NQ, SQ? et CI. Ce
comportement a été vérifié dans ce travail poutégradation des trois antibiotiques étudiés.
Ainsi, la libération des ions nitrate, ammonium|fate et chlorure pendant le traitement
électro-Fenton est déterminée par chromatogrammigue. Un suivi par chromatographie
ionique des concentrations de ces ions formésderka dégradation des trois médicaments
dans les conditions optimales est représenté suidgeres IV-12 a, b et c. Le Tableau V-3

donne les temps de rétention de ces différentsidmmtifiés et suivis.

Tableau 1V-3. Temps de rétention des ions minéraux suivis paonshtographie

ionique.

lons cr NO; NH," SO”

tr (Min) 1.7+ 0.2 3.2% 0.1 57+ 0.2 6.7t 0.3
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Figure IV-12. Evolution des ions nitrate, ammonium, sulfate btowre lors du
traitement électro-Fenton des solutions aqueuse&dMie, AMX et SCP. (a) SMX; (b)
AMX; (c) SCP. [SMX] = 0.42 mmol L, [AMX] = 0.26 mmol L*, [SCP] = 0.21 mmol
L5 v =0.25 L; [Fé] = 0.2 mmol I'; pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L% | = 300 mA.
Anode: Pt.
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La Figure IV-12a présente les résultats obtenus te traitement d'une solution
aqueuse du SMX d'une concentration initiale de énd®l L. Aucune trace des ions nitrites
n’'a été trouvée. Les limites maximales (théoriquispilan azote (N© + NH,") et de soufre
(SO?) sont 1.248 et 0.42 mmolY. respectivement. Les trois ions commencent & seeio
des le début de I'électrolyse. La libération dasiammonium au cours de I'électrolyse est
beaucoup plus importante que celle des ions njtedtea concentration atteint une valeur de
0.78 mmol L* aprés 10 h d'électrolyse, alors que celle deteitnéest que 0.22 mmol'L Le
bilan total de I'azote en fin de minéralisation égale & 1 mmol L, représentant 80% de
I'azote total théorique. Cette non conservatiom@esse peut s’expliquer par la formation des
divers composés azotés réfractaires liés au CQ@antesu des molécules gazeuses telle que
N, ou encore le Nklou de gaz NQ qui ont été détectés dans d’'autres études (Saflidl.,
2003; Vinodgopal et al., 2003). Il a été déja démreoue lors de I'oxydation des composés
organiques azoteés, les groupes amines s’oxydeatmemonium (Nohara et al., 1995), ce qui
concorde avec les résultats de notre étude, paredegSMX posséde deux atomes d'azote
susceptibles de générer 'ammonium (le groupe amiNel, de la partie sulfanilique et
'atome d’azote du groupe sulfonamide), et un sdame d’azote pouvant se convertir en
nitrate ('atome d'azote qui se trouve sur la posi2 du cycle isoxazole). D’autre part, la
libération de sulfate est importante durant I'élelgise; ceci laisse suggérer I'attaque rapide
du groupe —S&- par les radicaux hydroxyles. Ce résultat est\ralans d’autres travaux
s’intéressant a la dégradation par les radicauxdxytes de diverses molécules organiques
contenant d'atomes S (Diagne et al.,, 2007; Hamrearal., 2007). On constate que la
conversion du soufre organique en ion sulfate easigcompléte avec un taux de 95% a la fin

d'électrolyse, ce taux étant 50% en 60 min deetrant.

Dans le cas de I'AMX, on a deux atomes d’azoteepifles de se convertir en yH
et un seul en N@ Les résultats sont donnés dans la Figure IV-12s. bilans matiéres
d’azote et de soufre représentent 90 et 88%, régpewnt (par rapport aux concentrations
théoriques) aprés 10 h de traitement. La libéradiesions nitrates et ammonium suiventt une
évolution similaire a celle des ions sulfate, leacsumulations se font sur des longues durées

de traitement.

En ce qui concerne la SCP (Figure 1V-12c), lestrgumns commencent a se former
rapidement dés le début de I'électrolyse. Le rappdid, /NOs plus faible par rapport a celui
obtenu dans le cas du SMX puisque le SCP possede alemes d'azote du fonction
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pyridazine susceptible de se convertir en nitratdesix autres atomes d'azote capables de
générer 'ammonium (le groupe amine —Ni la partie sulfanilique et I'atome d’azote du
groupe sulfonamide). Apres 10 h de traitementbilens matieres d’'azote, de soufre et de

chlore sont 91%, 91% et 86 %, respectivement,gggrart a la concentration théorique.

La libération et donc I'accumulation des ions nman&rdans le milieu constituent une
évidence supplémentaire (des mesures du COT oa @CD) de la minéralisation de la

matiere organique par le procédé électro-Fenton.

IV-4-2. EFFET DE LA NATURE DE L'ANODE (Pt OU BDD) SUR LA
MINERALISATION

Afin de compléter I'étude de la minéralisation a@esibiotiques par le procédé électro-
Fenton avec une anode de BDD, nous avons suiwlliéon des ions minéraux libérés au
cours de I'électrolyse. Les Figures IV-13-a, b eésument, a titre comparatif, les résultats
obtenus avec anodes Pt et BDD.

L’analyse de ces figures montre que généralenaglittération des ions NOet SQ*
est plus importante avec une anode BDD qu'avecc®tqui est en bon accord avec les
résultats de I'abattement du carbone organiqué (Eeation 1V-2-2). Par contre, la vitesse de
libération et d'accumulation des ions NHemble presque identique sur les deux anodes.
L’'azote total en fin de minéralisation (10 h) formar les ions Ni et NQ; représente 97%
de I'azote théorique dan le cas de I'anode BDD @ép 81% obtenu avec I'anode Pt dans le
cas du SMX, 94 % contre 90% dans le cas de 'AMX486 contre 91% dans le cas de la
SCP. Ces résultats montrent clairement I'efficadeéd’anode BDD par rapport a 'anode Pt

dans la minéralisation des antibiotiques étudiés.

Il est & noter que les ions YHhe s’oxydent pas en NOavec le systéme BDD/feutre
de carbone. Ces résultats sont déja obtenus paeFEkl. (2006) et confirmé dans notre étude
par la concentration qui reste constante lors éledtrolyse d’une solution 1 mmofl‘Len
NH," (oxalate d’ammonium) dans les conditions optimalesminéralisation ([F&] = 0.2

mmol L'}, V= 0.25 L, = 300 mA) avec le systéme BDD/feutre de carbone.
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Figure 1V-13. Evolution des ions inorganiques lors de la mingaéibn du SMX, AMX et
SCP par procédé électro-Fenton avec une anode ¢(eA,0) et BDD (o,m, A ,¢). lOn :
NH;" (8,0); NOs (0,m):SO” (A,A); CI (0, ). [SMX] = 0.42 mM, [AMX] = 0.26 mM,
[SCP] = 0.21 mM, [F&] = 0.2 mM, V =0.25 L, | = 300 mA, (a) SMX; (b) AXt (c) SCP.

Dans le cas de SCP, la libération dions €$t plus importante au début de
I'électrolyse avec le BDD et atteint son maximumegpl20 min, puis sa concentration baisse
progressivement et atteint une valeur de 0.04 mhibla la fin d'électrolyse. Cette
manifestation peut s’expliquer par oxydation ad@e de l'ion Clen dichlore Gl et/ou en
hypochlorite ClOselon les réactions suivantes:

2 Cl — Cl, + 26 (IV-1)
Cl, + H,0 — HOCI + H' + CI (IV-2)
HOCI <> H* + CIO’ (IV-3)

La présence de HCIO favorise I'élimination de Nipar la formation des chloroamines, et
peut conduire a la formation de Belon les réactions IV-4 - IV-7 (Chiang et al.9%% ce qui

n'est pas le cas de la SCP puisque la concentratiomNH," ne diminue pas durant le

traitement.
HOCI + NH;" — NH.Cl + H,O + H* (IV-4)
HOCI + NH,Cl — NHCb + H,0 (IV-5)
NHCI, + H,O — NOH + 2H" + 2CI (IV-6)
NHCl, + NOH — N, + HOCI + H* + CI’ (IV-7)
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IV-5. MECANISME DE MINERALISATION POUR LE SMXET LA SCP

L’identification des intermédiaires aromatiques,s dacides carboxyliques et des
composés minéraux formés au cours de réaction dératisation, ainsi que leur évolution au
cours du temps lors du traitement des solutionee@sps, nous permet de proposer un
mécanisme de minéralisation pour le SMX et la S@PIg procédé électro-Fenton avec une
cathode en feutre de carbone. Un mécanisme deiagolausible en accord avec les
intermédiaires détectés et leur ordre d'appardi@té proposé pour la minéralisation du SMX
et de la SCP (Figures 1V-14 et IV-15). A noter daieonstante absolui,(d de réaction avec
les"OH pour chaque composé est indiquée dans le méowamsur donner une idée sur leur
différence de réactivité avec I68H. Pour les intermédiaires aromatiques, les catesasont
calculées dans ce travail par la méthode de cingtilp compétition (section 1ll-4), alors que
celles des acides carboxyliques ont été détermidées la littérature (Ervens et al., 2003;
Oturan et al.,, 2008b). On observe que la réactidié intermédiaires aromatiques est
nettement supérieure a celles des acides carbargliqui sont réfractaires a I'oxydation par
les "OH. Deux hypothéses sont suggérées par attaqueadiesux hydroxyles en présence
d’O; sur le SMX:
(i) L'attaque directe sur la liaison N-S du groupeinsulfonamide pour donner le 3-
amino-5-méthylisoxazole (AMI) et l'acide sulfanilig (SFN, aveckapssen =
6.1x10° Mt s%);

(i) L'attaque sur le groupe —NHbour donner le SMX-hydroxylé avec libération de
NH,", le SMX-hydroxylé étant oxydé ultérieurement pdanner AMI et BZQ.

La réactivité du SFN est similaire a celle de lazm®uinone (BZQ), puisqu’ils ont la
méme constante absolue. D’aprés les chromatograrhtRe€, le SFN n’est pas détecté
durant I'électrolyse et donc il n'est pas forméacguggére d’accepter la deuxieme hypothese.
L’attaque des radicaux hydroxyles sur le SMX-hygtéxva donner ensuite le 3-amino-5-
meéthylisoxazole et la benzoquinone avec la libénaties ions sulfates (Figure IV-14). En
effet, le passage direct au BZQ s’explique panjtation successive du cycle sulfanilique sur
les positions —N et —S. Hu et al. (2007) ont adégecté I'AMI lors de la dégradation du SMX
par photocatalyse hétérogéne en présence dg @iOnt identifié la formation de NH NOs
et SQ%. L'oxydation de la BZQ par ouverture du cycle aatigue donne lieu & la formation

des acides maléique et malique; par contre I'oxgdaie 'AMI génére les acides pyruvigue
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et glyoxyliqgue, avec la libération de Het NQ;. L'oxydation des acides maléique,
pyruvique et glyoxylique conduit & la formation tacide oxalique, ce qui expligue sa
formation en grande quantité. Les acides carboughkgsont les derniers sous-produits avant
la minéralisation en C{et eau. La méme approche est utilisée pour dderimgcanisme de
minéralisation de la SCP (Figure 1V-15), mais avic formation du 3-amino-6-
chloropyridazine (ACP) a la place de I'AMI et ladration de Cl Les deux sulfonamides
présentent des structures chimiques identiques, lam@iartie isoxazole de SMX est remplacée

par un cycle pyridazine dans le cas de la SCP.
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Figure 1V-14. Mécanisme séquentiel de minéralisation du SMXIlesirOH, suivant
I'évolution des intermédiaires réactionnels ideésiflors du traitement par électro-

Fenton.
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d'identification et évolution des intermédiaireaatonnels lors du traitement électro-

Fenton.
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IV-6. CONCLUSION

Les résultats obtenus au cours de cette étude embrjue les solutions aqueuses de
SMX, AMX et SCP peuvent étre minéralisées de fagffinace par le procédé électro-Fenton,

le taux de minéralisation des solutions traitéas/pat dépasser 95%.

Cette étude a été aussi complétée par I'applicadio procédé électro-Fenton avec
l'anode Pt et BDD dans les mémes conditions opésatafin de comparer leur efficacité de
minéralisation. L'utilisation de I'anode BDD a |légment amélioré I'efficacité du procédeé a
courant élevé (300 mA). Par contre, cette amélmmaest beaucoup plus nette a faible
courant (60 mA) en accélérant la cinétigue de mairgation au début d’électrolyse.
L'utilisation de lI'anode BDD permet d'atteindre tanx d'enlévement du COT supérieur a
95% a la fin du traitement.

L'utilisation de Cu(ll) seul (catalyseur) ou ersasiation avec le Fe(ll) (co-catalyseur)
n'‘apporte pas une amélioration a l'efficacité doc@dé par rapport au catalyser classique
(ions Fé" ou F&"). L'effet co-catalytique de Cu(ll) est négatif darminéralisation du SMX
et SCP. Les résultats obtenus montrent aussi gpp&&dé électro-Fenton est efficace dans

une large gamme de concentration d’antibiotiques.

La totalité des résultats contenus dans ce cleapiontrent que le procédé électro-
Fenton est capable de minéraliser efficacemenamtibiotiques appartenant a des familles
différentes. Le COT résiduel est composé d'aciddsoxyliques récalcitrants aOH tels que
l'acide oxalique, mais il ne présentent pas de elapgur I'environnement et son élimination

total peut étre achevée par la biodégradation.
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CHAPITRE V

TRAITEMENT DES SOLUTIONS AQUEUSES D'ANTIBIOTIQUES
SULFAMETHOXAZOLE, AMOXICILLINE, ET
SULFACLOROPYRIDAZINE PAR OXYDATION ANODIQUE :
COMPARAISON DU POUVOIR OXYDANT DES ANODES Pt ET BDD
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V-1. PRINCIPE DE L'OXYDATION ANODIQUE

L’oxydation anodique des composés organiques @éstrifuement possible avant le
dégagement d'oxygene, due a l'oxydation de l'eawnjgRshwar et lbanez, 1997,
Comninellis, 1999). Cependant en pratique, la réaat’ oxydation des substances organiques

est souvent treés lente, cette limitation étantdfercinétique plutét que thermodynamique.

Les anodes électrocatalytiques (Pt, Pd,....) peemettd’augmenter la cinétique
d’oxydation électrochimique des composés organigesheureusement, lors de I'oxydation
de ces composés a un potentiel anodique fixé esodssde celui du dégagement de
'oxygeéne, l'activité anodique diminue suite a I'paisonnement de la surface anodique
(Rajewshwar et Ibanez, 1997; Comninellis et Pufgadi991; Comninellis, 1994). Cet
empoisonnement est généralement provoqué paryanpdkation, a la surface de I'électrode,
de certains composés organiques. Seuls, des mitemtnodiques élevés, supérieurs au
potentiel théorique de décomposition de l'eau, m@dtemt l'oxydation des espéces
empoisonnantes, régénérant ainsi la surface anedigant I'oxydation. Si I'on veut obtenir
un rendement faradique élevé, il apparait doncss@&ie de recourir a une électrode a forte
surtension de dégagement d’oxygénes, permettanawhgller a un potentiel élevé de maniére
a éviter la passivation de [Iélectrode durant Cé&le-oxydation, sans entrainer une

décomposition importante de I'eau.

Par ailleurs, I'anode doit présenter aussi unenbaronductivité électrique de maniéere
a limiter la chute de potentiel lors du passagecawrant et la consommation énergétique,
ainsi qu'une grande stabilité chimique afin de temiles colts lies a sa dégradation.
Actuellement, les anodes remplissant au mieux eg®ratifs sont des électrodes d'oxyde
métallique telles que SROPbQ ou d'oxyde mixte comme TYRRUO;, ou encore le diamant
synthétique dopé au bore (Iniesta et al., 2001t B®D pour "Boron Doped Diamond” en

anglais.

V-2. OXYDATION ANODIQUE DIRECTE AVEC ANODE PtET BD D

Les radicauxOH peuvent étre formés sur une électrode Pt paydation de I'eau:

Pt + HO — Pt(OH)ags + H' + € (V-1)
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mais ces radicaux sont fortement adsorbés (chiptiso) a la surface de Pt et donc
sont peu mobiles. De plus, la concentration d@kl étant faible (surtension faible), la
dégradation des molécules organiques est peu éearicheut présenter une sélectivité. Ainsi,
pour le phénol, bien que les intermédiaires réantits produits lors de I'oxydation sur une
anode en Pt soient les mémes que ceux interveaastldxydation sur une anode SnDa
été mis en évidence que cette électrode est peatignt inactive vis-a-vis de I'oxydation des
composés aliphatiques (Comninellis et Pulgarin,3192mninellis, 1994; Foti et al., 1999;
Iniesta el al., 2001). En outre, comme nous l'avgsalé ci-dessus, sur une électrode de Pt,
il se pose le probléme de I'empoisonnement dedtedee suite a la formation d’'un film

polymérique a sa surface.

Sur une anode de BDD, les composés organiquesssabigne combustion, a des
surtensions importantes (Tableau Ill\dia la formation d’un intermédiaire actif, le radic
hydroxyle électrogénére et physisorbé a la sufacexydation de I'eau dans un milieu acide

ou neutre (Réaction 111-6) ou de I'ion hydroxyderaitlieu basique.

Comme on peut le constater sur ces deux exempleficdcité du procédé
d'oxydation anodique est basée essentiellememd suature de I'anode utilisée; les matériaux
les plus efficaces étant ceux qui possédant dedatirtensions de dégagement d’oxygéene
(Tableau llI-1),le BDD s’avére I'anode la plus active électrocdighyement pour le procédé
d'oxydation anodique.

Dans ce chapitre de ce travail de these, nous adtowdée la cinétique de dégradation
des antibiotiques SMX, AMX et SCP en milieux aqueetx également la cinétique de
minéralisation de leur solution respective panjation anodique avec les anode Pt et BDD,
la cathode étant toujours le feutre de carbonesiAle pH du milieu est fixé a 3 comme dans
le cas de procédé électro-Fenton pour qu'on puase des comparaisons dans les mémes
conditions expérimentales. De nombreuses rechegiiidressant a I'étude du traitement des
eaux polluées par I'oxydation anodique directeaumtstaté le pH acide proche de 3 comme le
pH optimal pour la dégradation et la minéralisatil@s polluants organiques, malgré que ce
procédé fonctionne dans une gamme tres large de(H&mmani, 2008; Kesraoui
Abdessalem, 2008).
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V-3. CINETIQUE DE DISPARITION DU SMX, AMX ET SCP PAR
OXYDATION ANODIQUE AVEC UNE ANODE Pt ET BDD

La cinétique de disparition des trois antibiotiqaed5 mg [* en COT est étudiée par
oxydation anodique avec I'anode Pt et BDD dansniésnes conditions opératoires que le
procédé électro-Fenton ([p80s] = 0.05 mol L}, pH = 3) en appliquant une intensité du
courant de 200 mA, une intensité proche de la vaptimal (300 mA) et assez efficace pour
dégrader les antibiotiques par procédé électroareavec les anodes Pt et BDD. L'évolution
de la concentration de chaque antibiotique a étéespar CLHP. L’allure des courbes de
cinétique de disparition montre que la vitesse algélaction d’oxydation par le procédé

d’oxydation anodique suit une cinétique de pseusorer ordre.
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Figure V-1. Cinétique de dégradation des trois antibiotiquess |de leur

minéralisation par les procédés d’oxydation anogligQA) et électro-Fenton (EF)
avec anodes Pt et BDD. (a) SMX; (b) AMX; (c) SCBMX] = [SCP] = 0.21 mmol
LY, [AMX] = 0.13 mmol LY V = 0.25 L; pH = 3; [NgSO;] = 0.05 mol L*; | = 200

maA.
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La Figure V-1 met en évidence la difféerence enéredmportement des anodes Pt et
BDD et la comparaison entre le procédé électrodgreavec anodes Pt et BDD. La disparition
du SMX nécessite 15 min du traitement par procéeéEcontre 120 min par OA/Pt, et 15
min par EF/BDD contre 60 min par OA/BDD. Les temgs disparition pour chaque
antibiotique ainsi que les constantes apparenteslpalégradation de chaque molécule sont

donnés dans le Tableau V-1 en fonction du procémé/dation utilisé.

Tableau V-1. Comparaison des temps d'électrolyse nécessainas lgpadisparition
totale de chaque antibiotique et les constantearapfes correspondant au procédé
électro-Fenton (EF/Pt et EF/BDD) et oxydation agadi (OA/Pt et OA/BDD). Les
conditions expérimentales sont montrées dans laé&ig-1.

Procédés SMX AMX SCP
t (min) 120 120 180
Oxydation anodique (Pt) Kapp X 10 (min'™) 0.18 0.36 0.34
R? 0.98 0.99 0.99

t (min) 60 60 90
Oxydation anodique (BDD) Kapp X 10 (min'™) 0.56 0.85 0.53
R? 0.98 0.99 0.98

t (min) 20 10 20
Electro-Fenton (Pt) Kapp X 10 (min™) 2.10 5.20 1.70
R® 0.99 0.99 0.99

t (min) 15 10 15
Electro-Fenton (BDD) Kapp X 10 (min™) 2.55 5.50 2.30
R® 0.99 0.99 0.99

Ce tableau met en évidence que le procédé d’'oxyatdirecte «électro-Fenton» est
nettement plus efficace que le procédé d’oxydasinadique. Le procedé OA/Pt ne semble
pas efficace a cause de la faible surtension dagdigent d’oxygéne de Pt (0.27 V); par
contre, le remplacement du Pt par BDD (1.27 V) amgpe 'efficacité de I'oxydation
anodique. De méme, le remplacement de l'anode PBPB semble améliorer l'efficacité

d'oxydation.

V-4. CINETIQUE DE MINERALISATION PAR OXYDATION
ANODIQUE AVEC UNE ANODE Pt ET BDD
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La minéralisation des antibiotiques étudiés pac@dé d’oxydation anodique avec une

anode de Pt et de BDD est présentée dans la Rigre
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Figure V-2. Cinétique d'abattement du COT en fonction du terpscours du
traitement par oxydation anodique des antibiotidbielX, AMX et SCP avec anode Pt
(a) et BDD (b). [SMX] = [SCP] = 0.21 mM, [AMX] = @3 mM;V = 0.25 L; pH = 3;
[Na;SQy] = 0.05 mol L% | = 200 mA.

Il ressort de cette figure que l'abattement du caeb organique total suit une
décroissance exponentielle. L'utilisation d'une dendBDD conduit a une cinétique de

minéralisation plus rapide qu'une anode Pt. Larkgu¥-2 montre que le taux d’abattement du
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COT est de l'ordre de 83, 89 et 85% pour SMX, AMXSEP respectivement apres 10 h
d’électrolyse avec une anode BDD. Ce taux estatdré seulement de 64% dans le cas
d'oxydation anodique avec anode Pt. Ces résultaiavent que la minéralisation, des
médicaments étudiés et des leurs dérivés aromatigualiphatiques est efficace avec le
procédeé anodique utilisant I'anode BDD.

D’autre part, la figure V-2 montre que la cinétigde minéralisation par OA/BDD
présente deux étapes : la premiére correspondrankralisation de la molécule mére et de
ses dérivés aromatiques facilement oxydables garal@icaux hydroxyles et la seconde est
attribuée aux dérivés aliphatiques qui résistelfddation par les radicaux hydroxyles. Ce
phénomeéne a été aussi observé lors de I'étudeorigdition de ces médicaments par le
procédé électro-Fenton (chapitres Il et IV).

V-5. CONCLUSION

Les résultats obtenus au cours de cette étude embrfue les taux de minéralisation
des solutions d'antibiotiques SMX, AMX et SCP arg2§ L* en COT sont plus grand que
85% (85, 89 et 92% respectivement pour AMX, SMXEP) apres 10 h d’électrolyse pour le
procédé d’oxydation anodique avec une anode BDDs ex de minéralisation nous
permettent de dire que le procédé OA/BDD est eféiqaour traiter efficacement une solution
de médicaments. Le procédé OA/Pt présente uneefafficacité de minéralisation des

solutions étudiées d( a la faible surtension deode Pt.

L’étude de la cinétique de disparition des antigids étudiés a montré que
'oxydation des composés de départ et la minétaisades solutions aqueuses est
significativement plus rapide avec procédé éleEenton (EF/Pt et EF/BDD) qu'avec
oxydation anodique (OA/Pt et OA/BDD).
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CHAPITRE VI

ETUDE ET SUIVIE DE LA TOXICITE LORS DU TRAITEMENT D ES
ANTIBIOTIQUES PAR LE PROCEDE ELECTRO-FENTON
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VI-1. INTRODUCTION

La pollution de I'environnement aquatique par lesdpits pharmaceutiques pose la
guestion des effets potentiels de ces composésdmplement actifs sur les organismes
aguatiques et terrestres (bactéries, poisson}, Emmpte tenu non seulement du manque de
données sur I'écotoxicité des médicaments et dedfgptés physiologiques et métaboliques
des especes aquatiques, mais aussi du nombre ampdet substances actives retrouvées dans
les eaux de surface et souterraines, il est indsgide d’évaluer les risques de leurs présence
dans I'environnement. Toutefois, I'évaluation dague écotoxicologique des médicaments
reste difficile en raison du nombre insuffisant diennées relatives a leur toxicité sur les
organismes aquatiques. Des études récemment mibbéedans le sens d’'une faible toxicité
aiglie des composés pharmaceutiques vis-a-vis dgmismes aquatiques (Ferrari et al.,
2004). Néanmoins, les espéces aquatigues étanséxple maniére continue a ces produits,
'apparition d’effets chroniques et leur possibledzcumulation doivent étre considérées. Par
exemple, a des concentrations environnementalgsjree meédicaments possedent des effets
féminisants chez le poisson conduisant a une ttiérdes capacités de reproduction (Nash et
al., 2004). Une autre étude récente montre la d#@#pde certains médicaments retrouvés dans
les eaux de surface, & s’accumuler et a induireattésations histopathologiques dans les
reins et les branchies de la truite arc-en-ciehy&ager et al., 2004). Aux niveaux cellulaire
et moléculaire, les médicaments sont susceptibliesegir avec des cibles spécifiques
impliquées dans divers processus métaboliques compane exemple les systémes de
détoxication hépatique qui représentent un mécanataptatif important chez les poissons
(Hahn, 2002).

Ainsi, Ce chapitre a pour objectif de suivre I'évtddn de la toxicité des antibiotiques
étudiés lors du traitement par le procédé électnuidh ainsi celle de leurs sous produits de
dégradation par la méthode Microfoxune méthode basée sur la mesure de la
bioluminescence des bactéries marivéwio fischeri qui sont des bactéries non pathogenes

pour I'homme.

VI-2. SUIVI DE L'EVOLUTION DE LA TOXICITE LORS DU
TRAITEMENT DES ANTIBIOTIQUES SMX, AMX, ET SCP PAR
LE PROCEDE ELECTRO-FENTON
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Des solutions de 25 mg'Len carbone organique totale (COT) des antibioidaidX,
AMX et SCP ont été traitées par procédé électradren différentes intensités de courant
(30, 60, 120, 300 mA) avec une anode Pt ou BDD. égsantillons ont été prélévés a
différents temps de traitement, et les mesuresxieitié de ces échantillons ont été effectuées
par le test MicrotoX, aprés exposition des échantillons aux bactérimsnes luminescentes
Vibrio fischeripendant 5 et 15 min, afin de mesurer leur biol@®sience. Les résultats de
l'inhibition de la luminescence, obtenus suivang kelations citées au chapitre Il, sont

représentés sur les figures VI-1, VI-2 et VI-3.
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Figure VI-1. Evolution de linhibition de la luminescence deactéries lors de la
minéralisation du SMX par électro-Fenton avec an®&tleet BDD aprés 15 min
d’exposition. [SMX] = 0,21 mmol t; V = 0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol L'; pH = 3;
[Na,SO;] = 0.05 mol *; | = 300 mA.

La Figure VI-1 présente le pourcentage d’inhibitota la luminescence des bactéries
Vibrio fischerien fonction du temps d’électrolyse aprés 15 maxplosition avec les anodes
Pt et BDD lors de la minéralisation du SMX. On aleeune augmentation importante de
d’inhibition de la luminescence lors des premiegdsld min, suivi par une diminution rapide
indiquant I'élimination de la toxicité de la sobrii vis-a-vis de ces bactéries. L’apparition
d'autres pics a 30 et 50 min est en relation aadorimation des dérivés secondaires du SMX.
La comparaison des courbes de deux anodes indigjgbeg presentent des comportements
guasi-semblables. A cause de cette similitude, avoss choisi de travailler avec le Pt pour

les essais qui suivent a cause de sa facilitélidation.
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Figure VI-2. Evolution de I'inhibition de la luminescence dexctéries aprés 5 et 15
min d’exposition lors de la minéralisation du SMArélectro-Fenton avec anode Pt.
[SMX] = 0.21 mmol L V= 0.25 L; [Fé€'] = 0.2 mmol LY; pH = 3; [NaSQ,] = 0.05
mol L'%; | = 300 mA.

La Figure VI-2 montre I'évolution de la toxicit&ide solution de SMX a 300 mA avec
'anode Pt apres un temps d’exposition de 5 et b aax bactérie¥ibrio fischerilors de
traitement électro-Fenton. Nous avons constaté giy’ia pas une importante différence (sauf
le décalage des pics d’inhibition) entre les cosnmeprésentant 5 et 15 min d'exposition. Par

conséguent nous avons utilisé la durée d’expositefh5 min dans tous ce qui sulit.

La Figure VI-3a, b et ¢ présente I'évolution de memtage d’inhibition des bactéries
marines luminescenta4brio fischerien fonction du temps d’électrolyse a 30, 60, 12B0®
mA et aprés 15 min d’exposition des échantillorrs lbetraitement de SMX, AMX et SCP.
Dans le cas du SMX (Figure VI-3a), et pour tousdesrants appliqués, le taux d’inhibition
de la luminescence des bactéries augmente déedle de I'électrolyse et atteint des valeurs
maximales de 98 a 100%. Cette inhibition reste male pendant 10 min pour 300 mA et 60
min pour 30 mA, suivie d'une diminution rapide iqdant une chute de la toxicité. La toxicité
de la solution augmente de nouveau a 30 min (30D ehA 90 min (30 mA), mais sa valeur
maximale est nettement inférieure a celle de Ilanpree augmentation; elle est de I'ordre de
40 a 60%. Apres 120 min de traitement, le tauxhilition atteint sa valeur minimale; ce qui

peut s’expliquer par la destruction du SMX et deisgermédiaires aromatiques.
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Figure VI-3. Evolution de la toxicité (inhibition de la lumiresnce des bactéries
Vibrio fischer) apres 15 min d’exposition lors de la minéralisatides trois
antibiotiques. (a) SMX; (b) AMX; (c) SCP. [SMX] SCP] = 0.21 mmol 11, [AMX]
=0.13 mmol [}; V = 0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol *; pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L:;

| =300 mA. Anode: Pt.
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Quant a 'AMX (Figure VI-3b), le taux dinhibitioraugmente des le début de
I'électrolyse et atteint une valeur de I'ordre @ead60% aprés 10 min de traitement a 300 mA
et 15 min a 30 mA. Pour des temps d’électrolys@éilel’inhibition de la luminescence
diminue pour ré-augmenter et atteindre la valeutodéité maximale (100%) aux temps de
traitement de 15, 30, 45 et 60 min pour 300, 120630 MA, respectivement. Apres 120

min d’électrolyse, la toxicité de la solution eshimale.

L'évolution de la toxicité des solutions de la SERyure VI-3c) se fait a peu pres
pareil que celle de SMX, ce qui peut s'expliquer g structures chimiques proches. La
solution de SCP présente une toxicité maximaleda 200% des le début de I'électrolyse.
La toxicité de la solution diminue ensuite et ataine valeur dans I'ordre de celle de la
solution initiale non traitée, puis augmente poaitemps d’électrolyse de 20 min (300 mA) et
60 min (30 mA) pour étre éliminée en grande papiees 120 min de traitement dans tous les

cas.

A la fin du traitement, le taux d’inhibition restigsez faible pour les trois antibiotiques
etudiés, ce qui met en évidence l'efficacité ducpd® électro-Fenton quant a la dégradation
des produits organiques toxiques (molécule méde ates intermédiaires) jusqu’a leur stade
final de minéralisation en GOH,O et ions minéraux. En effet, la variation de lei¢é des
solutions traitées, qui se présente par différgmts d'inhibition de la luminescence des
bactéries, est liee a la formation des interméebanle dégradation plus toxiques que la
molécule mere. Il faut remarquer que les pics de&ité de chaque antibiotique se déplacent
et s’élargissent en fonction de temps de traiterdéra la formation des méme intermédiaires
plus tardivement mais aussi avec temps de vieigipsertante avec les faibles courant.

La toxicité est minimale a la fin de I'électrolyse qui indique que la minéralisation
de la solution (molécule mére et ses intermédipirest achevée. La toxicité des

intermédiaires aromatiques identifiés sera dasgdéion suivante.

VI-3. SUIVI DE LA TOXICITE DES INTERMEDIAIRES
AROMATIQUES DE SMX ET SCP AU COURS DU
TRAITEMENT PAR LE PROCEDE ELECTRO-FENTON
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La dégradation des composés organiques par deéd@®a’oxydation avancée tels
gue le procédé électro-Fenton peut engendrer desrié@diaires réactionnels pouvant étre
plus toxiques que la molécule mere. Il est dong itmgportant de suivre la toxicité potentielle
de ces médicaments étudiés et de leurs intermésliggnérés au cours de I'électrolyse par le
procédé électro-Fenton. Ce phénomene a été obdangd’ autres travaux de recherche du
traitement des polluants organiques par procédsg/dhtion avancée (Dantas et al., 2008;
Oturan et al., 2008; Trové et al., 2009a; Trovéalgt2009b). Dantas et al. (2008) ont utilisé le
test de bioluminescence Microfbavec les bactéries marines luminescemigsio fischeri
ou le testDophia magnall a été constaté que les intermédiaires fornasl'pzonation du
SMX sont plus toxiques que SMX lui-méme. Gonzaleale(2007) ont trouvé qu'apres 30 h
de photolyse directe, le SMX conduit a la formatioles plusieurs photoproduits
intermédiaires responsable de 'augmentation dexiaité du milieu réactionnel. lls ont aussi
observé une augmentation importante de la toxloit® de la dégradation du SMX par le
procédé photo-Fenton avec une concentration iaitlal HO, égale & 50 mg'L, par contre,
Trové et al. (2009b) n’ont pas trouvé une augmeriaignificative de la toxicité avedibrio
fischeri lors du traitement du SMX par le procédé phototeravec une concentration
initiale de HO, égale & 210 mg't Par contre ils ont remarqué une diminution decité
de 85% a 20% par teflaphnia magnaaprés le traitement par le procédé photo-Fenton.
Malheureusement, les données bibliographiquesasauivie de la toxicité de AMX et SCP

lors du traitement par les procédés d’oxydatiomaga sont rares.

Ce qui suit est alors consacré a l'étude d’évaiutle la toxicité des intermédiaires
réactionnels formés lors du traitement des antdpies étudiés par procédé électro-Fenton.
Toutes les électrolyses ont été effectuées a 60 ehAa toxicité est suivie apres 15 min
d’exposition aux bactériegibrio fischeri Les figures (VI-4 et VI-5) décrivent I'évolutiate
la toxicité lors du traitement des solutions de n8re-5-methylisoxazole (AMI),p-
benzoquinone (BZQ) et 3-amino-6-chrolopyridazineCP par le procédé électro-Fenton.
L'AMI a été identifié lors du traitement du SMXa I'ACP lors d'oxydation du SCP. Quant
au BZQ, il a été identifié a la fois pendant letenment électro-Fenton des solutions aqueuses
du SMX et celles du SCP. Les électrolyses desisaliBZQ, AMI et SCP ont été effectuées
a 60 mA avec une anode Pt.
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Figure VI-4. Evolution de I'inhibition de la luminescence dextériesVibrio fischeri
aprés 15 min d’exposition lors du traitement determédiaires cycliques AMI
(provenant de l'oxydation du SMX), ACP (provenaet lbxydation de la SCP) et
BZQ (détecté lors de I'oxydation du SMX et SCP) [mmprocédé électro-Fenton.
[AMI] = 0.016 mmol L}, [BZQ] = 0.018 mmol [}, [ACP] = 0.018 mmol }; V = 0.25
L; [Fe**] = 0.2 mmol L} pH = 3; [NaSQy] = 0.05 mol L% | = 60 mA. Anode: Pt.
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Figure VI-5. Evolution de I'inhibition de la luminescence dextériesVibrio fischeri

apres 15 min d’exposition lors du traitement determédiaires cycliques AMI
(provenant de l'oxydation du SMX), ACP (provenaet lbxydation de la SCP) et
BZQ (détecté lors de I'oxydation du SMX et SCP) [mmprocéde électro-Fenton.
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[AMI] = [BZQ] = [ACP] = 0.2 mmol L' V = 0.25 L; [Fé'] = 0.2 mmol L*; pH = 3;
[Na,SO;] = 0.05 mol ;| = 60 mA. Anode: Pt.

La Figure VI-5 montre que les trois intermédiaisesit plus ou moins toxiques vis-a-
vis des bactérie¥ibrio fischeri méme a faible concentration, avant le début éedtrolyse.
Toutefois, aprés seulement quelgues minutes dfélgse, le taux d'inhibition de la
luminescence des bactéries augmente dans lesctsjset forme un plateau d’inhibition
maximale entre 0 et 60 min, suivi d’'une diminuti@apide, correspondant a la formation des
molécules aliphatiques lors de l'oxydation de ceerinédiaires. On peut donc en conclure
gue ces intermédiaires sont responsables de I'autgtien de la toxicité lors de la
dégradation des médicaments par procédé électitoiken

Afin de compléter notre étude, nous avons suivieXaité de ces intermédiaires avec
les concentrations maximales déterminées lorsétiede d'oxydation par électro-Fenton, a
savoir 0.016 mmol £ pour AMI, 0.018 mmol [* pour BZQ et ACP. Les résultats sont
présentés dans la Figure VI-4. On peut constater utoxicité (taux d’inhibition de la
luminescence) augmente rapidement au début detfélgse en formant un plateau entre 0 et
20 min pour AMI et ACP, et 0-30 min pour BZQ, sutVune diminution rapide du taux
d’inhibition de la luminescence des bactéries. @ssltats confirment que la dégradation des
antibiotiques SMX et SCP par le procédé électradreforme des sous-produits d'oxydation
qui sont plus toxiques que les molécules initiatesqui est en accord avec beaucoup d’études
récentes (Dantas et al., 2008; Oturan et al., 2008;6 et al., 2009a; Trovo et al., 2009b;).
De plus, la comparaison des valeurssE(@oncentration inhibitrice en mg'Lde 50% des
individus testés, les bactéri®brio fischeri dans notre cas) des antibiotiques et de leurs
intermédiaires a été déterminé par plusieurs asit@scher et al., 2005a; Trovo et al., 2009a;
Zazo et al., 2007). Escher et al., (2005a et 2006bmontré que I'E€; dépend fortement de
la nature du test biologique, par exemple ils omivté que la valeur de I'EECde SMX était
égale & 8.31x 10 mM (210 mg [Y) et 7.07x 10" mM (179 mg [%) pour les tests de
fluorescence de chlorophyll®ésmosdesmus subspicatasMicrotoxX respectivement, mais
aussi de la nature d’organisme utilisé lors duy et exemple, la valeur de I'e3le SMX a
été trouvée égale a 6:210°mmol L (1.57 mg %) et 12.3x 10° mmol L' (3.11 mg [}
sur Cholro vulgariset Escherichia colirespectivement (Baran et al., 2004; Wammer et al.,
2006) et 74.2 mg L surVibrio fischeriaprés 5 min d’exposition (Boxall et al., 2002)uPta
SCP, EG est égale a 6.% 10° mM (1.96 mg [) sur Escherichia coli(Wammer et al.,
2006) et 53.7 mg L sur Vibrio fischeri (Boxall et al., 2002). Aussi il est intéressant de
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déterminer la valeur de EBEpour chaque intermédiaire aromatique détecté l@slad
dégradation des composés pharmaceutiques. D'apilétetature, la valeur de I'Egpour
BZQ est égale & 0.1 mg'i(Santos et al., 2004) et varie entre 0.022-0.08 th(Kaiser et al.,
1991) et < 0.01 mg L (Zazo et al., 2007) sur les bactéries luminesce¥iteso fischeri
Malheureusement, nous n'avons pas trouvé des dsrinbkographiques sur les valeurs de
I'ECso pour I'AMI et I'ACP, mais la valeur de I's£de BZQ, confirme que les intermédiaires
d’oxydation présentent une toxicité largement sigoge a celles de SMX et SCP vis-a-vis
des bactéries marinagibrio fischeri Enfin, on peut conclure que ces intermédiairas so
responsables de l'augmentation du taux d’inhibitten luminescence des bactéridrio
fischeri et donc de la toxicité lors de la dégradation aefbiotiques par procédé électro-
Fenton. Il faut aussi noter que les acides carligxgb formés lors des traitement par des
procédés d'oxydation avancée présentent une tille taxicité contre les bactéridsbrio
fischeri car les valeurs de I'E§€varie entre 250 et 450 mg'L(Santos et al., 2004; Zazo et
al., 2007).

VI-4. CONCLUSION

Le traitement des solutions d’antibiotiques paplecédé électro-Fenton conduit a la
formation des intermédiaires aromatiques tels guB4Q et I'AMI dans le cas du SMX, le
BZQ et 'ACP dans le cas de la SCP, suivis de tegion des acides carboxyliques. Tous
ces produits d'oxydation possédent des valeursdiff&gentes de toxicité sur les bactéries
marines luminescentégibrio fischeri. Les données bibliographiques montre que les acides
carboxyliqgues ne sont pas toxiques pour ces bastérar ils possédant des valeursffes
élevées, entre 250-450 m@-.LPar contre, la méthode Microfdxle bioluminescence nous a
permis de démontrer que les intermédiaires réantisrcomme le BZQ, I'AMI et 'ACP sont
responsables de l'augmentation de la toxicité dastiens pendant le traitement des
médicaments par procédé électro-Fenton. Par exemles avons montré que le BZQ est
beaucoup plus toxique que les antibiotigues SM%@P dont il dérive. Le taux d’'inhibition
de la luminescence est assez faible a la fin dtetnant pour les trois médicaments étudiés,
ce qui indique I'élimination de la toxicité des wa@ns initiales et met ainsi en évidence
I'efficacité du procédé électro-Fenton qui condlitxydation des polluants organiques
toxiques jusqu’a l'étape final d'oxydation, c'esti@ la minéralisation en GOH,O et ions

minéraux.
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CONCLUSION GENERALE

Cette étude, qui s’inscrit dans le cadre génédhdidépollution d’eaux résiduaires et
industrielles, a eu pour objectif d’appliquer leogidé électrochimique d’oxydation avancée
"électro-Fenton" au traitement des solutions ageewsynthétigues chargées en substances
médicamenteuses. Cette technique, basée sur leagénén situ des radicaux hydroxyles a
travers la réaction de Fenton électrochimiguemestistée, a été appliquée a trois
antibiotiques : deux antibiotiques de la famillesdsulfonamides (sulfaméthoxazole et
sulfachloropyridazine) et un antibiotique de la il#&ende B-lactame (amoxicilline). Ces
antibiotiques comme nous avons pu le constateroauscde l'introduction générale de ce
mémoire, ont été choisis a cause de leur fortésatibn sur I'échelle mondiale, leur impact
environnemental et leur non élimination par lesigta d'épurations (STEP), puisqu'ils

quittent les STEP presque inchangeés.

Apres I'étude des procédés de traitement envibgeanous avons choisi d’opter pour
le procédé électro-Fenton. Nos obijectifs étaiennd’ part de démontrer l'efficacité de ce
procédeé pour le traitement des antibiotiques, diétues effets de 'ensemble des parametres
expérimentaux affectant la vitesse de dégradaties mholécules étudiées, ainsi que la
minéralisation de leur solution aqueuse, et d’ayiaet de déterminer le mécanisme de

minéralisation de antibiotiques étudiés.

Nous avons montré dans ce travail que le procéelgré-Fenton, qui méne a la
dégradation quasi-totale des antibiotiqgues SMX, AMX SCP, avec libération des ions
nitrates, sulfates, ammonium et chlorure (cas dWP)S@eut constituer une alternative
intéressante pour la décontamination des eux ys@eses par les produits pharmaceutiques.
La minéralisation efficace des solutions aqueuses ahtibiotigues SMX, AMX et SCP,
consolide le caractére non sélectif de ce proc&as. résultats constituent une nouvelle
preuve de la généralisation de ce procédé en respees normes européennes (PEC =
PredictedEnvironmentalConcentration < 0.0fig L) sur la dépollution des eaux

L’étude expérimentale effectué sur SMX a permigidmontrer que la concentration
optimale du catalyseur Eeétait égale & 0.2 mM. Cette concentration a éliéée lors de la
dégradation oxydative des deux autres antibiotig@éssi nous avons démontré que le

procédeé électro-Fenton est efficace et applicablmexlarge gamme de concentration. Les
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analyses réalisées sur les trois antibiotiques dgémhontré que la vitesse de la réaction
d'oxydation avec lesOH et de minéralisation des solutions aqueuses emnggmavec
l'intensité du courant appliqué par augmentatiodadproduction du réactif de Fenton, mais
cette hausse du courant s’accompagne d’'une pepertamte de |'efficacité électrique du
systeme aux valeurs élevées. Nous avons démorgréaqualeur du courant appliqué devait
étre limité a 300 mA pour nos conditions expériratad afin de prévenir I'évolution des
réactions parasites telles que la production gle H

Nos résultats sur la nature de I'anode (Pt ou BDD) mis en évidence que le
remplacement de I'anode Pt par 'anode BDD augmeatsidérablement l'efficacité de ce
procédé. Cette efficacité est encore plus pronoandeavaillant avec des faibles intensités du
courant (par exemple 60 mA). Ce phénomeéne est dficavoir oxydant plus élevée de
'anode BDD (qui favorise la génération des radichydroxyles faiblement adsorbés a la
surface suite a l'oxydation de I'eau) par rappori'amode Pt sur laquelléOH sont

chimisorbés.

Les études sur I'effet catalytique et co-catalytigle Ca* avec ou sans Feont mis
en évidence que le Feseul comme catalyseur conduit aux meilleures pmdoces. La
présence de Glprésente un effet synergétique négatif sur laticjué de dégradations et de

minéralisation du SMX et SCP, un léger effet pbsigst observé dans le cas de 'AMX.

Les mesures cinétiques réalisées sur les troibiatdiues et leurs intermédiaires par
la méthode de la cinétique de compétition (en prehacide p-hydroxybenziue comme
composeé référence) ont démontré que la réactiorydaiion par les radicaux hydroxyles
était une réaction trés rapide, les constantesigirgs étant de I'ordre de 3fhol'L's™. Les
valeur pour les constantes de vitesse absoluesiean(tl.6@& 0.01) x10°, (1.58+ 0.02) x10°,
et (2.070.01) x10° mol* L s’ respectivement pour SMX, AMX et SCP. L'identifiicat
des intermédiaires aromatiques ainsi que des acaid®xyliques du SMX et SCP nous a

permis de proposer des mécanismes plausibles deahgation.

Les résultats obtenus au cours de cette étude embrgue le taux de minéralisation
des solutions d'antibiotiques SMX, AMX et SCP an2§ L™ en COT sont supérieur & 85%
(85, 89 et 92% respectivement pour AMX, SMX et S@pYes 10 h d’électrolyse par procédé

d’oxydation anodique avec une anode BDD. Ces tauxnghéralisation nous permettent de
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dire que le procédé d'oxydation anodique avec aBai2 est un procéedé efficace pour traiter
une solution de médicaments. Par contre I'oxydatimodique avec anode BDD présente une
faible efficacité de minéralisation des solutionsd@&es a cause de son la faible surtension.

L’étude de la toxicité des trois antibiotiques pmméthode MicrotoX basée sur la
mesure de la luminescence des bactéries maviie® fischeria montré la formation des
intermédiaires plus toxique que les molécules mesdes-mémes. Les données
bibliographiques montre que les acides carboxylgne sont pas toxiques possédant des
valeurs EG, trés élevés, entre 250-450 mg'.LPar contre, nous avons montré que
l'intermédiairep-benzoquinone (BZQ) est largement plus toxique BUSMX et SCP de
départ. Le taux d’inhibition est assez faible ditadu traitement pour les trois antibiotiques
étudiés, ce qui met en évidence l'efficacité ducpd® électro-Fenton qui conduit I'oxydation
des polluants organiques toxiques jusqu’a l'étaps @'oxydation, passant par la destruction

des intermédiaires, c'est-a-dire la minéralisaiorCQ, H,O et ions minéraux.

En conclusion, la génération situ du réactif de Fenton constitue d’'un point de vue
ecologique, un avantage significatif comparé awc@dés classiques de traitement des eaux
contenant les polluants organiques persistantgpli@ation du procédé électro-Fenton dans
cette étude a démontré son efficacité pour la dépmt des eaux contaminées par des

antibiotiques.

En perspectives, nous proposons de coupler ceqganéec les procédés biologiques,
et de construire un réacteur prototype pour le gaéc« Bio-électro-Fenton ». Nous allons
essayer également d’identifier et suivre les inégti@mires aromatiques formés suites a la
dégradation d’amoxicilline (AMX) (qui ne sont pascere identifieés) par analyse CLHP-MS
ou GC-MS.
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Annexe

METHODE DE MESURE DE LA BIOLUMINESCENCE :

La toxicité potentielle de SMX et de ses internagds a été déterminée au cours de
traitement par le procédé électro-Fenton a l'aielsysteme BERTHOLD Autolumat Plus LB
953, selon le procédé international (OIN 11348-%)e test est basé sur la mesure de la
bioluminescence des bactéries maridgsrio fischeri (LUMIStox LCK-487, fournies par
Hach Lange France SAS) exposés aux échantillonsix D@leurs de l'inhibition de la
luminescence (%) ont été calculées apres 5 et aslentemps d’exposition aux échantillons a
15 °C.

A - Etape 1:
- Prélévement des échantillons (V = 3 mL)
- Ajustement de pH des échantillons a 6.5 suivisupe filtration avec une filtre RC O

afin d’enlever le précipité de e

B- Etape 2:

- dégelation d’'un tube de bactérie LCK-487 pend#&nimin dans un bécher content I'eau de
robinet.

- On ajoute 0.5 mL de la solution de réactivatifounie par Hach Lange) sur les bactéries
dégelées. On laisse a 15°C pendant 15 min.

- Aprés 15 min on addition encore 4.5 mL de la sofude réactivation. Ainsi on a 5 mL de

la solution «bactéries».

- On prend une partie de la solution «bactérieserela mette dans le PRE-COOL de

Microtox entre 3 a 5°C.

C- Etape 3:
- On prépare les tubes B (B1 a B10) de l'incubatenmettant d’abord 1Q@. de NaCl 22%
(solution préparée au laboratoire : 78 g d’eau g 2PaCl) par la suite 1 mL des échantillons

(préparés dans I'étape 1) dans chaque tube.
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- On prépare les tubes A (A1l a Al0) de lincubateam ajoute 10QuL de la solution
«bactéries» (la solution de I'étape 2 gardée dafRE-COOL) dans chaque tubes. On laisse
15 min & 15°C.

D- Etape 4 :
- Apres le 15 min, on lit la luminescence des haetéseules de tubes A.

E- Etape 5:

- Aprés lecture de la luminescence des bactérideseon récupére les tubes A et et on met :
900 uL de B1 (BLANC) dans Al (Le BLANC est le milieu deavail, dans le cas d’électro-
Fenton un BLANC est une solution de I'eau ultrarepcontient : 0.2 mM Fé + 50 mM
NapSQy)

900uL de B2 (BLANC) dans A2

900uL de B3 dans A3

900uL de B3 dans A3

900uL de B4 dans A4

900uL de B5 dans A5

Etc.

- On mesure la luminescence a 5 et 15 min :

-
Inhibition (%) = — R x100

0
ou lp représente la bioluminescence initiale des basté(gans échantillon)]
représente la bioluminescence des bactéries aprésmps t d’incubation dans le systeme

RLUblangt min)
RLUbactére

apres exposition aux échantillonsRet
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