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Résumé

Le présent travail de thése a pour objectif de montrer I'intérét des procédés d'oxydation
avancée, a dégrader des produits pharmaceutiques. Dans ce contexte, I'étude a porté sur la
dégradation photocatalytique et oxydative de trois produits pharmaceutiques (molsidomine,
ibuproféne et oxytétracycline) en solution aqueuse. Ces principes actifs ont été choisis a cause
de leur forte utilisation a I'échelle nationale et leur impact environnemental.

Les résultats, des études menées, ont montré que la molsidomine, n’est pas réfractaire,
elle absorbe les radiations UV et se dégrade jusqu’a 100% sous diverses conditions
opératoires comme le pH et la charge. L’oxytétracycline a montré un caractére récalcitrant, sa
photodégradation est possible (68%) si les UV sont couplés aux ions OH". Par contre
I’oxydation de 1’ibuproféne, sous les radiations UV, uniquement, est quasi-impossible. Pour
les molécules persistantes comme I’OTC et I'IBU, leur degradation était étudiée en
impliquant un photocatalyseur. La pertinence de ce procédé était vérifiée en mesurant le COT,
le rendement et la cinétique sous divers parametres opératoires tels que : le pH, le flux
photonique, la température, la dose en TiO, et la charge de la solution.

En général, I’approche des mécanismes dans les processus d’oxydation avancée est
basée sur la réaction chimique en négligeant le mécanisme physique que peut étre une étape
importante a développer et a étudier. Les études, menées en présence du TiO, en suspension
et immobilisé sur un film cellulosique, ont montré que la structure chimique peut influencer le
processus global de la photodégradation. En effet, avec la molécule présentant plusieurs
noyaux phénoliques et plusieurs liaisons conjuguées, I’étape de transfert de masse externe
jouait un réle majeur et imposait sa vitesse quelque soit la forme du TiO; libre ou immobilisé.
Expérimentalement, I’importance de 1’étape physique de transfert de masse, était estimée en
examinant D’effet du flux photonique et de la vitesse de circulation sur les cinétiques de
dégradation.

Dans une autre partie experimentale, un montage a été concu afin de réaliser des
expériences de photocatalyse en lit fixe et a flux ruisselant. Ce réacteur a montré la méme
efficacite qu'un réacteur batch avec une dégradation totale obtenue pour I'oxytétracycline
apres seulement deux heures d'irradiation. De plus, la possibilité d'une réutilisation facile du
support-TiO, est un avantage non moins important. 1l est également possible d'adapter ce
procédé a une plus grande échelle.

Enfin, nous avons développé une architecture originale, pour la modélisation de la
réaction de degradation photocatalytique des trois polluants pharmaceutiques étudiés a partir
de résultats expérimentaux des trois polluants en mode batch. Les résultats obtenus ont
montré que le modele développé présente des aptitudes certaines vis-a-vis des objectifs visés
(la simulation ainsi que la prediction du taux de dégradation). De plus, I'analyse de sensibilité
utilisee pour identifier les variables auxquelles le modéle est le plus sensible a montré
gu'aucun des parameétres étudiés dans ce travail ne peut étre néglige.
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This work of thesis aims to show the interest of the processes of advanced oxidation, to
degrade pharmaceutical products.In this context, the study related to the photocatalytic and
oxydative degradation of three pharmaceutical products (molsidomine, ibuprofen and
oxytetracycline) in aqueous solution. These active ingredients were selected because of their
strong use on the national scale and their environmental impact.

The results obtained showed that molsidomine is not refractory, absorbs UV radiation
and degrades to 100% under various operating conditions such as pH and charge.
Oxytetracycline has shown a recalcitrant character, photodegradation is possible (68%) if UV
is coupled to OH- ions. On the other hand, the oxidation of ibuprofen, under UV radiation,
only, is almost impossible. For persistent molecules such as OTC and IBU, their degradation
was studied by involving a photocatalyst. The pertinence of this method was verified by
measuring the TOC, the yield and the kinetics under various operating parameters such as:
pH, photonic flux, temperature, the amount in TiO; and the charge of the solution.

In general, the approach of the mechanisms in the processes of advanced oxidation is
based on the chemical reaction by neglecting the physical mechanism which can be a stage
significant to develop and to study. The studies, undertaken in the presence of TiO; in
suspension and immobilized on a cellulose film, showed that the chemical structure can
influence the total process of photodegradation. Indeed, with the molecule presenting several
phenolic cores and several combined connections, the stage of external mass transfer played a
major role and imposed its speed some is the form of free or immobilized TiO,. In
experiments, the importance of the physical stage of mass transfer was estimated by
examining the effect of agitation, photonic flow and the speed of circulation on the kinetics of
degradation.

In another experimental part, an assembly was designed in order to carry out
experiments of fixed-bed photocatalysis and with streaming flow. This engine showed the
same effectiveness as an engine batch with a total degradation obtained for oxytetracycline
after only two hours of irradiation. Moreover, the possibility of an easy re-use of the support-
TiO; is an advantage not less significant. It is also possible to adapt this process to a greater
scale.Finally, we developed an original architecture for modeling the photocatalytic
degradation reaction of the three pharmaceutical pollutants studied from experimental results
of the three pollutants in batch mode. The results obtained showed that the developed model
presents certain abilities with regard to the objectives aimed at (the simulation as well as the
prediction of the rate of degradation). Moreover, the sensitivity analysis used to identify the
variables to which the model is most sensitive has shown that none of the parameters studied
in this work can be neglected.
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Introduction générale

Aujourd’hui, a cause d’une industrialisation grandissante et en perpétuelle évolution
technique, des nouveaux produits font chaque jour leur entrée sur le marché. L’industrie
pharmaceutique est un exemple de ces industries, qui est en constant développement de
nouvelles molécules afin de répondre a la demande croissante des patients et consommateurs.
Il existe une trés grande diversité de médicaments, consommeés par la population, a différentes
fréquences [1-4]. Par conséquent, devant cette importante utilisation de produits
pharmaceutiques par la population, il peut étre suspecté que ces composés puissent étre
relachés dans I’environnement 1a ou une activité anthropique est présente. En effet, les
composés pharmaceutiques peuvent étre relachés dans l’environnement a travers trois
différentes voies : (i) par le déversement des eaux usées, (ii) par les sites d’enfouissement
sanitaire et (iii) par 1’usage agricole via I’excrétion des médicaments par les animaux. Le rejet
des eaux usées constitue la principale voie d’entrée des produits pharmaceutiques dans
I’environnement. En effet, les eaux usées peuvent étre contaminées par les composés
pharmaceutiques a cause de I’excrétion par le corps du composé a un certain pourcentage, via
I’élimination dans les toilettes. Ces eaux usées contaminées sont amenées par le réseau
d’assainissement aux stations d’épuration ou ces affluents seront traités avant d’étre rejetés
dans le milieu récepteur. Cependant, le volume et la diversité des composés retrouves sur le
marché complexifient I’efficacité du traitement. En effet, certaines de ces molécules sont
susceptibles, a cause de la complexité de leur structure chimique et de la présence de cycles
aromatiques, de passer a travers les différentes étapes de la filiere de traitement d’épuration.
Ces composés seront ainsi rejetés, dans 1I’environnement, a 1’état de trace via les effluents.

Généralement, le traitement des eaux usées s'est fait de maniére conventionnels
(traitement biologique, procédés membranaires, adsorption sur charbon actif, coagulation-
floculation, ...). Cependant, ces procédés ont I'inconvénient de transférer la pollution d'une
phase aqueuse vers une nouvelle phase, et conduisent pour la plupart a la formation de boues
concentrées, créant ainsi un probléme de déchets secondaires ou a une régénération des
matériaux souvent trés colteuse. L’efficacité des techniques d’oxydation avancée (TOA) a été
largement étudiée et prouvée, depuis trois décennies, sur la majorité des produits organiques :
solvants, pesticides colorants et plus récemment d’autres contaminants dits émergents tels les
composés pharmaceutiques, qui ne sont pas encore réglementés, mais qui sont susceptibles de
I’étre dans un avenir proche du fait de leur impact sur la santé et I’environnement.

L'objectif de cette thése est de montrer I'intérét des procédés d'oxydation avancée, comme
une voie efficace a degrader des produits pharmaceutiques. La mise en ceuvre d’un procédé
de dépollution réactionnel passe obligatoirement par la connaissance de la vitesse de la
dégradation et des paramétres opératoires susceptibles d’avoir une influence sur les
cinétiques. Ces informations restent peu nombreuses dans la littérature alors qu’elles sont
indispensables au dimensionnement de réacteurs destinés a des traitements d’eau relativement
chargée en composés pharmaceutiques. Dans ce contexte, notre étude a porté sur la
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dégradation photocatalytique et oxydative de trois produits pharmaceutiques (molsidomine,
ibuprofene et oxytétracycline) en solution aqueuse, les trois principes actifs présentent des
structures chimiques différentes. lls sont choisis a cause de leur forte utilisation a I'échelle
nationale et leur impact environnemental. Cette étude comporte deux volets : le premier est
une approche analytique des processus élémentaires intervenant dans la dégradation, et le
deuxieme, est une simulation de la photocatalyse en utilisant la méthodologie des réseaux de
neurones artificiels capable de prédire les évolutions temporelles des concentrations
résiduelles, sous diverses conditions expérimentales, jusqu’a I’achévement de la réaction.

La these est structurée en huit chapitres suivant une introduction générale. Le premier
chapitre est consacré a une étude bibliographique sur les médicaments et leur impact
environnemental, suivi d'une synthese bibliographique sur les méthodes de traitement des
eaux contaminées par ces produits et en particulier sur les procédés d'oxydation avancée
(POA).

Le troisieme chapitre est consacré a une revue bibliographique centrée sur les définitions
essentielles des réseaux de neurones, notamment leur apprentissage. Ensuite, nous décrivons
les étapes de conception d'un modéle neuronal (choix des entrées et sorties, bases de données,
structure du réseau etc....).

Dans le quatrieme chapitre, nous présentons l'ensemble des méthodes expérimentales
ainsi que le matériel utilisé dans ce travail. Cette partie sera suivie des résultats obtenus sur
I'étude de la dégradation des trois polluants pharmaceutiques (molsidomine, ibuproféne et
oxytétracycline) par photolyse directe UV-A.

Le sixiéme chapitre est consacré a l'étude de la dégradation photocatalytique de
I'oxytétracycline et de I’ibuprofene sur TiO,-P25 en suspension. Nous avons commencé par
une étude d'adsorption des deux polluants sur le catalyseur a I'obscurité, suivie par une étude
de cinétique de dégradation des solutions a traiter. Enfin, nous avons évalué I'effet d'un
certain nombre de facteurs sur les vitesses de dégradation, comme le pH, la concentration du
polluant, la quantité du catalyseur, la température du milieu réactionnel et le flux photonique.

Dans le septieme chapitre, un pilote expérimental a été concu afin de déterminer et
quantifier l'influence d'un ensemble de parameétres sur la vitesse de dégradation de
I'oxytétracycline et de I’ibuproféne. Dans cette partie nous avons utilisé le film media 1048, il
s’agit d’un film de cellulose sur lequel le TiO, est immobilisé. Les essais expérimentaux ont
été realisés dans le but de concevoir, ultérieurement, un prototype en vue d’une application a
une plus grande échelle.

Enfin, le huitieme et dernier chapitre, est réservé a I'élaboration d'un modéle neuronal qui
permet d'estimer I'évolution de la concentration des trois polluants pharmaceutiques étudiés
(molsidomine, ibuprofene et oxytétracycline) a partir des conditions opératoires dans un
réacteur batch. Seront appliquées les étapes de conception de réseaux de neurones décrits en
chapitre 3 a savoir I'élaboration des bases d'apprentissage et de test et le choix de la structure
neuronale a utiliser pour obtenir de bonnes prédictions. La derniére partie est réservée aux
résultats obtenus en vue de la validation du modele développé.
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I.1. Introduction

Grace au progres de I’analyse physico-chimique, la présence de traces de substances
médicamenteuses et de leurs dérivés a été largement établie a 1’échelle mondiale, en
particulier dans les eaux superficielles et souterraines, dans les eaux résiduaires et dans les
sols [1-3]. Ces résidus s’ajoutent aux nombreuses substances non médicamenteuses liées aux

activités humaines, également présentes dans I’environnement.

Selon les substances médicamenteuses et les différentes catégories d’eau, les
concentrations retrouvées varient dans une gamme allant du ng/l & pg/l dans les eaux
superficielles, marines et souterraines mais aussi plusieurs centaines de ug/l dans les effluents
industriels et les eaux résiduaires.

Les sources d’émission sont classées en deux catégories:

- Les sources d’émissions diffuses consécutives aux rejets de substances médicamenteuses
et de leurs dérivés dans les urines et les feces de la population humaine et des animaux de
compagnie et d’élevage;

- Les sources d’émissions ponctuelles liées aux rejets de 1’industrie pharmaceutique, des

établissements de soins, des élevages industriels des animaux, etc.

Pour procéder a I’évaluation qualitative et quantitative des risques des ces substances, il
faut connaitre des relations dose-effet et I’estimation des expositions, s’agissant aussi bien des
populations que des écosystéemes. On dispose actuellement des données sur 1’impact
significatif de ces substances sur la flore et la faune notamment en matiére
d’antibiorésistance, mais ces impacts écologiques sont encore insuffisamment évalués ainsi

que les risques sanitaires sur I’homme et les animaux [4].

Des études sur les risques pour ’homme et pour I’écosysteme liés aux résidus médicamenteux
présents dans 1I’environnement sont recommandées pour comprendre leurs comportements et
leurs devenirs dans I’environnement [5,6].

I.2. Historique

De l'utilisation des plantes comme remedes a certaines maladies, jusqu'a l'apparition
récente des médicaments issus des biotechnologies, I'histoire du médicament est largement
associée a la recherche scientifique, qui tente dés le XVI siecle de trouver un remede
spécifique pour chaque maladie.

Le XIX®™ siécle marque une étape nouvelle grace aux progrés de la chimie et de la
physiologie : les chercheurs ont réussit a isoler des principes actifs de substances connues.
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Ainsi, en 1803, la morphine est isolée a partir de végétaux par Friedrich Adam Satlrner [7].
C'est grace a cette capacité a isoler les principes actifs que les molécules méedicamenteuses
pourront étre par la suite synthétisées : aprés avoir isolé I'acide acétylsalicylique de I'écorce de
saule, Charles Frédéric Gerhardt puis Félix Hoffmann vont synthétiser cette molécule en
1853: c'est la naissance de I'aspirine, commercialisée pour la premiere fois en 1893 [8].

L'ere moderne du médicament débute en 1937 [9], avec la découverte de l'action
antibactérienne des sulfamides. En 1929, Flemming découvre la pénicilline [4], vient ensuite
une phase d'accélération des découvertes. Dans les années 60, les chercheurs mettent au point
une nouvelle méthode d'évaluation des médicaments existants, qui va permettre d'élaborer de
nouveaux médicaments a partir de ces modéles de médicaments existants (Figure 1.1).

Aujourd'hui, et pour les années a venir, c'est vers les biotechnologies que s'orientent les
recherches autour des médicaments. En effet, grace a de nouveaux outils puissants (génie
génétique, biologie moléculaire, cellules souches, clonage, etc.), les chercheurs possedent
maintenant une approche génétique des pathologies humaines. En effet, les biomédicaments
que les entreprises développent aujourd’hui permettent d'imaginer des solutions dans des
pathologies pour lesquelles il n'existe pas encore de traitement satisfaisant: cancers, maladies
auto-immunes, maladies rares, etc. [10].

Depuis le début des années
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Figure 1. 1 : Histoire chronologique du médicament [10].
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I.3. Classification des medicaments
Dans la pratique, les médicaments peuvent étre fabriqués par différents laboratoires. Ils

portent alors un nom différent bien qu’ils contiennent la méme substance dite ™ matiere

active” ou " principe actif ". C’est cette derniére qui est responsable des propriétés
pharmacologiques du médicament, et c’est cette molécule chimique qui est étudiée lorsque
sont mises en ceuvre des analyses chimiques pour observer la contamination de
I’environnement. On emploie alors le terme de " molécules pharmaceutiques " plutét que
celui de médicaments. Afin de faciliter leur application thérapeutique, les médicaments ont
été classés en différentes familles, subdivisées en groupes et sous-groupes. Les critéres de
classification sont [11] :

(1) Tlorigine ;

(i)  le mode d’action ;

(iii) la nature chimique ;

(iv) la modalité d’action ;

(v) le spectre d’action.
Dans le Tableau 1.1, on trouve quelques classes de médicaments avec quelques exemples de

chaque classe [13,13].

I.4. Source de contamination de I’environnement par les composés pharmaceutiques
Les substances d’origine pharmaceutique retrouvées dans 1’environnement proviennent
vraisemblablement de plusieurs sources :

- Effluents hospitaliers,

- Urines de personnes ingérant des médicaments,

- Eaux urbaines contaminées par les deux sources précédentes,

- Lixiviats mal collectés,

- Compléments alimentaires et traitements vétérinaires utilisés pour les animaux

d’élevage ;
- Eaux souterraines profondes contaminées antérieurement lorsque les normes de rejet

étaient moins strictes qu’actuellement.

La figure 1.2 montre les sources et les voies possibles de la présence de résidus de produits
pharmaceutiques dans I'environnement aquatique. Certains de ces composés sont susceptibles
de se retrouver finalement dans 1’eau du robinet [14].

En 2002, une étude trés compléte a été publiée en Allemagne par T. Heberer [14]. Les
principales classes de substances pharmaceutiques classées par application thérapeutique, ont
été recherchées et quantifiées dans les eaux de riviere, les eaux résiduaires et dans certains cas
dans les eaux potables. Les classes de substances concernées sont les suivantes :
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- Analgésiques, anti-inflammatoires ;

- Antibiotiques ;

- Antiepileptiques ;

- B-bloguants ;

- Hypocholesterolemiants ;

- Agents de contraste iodes ;

- Cytostatiques ;

- Hormones de synthése / contraceptifs.

Tableau 1.1 : Quelques classes thérapeutiques de médicaments.

Antibiotiques

B-Lactamines, Penicillines
- Amoxicilline
- Ampicilline
Cephalosporines

- Cefaclor

- Cefalexine
Sulfonamides
- Sulfaméthoxazole
- Sulfachloropyridazine
Fluoroquinolones
- Ciprofloxacine
- Erythromycine
Macrolides
- Erythromycine
- Tylosine
Lincosanides
- Clindamycine
- Lincomycine
Phenicoles
- Chloramphénicol
Tetracyclines
- Chlorotétracycline
- Tétracycline
Trimethoprim, Polypeptides
- Bacitracine, Néomycine

Classe Exemple Classe Exemple
Aminoglycosides ) ) Cyclophosphamide
) Anticancéreux )
- Apramycine Ifosfamide
- Kanamycine Anticoagulants Warfarine

Anticonvulsivants

Carbamazépine

Anti-diabétiques

Metformine

Antifongiques

Amphotéricine

Antigoutteux Allopurinol
Antihistaminiques Cimetidine
Anti -hypertenseurs Propranolol

Anti-inflammatoires
non stéroidiens

Aspirine, Ibuproféne

Antiseptiques

Triclosan

B-bloquants

Atenolol, Bisoprolol

Bronchodilatateurs

Fenoterol

Régulateurs lipidiques

Fénofibrate et acide
fénofibrique

. Progestérone,
Stéroides et hormones g
Testostérone
Stimulants cardiaques | Digoxine
Stimulants systéme .
Cafeine
nerveux centrale
Antiarythmiques Amiodarone
Anti- asthmatiques Salbutamol

Analgésiques et
Antalgiques

Aspirine, Phenazone
Paracetamol,
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Figure 1. 2: Sources et voies possibles de la présence de résidus pharmaceutiques dans

l'environnement aquatique d’aprés Heberer, 2002 [14].

1.5. Méthodes analytiques utilisées pour détecter les composés pharmaceutiques
Les médicaments se retrouvent en regle générale a faible concentration dans les eaux

(du ng/L au pg/L). De plus la matrice " eau naturelle " contient une grande quantité de
substances diverses. Des méthodes d’analyse performantes ont été utilisées pour analyser ces
composés dans les eaux du Bade Wurtemberg [15]:

- Extraction phase solide (sur divers matériaux spécifiques aux substances que 1’on

recherche)-HPLC - ESI (ElectroSpray lonisation) - MS-MS.

- Extraction phase solide - GC - MS (aprés dérivation des composés acides).
Les limites de détection de ce genre de techniques sont de ’ordre de 3 a 5 ng/l et les limites
de détermination de I’ordre de 15 ng/l.
Dautres équipes ont utilisé la HPLC a barrette de diode et détecteur a fluorescence, équipée
d’une colonne ODS-Hypersil. Ils ont ainsi analysé 1’acide clofibrique, des antibiotiques, de
I'Imeprol et de I’lopromil [16]. D’autres études ont été réalisées en utilisant des techniques

LC-MS-MS ou GC-ESIMS, avec une limite de quantification de I’ordre de 20 ng/1 [33].



Chapitre | Médicaments et environnement

|.6. Présence des médicaments dans I’environnement

Les premiers rapports sur les produits pharmaceutiques dans les eaux résiduaires et dans
les eaux de surface ont été publies aux Etats-Unis dans les années 70. Dans un premier temps
les produits pharmaceutiques vus comme des contaminants de lI'environnement n‘ont pas regus
beaucoup d'attention jusqu'a ce que, le lien a été fait entre le pharmaceutique ethynylestradiol
et ses effets sur les poissons [17]. Depuis, une attention scientifique a été particuliérement
dédiée a la présence de produits pharmaceutiques dans I'environnement. Ceci a abouti a un
nombre croissant de détection de produits pharmaceutiques dans une variété d'échantillons de
I'environnement, par exemple les effluents des stations d'épuration (STEP), les eaux de
surface, les eaux souterraines [18-27] et I'eau de mer (carbamazepine 2 ng/l, propyphenazone
0,6 ng/l) et I’acide clofibrique 7,8 ng/L ont été mesurés en mer du Nord [1,2]. Plus de 150
produits pharmaceutiques de différentes classes thérapeutiques ont été détectés jusqu'au pg/L
dans diverses matrices environnementales [14,27], incluant une grande variété de composeés :
hormones, régulateurs de lipides, antibiotiques, anticancéreux et d’autres cytotoxiques,
antiépileptiques (tableau 1.2).

Tableau I. 2: Composés pharmaceutiques les plus fréquents dans 1’environnement [2-6].

Groupe Produit Pharmaceutique

Oxytétracycline, Chlorteétracycline, Oflaxacin, Spiramycin,

Antibiotiques . . . . .
Streptomycin, Flumequine, Ciprofloxacin, Trometoprim,

Anti-inflammatoires/ Acide Acetylsalicyliqgue (Aspirin), Diclofenac, Codéine,
Analgésiques Acétaminophene, Métamizol, Indométacine, Ibuprofene

Diatrizoate, lohexol, lomeprol, lopanidol, lopromide, Acide

Agents de contraste . . . :
lothalamine, Acide loxithalamine.

Estrogenes et Hormones | Diethylstilbestrol, Estrone, Diethylstilbestrol acetate

Beta-Bloquants Aténolol, Metoprolol, Propanolol, Nadolol, Sotalol, Betaxolol
Anticancéreux Cyclophosphamide, Ifosfamide
Diurétiques Furosemide

Régulateurs lipidiques Bézafibrate, acide Clofibrique, Fénofibrate, Gemfibrozil

La plupart des molécules thérapeutiques subissent apres ingestion, des transformations
chimiques donnant naissance a des métabolites pouvant étre plus ou moins actifs, plus ou
moins toxiques. Les substances pharmaceutiques et leurs métabolites peuvent également étre
dégradées par des processus biotiques et/ou des processus abiotiques, par exemple par
hydrolyse et par photolyse [3,24,28]. La degradation de sous-produits est également un sujet
de préoccupation, car ils peuvent avoir une toxicité similaire ou supérieure a celle des
composés parents [29,30]. Certaines études de dégradation photochimique en lumiére
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naturelle montrent I’apparition possible de dérives photochimiques plus toxiques que les
composeés parents [31].

1.7. Présence des médicaments dans les stations d'épuration

La présence d’une grande variété de substances actives dans I’environnement aquatique,
dans les fumiers et dans les sols met en évidence que les composés pharmaceutiques ne sont
pas complétement éliminés dans les stations d’épuration et dans 1’environnement [20].
Effectivement, des études ou le terrain et la STEP montraient que plusieurs produits
pharmaceutiques n’y sont pas completement éliminés et sont rejetés sous forme de
contaminants dans les eaux réceptrices [32, 33].

Ainsi, des études récentes ont montré la présence d'une grande variété de produits
pharmaceutiques dans les effluents issus des STEP et dans des eaux de surface, avec des
concentrations allant jusqu'a plusieurs pg/l [20,34,35-40]. Les composés les plus fréquemment
détectés dans les STEP sont des antibiotiques, antiépileptiques, antiphlogistiques, produits de
contraste, régulateurs de lipides, B-bloquants et tranquillisants [41].

Halling-Sorensen et al.,(1998) suggérent trois devenirs potentiels des produits
pharmaceutiques et leurs métabolites dans les stations d’épuration [3]:

1. Minéralisation compléte avec la production de CO, et d'eau comme produits finaux de
transformation;

2. Si les composés ou le produit de transformation sont lipophiles : rétention des
médicaments par la phase solide (boues/bio-solides);

3. Décharge de ces composés dans les eaux réceptrices soit sous forme inchangée ou
comme un produit de dégradation.

Le tableau 1.3 récapitule les concentrations de quelques molécules pharmaceutiques mesurées
dans les eaux usées en entrée et dans les rejets des stations d'épuration.

1.8. Présence des médicaments dans I’eau potable
Méme si les procédés de traitement sophistiques sont largement utilisés, des produits
pharmaceutiques ont été trouvés dans l'eau potable (Tableau 1.4).

En 2002 Reddersen et al, ont trouvé un métabolite du médicament
dimethylaminophenazone, le métabolite AMDOPH, & des concentrations autours de 0,9 pg/L
dans 1’eau potable de Berlin [52]. Cela montre le caractere récalcitrant de certains produits
pharmaceutiques a des procédés avancés de traitement, ainsi que leur faible taux d’élimination
par des procédés moins avances [53].

10
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Tableau 1. 3 : Concentrations des molécules pharmaceutiques mesurées dans les eaux usées
en entrée et dans les rejets des stations d'épuration, exprimées en ng/l.

entrée sortie »
i référence
composes pays ) ) o ]
moy | min [ max | moy | min | max [ bibliographique
] Watkinson et al,
Australie 395 - 740 - - 70
2009 [42]
, . Gagné et al,
Oxytétracycline Canada - - 1207 | 220 - 440
2006 [43]
. Thomas et al,
Suede 12 - - <12
2007 [44]
Hydrochlorothiazide 1534 | 911 | 2443 | 901 - 1949 | Gros et al,
Espagne
- - - - | 104 | 1160 | 2009 [45]
Huschek et al,
Allemagne - - - - 190 | 270
2004 [46]
] Gros et al,
Croatie 395 - 740 - - -
2006 [47]
Aténolol ) Vieno et al,
Finlande - 510 | 800 - 40 | 440
2006 [48]
AFSSA, 2009
- - - - 413 | 868
[49]
France || | - |1700| 700 | 3600 | muttot, 2009
3100 | 2200 | 3900 | 1300 | 400 | 3500 | [30]
. Gagné et al,
Ibuprofene Canada 503 | 193 | 882 | 178 | 40 | 619
2006 [43]

1.9. Présence des médicaments dans les eaux de surface

Le mode de contamination des eaux de surface (riviéres, lacs, etc.) le plus courant est le
suivant : les substances pharmaceutiques, rejetées par les hopitaux ou les particuliers sous
traitement, sont collectées dans les STEP (station de traitement et d’épuration) urbaines.
Certaines substances peu ou pas biodégradables échappent au traitement biologique et sont
rejetées en riviere par les STEP. Certains médicaments (antibiotiques, desinfectants) sont
toxiques pour les bactéries peuplant les bassins de boues activees et non métabolisés. Une
¢tude a montré que d’autres composés €taient simplement chimiquement trop résistants a la
biodégradation pour ¢étre efficacement traités par les stations d’épuration urbaines
dimensionnées avant tout pour éliminer la pollution organique classique [33]. Il est probable

11
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que des STEP dimensionnées pour des temps de séjour des effluents plus longs dans les
bassins biologiques permettraient la décomposition de certains composés pharmaceutiques.
Actuellement, les composés pharmaceutiques non traités par les STEP sont rejetés en riviére
et la diffusion des polluants dans I’environnement (riviéres, aquiféres, sols) commence. Les
substances pharmaceutiques sont en géneral trés faiblement dosées mais tres actives.

Tableau I. 4 : Concentrations de composés pharmaceutiques retrouvés dans de 1’eau
potable [3,39,53].

) Concentration maximale
Composes Pays ]
retrouvée (ng/L)
Bezafibrate Allemagne 27
Bleomycine Angleterre 13
Angleterre Identification qualitative
Acide Clofibrique Allemagne 70; 270
Italie 5,3
] Canada 24
Carbamazepine -
Etats Unis 258
) Angleterre 10
Diazepam -
Italie 23,5
Diclofenac Allemagne 6,0
Gemfibrozil Canada 70
Ibuproféne 3,0
Phénazone Allemagne 250 ; 400
Propylphénazone 80 ;120
Tylosin Italie 1,7

1.10. Risques potentiels liés a la présence de produits pharmaceutiques

Les effets de faibles doses de médicaments disséminées dans 1’environnement sont
encore assez mal connus. Les médicaments sont libérés a tres faibles concentrations mais en
permanence dans le milieu naturel et ce phénoméne est complexe a appréhender.
Des expériences en laboratoire ont montré que de faibles doses de désinfectants n’étaient pas
directement toxiques pour le milieu aquatique mais ont favorisé le développement de
certaines especes de plantes et de bactéries au détriment d’autres.
De nombreuses substances pharmaceutiques comme les perturbateurs endocriniens sont
suspectées d’avoir des effets sur les écosystémes et la santé humaine [61]. L’exposition
réguliere a des doses allant de 2 a 100 ng/L d'ethyloestradiol (oestrogénes) a provoqué des
difformités chez Chiromonas riparius, des modifications du ratio males/femelles a la

12
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naissance chez Gammarus pulex et des malformations sexuelles chez de nombreux poissons
males a partir de 2 ng/L.

Des études écotoxicologiques similaires ont été menées pour étudier la toxicité de
I’Tbuproféne et du Diclofenac, mais il reste difficile d’estimer la toxicité pour des expositions
chroniques a de faibles doses de produits, comme c’est le cas en milieu aquatique naturel.
Certaines équipes ont aussi fait remarquer que les désinfectants et antibiotiques étaient
d’abord tres toxiques pour la flore bactérienne des stations d’épuration mais qu’a 1’inverse
certaines bactéries développent une résistance aux antibiotiques et pourraient devenir

dangereuses pour ’homme [62].

Tableau 1.5 : Présence et niveau de contamination des molécules pharmaceutiques dans les
eaux de surface.

Contamination ng/L
Composés pays référence bibliographique
moy | min max

. - 20 Gros et al, 2006 [47]

Loratidine Espagne
2 - 3

Gros et al, 2009 [45]
20 - 106

Hydrochlorothiazide | Espagne

- 4 960 | Fernandez et al, 2009 [54]

Australie 100 Watkinson et al, 2009 [43]
) _ France 0.33 Feitosa-Felizzola et al.,
Oxytétracycline , 2009 [48]
- - 340 | Kolpin et al, 2002 [55]
US.A
- 70 1340 | Lindsey et al, 2001 [56]
- 2 334 | Fernandez et al, 2009 [54]
Espagne 72 - 250 | Gros et al, 2006 [47]
9 - 27 | Gros et al, 2009 [46]
- 0,2 34 | AFSSA, 2009 [49]
France )
Aténolol - 0,2 34 [ Vulliet et al, 2009 [57]
Italie - 50 242 | Zuccato et al, 2000 [58]
UK - 3 60 | Kasprzyk-Hordern et al,
Pologne - 3 22 | 2007 [59]
Suéde - 10 60 | Bendz et al, 2005 [60]

13
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1.11. Composés pharmaceutiques et la photocatalyse

Les STEP urbaines ne sont pas aptes a traiter correctement un certain nombre de
médicaments pour des raisons de temps de séjour trop courts dans les bassins de boues
activées, de non-biodégradabilité ou de toxicité pour les bactéries. Il sera slrement
souhaitable de développer des procédés de traitement adaptés a cette problématique dans les
années a venir. Certains auteurs font état de bons résultats obtenus par diverses techniques
d’oxydation avancée (TOA) : Ozonation, UV/H,0, ou O3/ H,0; [63].

Doll et Frimel [16] ont publié récemment une étude tres compléte de la dégradation
photocatalytique d’antibiotiques, de I’acide clofibrique et d'loméprol en présence de maticre
organique naturelle. Malgré un ralentissement des cinétiques observées dans 1’eau distillée di
a I’adsorption compétitive entre la mati¢re organique et les médicaments et au piégeage des
trous photo-induits par la matiere organique, les cinétiques de disparition restent convenables.
Une diminution de la vitesse de dégradation de 40% a été constatée en présence de 0,5¢/L de
carbone organique dissout. Cependant, les expériences ont été effectuées avec des
concentrations de 4 mg/L de carbamazépine, ce qui est bien supérieur aux concentrations
observées dans 1’environnement. Ces résultats restent encourageants. Les techniques
d’oxydation avancée et particulierement la photocatalyse, semblent étre une voie prometteuse
de traitement.

1.12. Conclusion

Les améliorations analytiques observées ces derniéres années, et spécialement les
diminutions singulieres des seuils de détection, permettent aujourd’hui de rendre
"émergentes” des problématiques qui sont peut étre anciennes. Toutefois, étant donné le
nombre considérable de substances détectées, elles font apparaitre de nouveaux besoins. La
maitrise de leur présence, leur transformation, et le devenir des produits pharmaceutiques
dans l'environnement pose deux défis importants : Le développement et I'optimisation des
méthodes d'analyse pour les différents échantillons environnementaux. Environ 150 composés
pharmaceutiques ont déja été détectés dans l'environnement, principalement en milieux
aqueux. La gamme de produits pharmaceutiques et de métabolites couverte par les méthodes
d'analyse doit étre élargie, en particulier pour les échantillons environnementaux avec des
matrices plus complexes. La sensibilité des méthodes doit étre optimisee afin de permettre
I’analyse de ces composés. Le suivi des composés pharmaceutiques lors de leur
transformation dans les filieres de traitement.

Les études de I'évaluation des risques environnementaux doivent étre réalisées pour
plusieurs composés pharmacologiquement actifs, ainsi que pour leurs métabolites, les produits
de dégradation ou les produits d’apparition secondaire, et en particulier, pour des mélanges de
ces composés, étant donne la présence de nombreux produits pharmaceutiques dans
I'environnement en méme temps.
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Chapitre 11 Les procédés d’oxydation avancée

I1.1. Introduction

Un grand nombre de procédés physiques, chimiques, photochimiques et
électrochimiques ont été utilisés pour le traitement des effluents pollués par des composés
organique réfractaires, toxiques et non biodegradables, issues des activités humaines dont les
rejets liquides domestiques et hospitaliers, ou des activités industrielles (laboratoires
pharmaceutiques) qui génerent selon le ou les types de fabrication des rejets polluants
continus ou discontinus d'une extréme diversité.

Le but du traitement de ces effluents est essentiellement la protection de I'écosysteme,
c'est-a-dire l'obtention d'une eau épurée qui satisfait aux normes de rejet, autant qu'une bonne
gestion de I'eau en milieu industriel. C'est dans ce contexte que les procédés d'oxydation
avancée qui sont : rapide, moins onéreuses et plus adaptées a ce type de pollution ont vu le
jour.

Ces méthodes d'oxydation sont toutes basées sur la formation d'entités chimiques tres
réactives, qui pourront décomposer les molécules biorécalcitrantes et les rendre
potentiellement plus biodégradables ou les transformer en composés minéraux (CO,, H,0,
NOg'...). Le radical hydroxyle est I'espece chimique ayant le pouvoir oxydant le plus élevé
des oxydants chimiques utilisés en milieu aqueux. Il est d'ailleurs I'espéce chimique la plus
oxydante, apres le fluor (E° = 3,05 V/ESH a 25 °C). Contrairement & la molécule d'oxygéne
appelé oxydant mou, ces radicaux hydroxyles sont trés actifs et peu sélectifs. Ils sont donc
capables de réagir avec n'importe quel polluant. Parmi les procédés d'oxydation avancée
(POA), peuvent étre identifiés les procédes d'oxydation chimique en phase homogéne
(H,0,/Fe®* et H,0,/03), les procédés couplés avec les rayonnements UV en phase homogéne
ou hétérogéne (H,0./UV, Os/UV, Fe*/H,0./UV et TiO,/UV), les procédés d'oxydation
sonochimique et les procédés d'oxydation électrochimique.

L'efficacité de ces procédés dépend de nombreux parameétres tels que la concentration
en oxydant, l'intensité de la lumiere UV, le pH, la température, etc. La composition du milieu
doit également étre prise en compte, I'efficacité de I'oxydation pouvant étre réduite en raison
de la consommation des *OH par des composés organiques et/ou inorganiques (par exemple,
les constantes de vitesse de réaction des carbonates et bicarbonates avec le radical hydroxyle
sontde 1,5 x 10’ mol™ L s et 4,2 x 10® mol™ L s, respectivement)[64].

Méme si la plupart des réactions et variables gouvernant les POA sont similaires, il est
néanmoins important de saisir les différences fondamentales entre ces procedes car elles
affectent I'efficacité des traitements et les colts économiques. C'est pour cette raison qu'une
partie de ce chapitre, est consacrée aux procédés d'oxydation avancée photochimiques
homogenes et hétérogenes.
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I1.2. Réactivité des radicaux hydroxyles

Le radical hydroxyle est une espéce tres réactive, possédant un électron non apparié. Il
possede un caractere électrophile [65]. C'est un acide faible. Son pKa est égal a 11,9 dans le
couple OH/0". Il se trouve sous forme de *OH a pH acide et neutre. Le couple redox ("OH,
H*/H,0) présente le potentiel d'oxydation le plus élevé de la famille de I'oxygéne (tableau
[1.1). Son absorption maximale est & 225 nm et son coefficient d'extinction molaire est de 540
L mol™ cm™ & 188 nm [66]. Les radicaux hydroxyles sont donc des entités qui diffusent peu
(parcourent des distances de quelques dizaines de nanometres), le coefficient de diffusion
étant de l'ordre de 2x10®° cm? s™ [67]. Ils réagissent quasiment sur le lieu de leur production.
Les radicaux hydroxyles ont une forte réactivité sur les composes organiques [68]. En milieu
fortement alcalin (pKa = 11,9), ils sont convertis en leur base conjuguée 0°~ :

*OH+ OH~ —— 0° + H,0 (I1.1)

Tableau Il. 1 : Potentiels standards de réduction de quelques
oxydants utilisés en milieu aqueux [69].

Oxydant Potentiel d'oxydation (V/ESH)

*OH 2,80*
O3 2,07
H,0, 1,77
HO,' 1,70
MnO; 1,67
ClO, 1,50
O, 1,23

* En milieu acide et pour la réaction : *OH + H" + & — H,0

Le tableau précédent, résume les potentiels de réduction des oxydants couramment utilisés en
milieux aqueux. Ces valeurs montrent que le radical hydroxyle est I'espéce chimique ayant le
pouvoir oxydant le plus élevé des oxydants chimiques utilisés en milieu aqueux. Les radicaux
hydroxyles sont susceptibles de réagir sur les composés organiques, organométalliques et
minéraux, essentiellement par trois types de réaction [70]:

11.2.1. Arrachement d'un atome d'hydrogéne (déshydrogénation):

Ce type de mécanisme est réalisé sur les chaines hydrocarbonées saturées au niveau
desquelles se créent des sites radicalaires attaqués par I'oxygene. Ce processus méne a la
rupture homolytique d'une liaison C-H.

RH + °OH - R°+ H,0 (11.2)
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Le radical R® ainsi formé réagit ensuite avec I'oxygéne moléculaire pour donner le radical
peroxyde ROO-, initiant une séquence de réaction de dégradation oxydante conduisant a la
minéralisation du composé RH [66] :

R* 4+ 0, —— ROO° (11.3)

ROO* + n( “OH/0,) —— x CO, +y H,0 (11.4)

11.2.2. Addition électrophile sur une liaison non saturée (hydroxylation):
Les radicaux hydroxyles attaquent les régions de forte densité électronique et s'additionnent
donc sur les liaisons insaturées des composés aromatiques, des alcenes et des alcynes:

ArX + °‘OH - HOArX® (11.5)
HOATX*+ n( *0H/0,) - HX + x CO, + yH,0 (11.6)

L'utilisation des régles d'orientation de la substitution électrophile aromatique (Tableau 11.2)
nous permet de prédire le site et/ou sites d'hydroxylation possibles pour les composés
aromatiques.
Tableau Il. 2 : Orientation de la réaction d'hydroxylation lors de la
substitution électrophile sur les aromatiques [71].

Orienteurs en ortho et para Orienteurs en méta
Activants modérés et forts: Désactivants forts:
-NH2, -NHR, -NR;, -NO,, -CF3, -NR;3", -COOH,
-NHCOR, -OH, -OR -COOR, -COR, -SOsH, -CN
Activants faibles: Désactivants faibles:
Alkyles, phényles -F, -Cl, -Br, -I

11.2.3. Transfert d'électrons (oxydoréduction):

Ces réactions génerent des radicaux organiques, qui par addition de dioxygene donneront des
radicaux peroxyles, initiant en retour des réactions en chaine de dégradation oxydative pour
conduire a la minéralisation du composé de départ:

RX+ °OH - RX*"+ OH™ (11.7)
RX**+ n(°0H/0,) - HX + x CO, + YH,0 (11.8)

11.3. Constantes cinétiques de réaction entre *OH et composés organiques

Sur le plan cinétique, la vitesse de réaction du radical hydroxyle sur les substrats
organiques (S) obéit a une loi cinétique d'ordre 2: ordre 1 par rapport a la concentration en
composé organique et ordre 1 par rapport a la concentration en *OH:

ks
S+ OH —— R*+ (0H™/H,0) (11.9)
Aussi peut-on écrire la vitesse de disparition d'un substrat organique S de la maniere suivante
(k "OH étant la constante de vitesse de la réaction entre S et *OH):
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— S = ke oy “OHIIS] (11.10)
La réaction qui génére le radical hydroxyle, est I'étape limitante dans I'oxydation de la plupart
des composés organiques puisque cette reaction est relativement lente par rapport a la
consommation des radicaux hydroxyles par les composés organiques et par les intermédiaires
et sous-produits d'oxydation formés, des processus extrémement rapides avec des constantes
de vitesse de l'ordre de 107 4 10" mol™ L s™.

Les radicaux hydroxyles étant lentement générés et rapidement consommeés, il en résulte que
la concentration en radicaux hydroxyles est maintenue dans la solution & une valeur quasi-

stationnaire. On peut donc écrire:

=0 (11.11)

La concentration en radicaux hydroxyles étant constante, la vitesse d'oxydation du composé
organique peut étre décrite par une loi cinétique apparente d'ordre un par rapport a la
concentration en composé organique:

d[s]

— == = kapy [S] (1.12)

Avec : Kapp =k o[ “OH]

Il s'ensuit donc que la cinétique de dégradation du substrat organique par les “OH peut étre

décrite par I'équation ci-dessous:
_d[s]
d[S]o

= Kapp t (11.13)

Le suivi de la disparition du substrat S en fonction du temps permet donc d'estimer
expérimentalement la constante cinétique apparente du pseudo-premier ordre.

La constante de vitesse d'ordre 2 (constante absolue de la réaction d'oxydation du S par
*OH) peut étre déterminée par la méthode de cinétique de compétition, en mettant en
compétition le substrat de constante ks & déterminer avec un composé de référence dont la
constante cinétique est connue [72]. Dans le cas ou I'on admet que la dégradation des deux
composés S et S' ne résulte que de l'attaque par les radicaux hydroxyles, les variations des
concentrations au cours du temps sont données par les équations suivantes :

~ = kepy [ “OH][S] (11.14)
d[s’] o
—— = konyl "0OHI[S] (11.15)
L'intégration et le rapport des équations (11.14) et (11.15) conduit a I'équation (11.16):
Sl _ ks, 15
il Ln 5, (11.16)
[S]o [S']o

La constante k’ étant connue, la pente du graphe Ln— en fonction de Ln —= permet

[S1¢ [s']e

de déterminer k.on (s). Le Tableau I1.3 présente les valeurs de constantes de vitesse de
réactions des *OH avec quelques composés organiques. Le radical hydroxyle réagit plus
rapidement sur les composés insaturés (éthyléniques et aromatiques) que sur les composés

0H(S")
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aliphatiques tels que les acides organiques qui sont des sous-produits d'oxydation (Tableau

11.3).

Tableau Il. 3 : Constantes de vitesse de réaction entre les *OH et quelques

COMpOsés organigues.

Composé k (L/mol.s) Réference
Benzéne 7,9x10°
Toluéne 5,1x10°
Phénol 6,6x10°
2-Méthylphénol 1,1x10"° o ,
4-Méthylphénol 1,2x10% Woma;%\g: E;;Takacs’
4-Nitrophénol 3,8x10° L3l
N-Phenylhydroxylamine 1,5x10"
Aniline 15x10°
Azobenzéne 2,0x10"°
Acide oxalique 0,14x10’
Acide formique 8,2x10’ Oturan et al, 2008b
Acide acétique 2,8x10’ [74]
Acide glyoxylique 2,3x10’
Anhydride Phtalique 9,1x10® Trabelsi et al, 2009
2,4,6-Trinitrotoluéne (TNT) 2,06x10"° Murati et al, 2009 [76]

Il faut noter aussi que ce radical peut réagir avec les composés inorganiques présents dans les
eaux ou avec les réactifs utilisés dans le traitement des eaux (Tableau 11.4). En général,
I'oxydation de ces composeés inorganiques présente des valeurs de constantes cinétiques

faibles comparées aux valeurs des composés organiques.

Tableau 11.4 : Constantes de vitesse de réaction entre les *OH et quelques
composeés inorganiques [77,78]

Composé k (mol™Ls™)
HSO; 3,5-17x10°
H,0, 2,7x10’
Fe? 3,2x10°
cu® 3,5x10°
Cl~ 4,3x10°
Clo- 8,8x10°
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11.4. Production des radicaux hydroxyles

Les procédés d'oxydation avancée peuvent étre regroupés selon la nature de la phase
(homogéne ou hétérogene) ou selon la méthode employée pour produire les radicaux
hydroxyles: chimique, photochimique, électrochimique...etc.

11.4.1. Procédeé d'ozonation
11.4.1.1. Ozonation

L'O3 se décompose rapidement dans I'eau en une suite de réactions aboutissant a la
formation d'espéces radicalaires trés réactives : ‘OH (radical hydroxyle), O, (radical
superoxyde), HO," (radical hydroperoxyle),...etc. Cependant, les radicaux hydroxyles sont les
plus intéressants pour l'oxydation de polluants, la réactivité de 0, et de HO; avec des
composes organiques étant moins importante [79].

Dans l'eau, I'ozone moléculaire est instable. Outre son fort pouvoir d'oxydation
induisant des réactions avec de nombreux substrats organiques ou minéraux, I'ozone peut se
décomposer en especes radicalaires sous I'effet des ions hydroxydes. Ces deux modes de
décomposition de I'ozone sont schématisés par la Figure 11.1 et constituent ce que I'on appelle
les modes d'action directs et d'action radicalaire de I'ozone.

+S
—> Oxydation direct du substrat (S) ———— Produit
Lent (Sélectif)
O3
OH’
—— Décompositiond’0; —'OH + 0O ———— HO;
ouR’ ‘
+ 0, l l +S (lent)
Oxydationde S 4 5 Oxydation ou réduction de S
(Peu sélectif) (Sélectif)
Produit (R*) Produit, H,0,

Figure I1. 1 : Mode d'action de I'ozone dans I'eau [80, 81]

Les ions hydroperoxydes HO,, forme basique de H,O,, peuvent jouer le méme role
d'initiateurs que les ions hydroxydes dans le cycle de décomposition de I'0zone et sont méme
beaucoup plus reactifs. L'ajout de peroxyde d'hydrogéne dans un procedé d'ozonation
augmentera donc la vitesse de décomposition de l'ozone et la production de radicaux
hydroxyles. Le pH de la solution traitée est aussi primordial car c'est la forme basique du
peroxyde d'hydrogene qui intervient dans le mécanisme réactionnel. Sa concentration est
dépendante du pH (pKa H,0,/HO; = 11,6).
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11.4.1.2. Peroxonation (H,0,/O3)
Les radicaux hydroxyles, principaux oxydants de la peroxonation, sont formés par la
réaction entre I'ozone et le peroxyde d'hydrogéne suivant la réaction 11.17 [82] :

Méme si ce procédé est plus efficace que I'ozonation grace a la formation de radicaux
hydroxyles, son efficacité est limitée par la vitesse de réaction entre I'ozone O3 et le peroxyde
H.0,. Ce systeme est affecté par les mémes contraintes que l'ozonation, & savoir, la faible
solubilité de Os, les réactions parasites consommant les *OH et le type de polluant [83]. En
revanche, I'ozonation et la peroxonation présentent l'avantage, par rapport aux procédes
photochimiques (irradiation UV), de fonctionner dans une eau de forte turbidite, car le
systeme ne dépend pas de la transmission des rayonnements dans I'effluent.

11.4.2. Procédé Fenton

Fenton décrivit a la fin du 19 siécle que le fer ferreux favorisait fortement I'oxydation de
I'acide maléique par le peroxyde d'’hydrogéne en milieu acide [84]. Par la suite, d'autres
travaux ont montré que la combinaison de H,O, et de Fe?* appelée alors réactif de Fenton,
constitue un moyen efficace dans I'oxydation d'une grande variété de substrats organiques
notamment des alcools, éthers, colorants, phénols, pesticides, aromatiques polycycliques [84-
88]. Ce n'est que plus tard que Haber et Weiss [89] ont mis en évidence la formation du
radical hydroxyle comme responsable de I'oxydation des différentes molécules organiques.

La réaction principale, permettant la génération de radicaux hydroxyles dans le milieu
aqueux et les réactions radicalaires en chaine sont présentées ci-dessous:

Fe’t + H,0, — Fe3t + OH™ + °OH (11.18)

Le Fe3" généré peut ensuite réagir avec le H,0, pour régénérer le Fe?* selon la réaction
suivante:

Fe®* + H,0, - Fe** + HO; +H™ (11.19)

En milieu tres acide, la réaction de Fenton peut s'écrire sous la forme suivante:
Fe’t + H,0, + H" - Fe3" + H,0 + ‘OH (11.20)
Dans leur étude sur la décomposition du H,O; par des sels de fer, Haber et Weiss [90].
ont observé qu'en présence d'un excés de H,O, par rapport au Fe3*, le H,O, se décomposait,
générant davantage d'oxygéne moléculaire que de Fe3* formé. Pour expliquer cela, ils ont

suggeré deux réactions intermédiaires qui contribuent & maintenir la réaction en chaine en
milieu acide (souvent appelées «cycle de Haber-Weiss»):
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Dans les années suivantes, la premiére réaction du cycle de Haber-Weiss (Eq.11.21) a été
confirmée dans les systemes pour lesquels un exces de peroxyde d'hydrogéne est présent par
rapport au fer ferriqgue. En revanche, la deuxiéme réaction (Eq.11.22) (souvent appelée "
réaction de Haber-Weiss ") a été démontrée trop lente pour représenter une voie efficace
capable de maintenir la réaction en chaine. En effet, Koppenol et al [91] ont montré que la
réaction du peroxyde d'hydrogéne avec HO; ou O, était trop lente pour étre une source
efficace en radicaux hydroxyles, résultat confirmé par Czapski et llan [92] qui ont montré que
la deuxiéme réaction était un processus extrémement lent en milieux aqueux (k < 10 mol™Ls’
1. Les résultats de Bielski et al [93] confirment cela, avec des constantes de vitesse estimées &
0,5 et 2,25 mol™Ls™ pour la réaction 11.21 en milieu acide fort et la réaction 11.22 en milieu
Iégerement acide ou neutre, respectivement. Il était donc nécessaire de faire intervenir une
autre réaction pour expliquer la formation d'oxygeéne observée dans les expériences réalisées.
En fait, la réduction du radical HO; par le fer ferrique a été proposée comme source
d'oxygéne en milieu tres acide [80] :

Fe3t + HO; — 0, + Fe?* + H* (11.23)

11.4.2.1. Les inconvénients du systéeme Fenton

La réaction de Fenton présente un certain nombre d'inconvénients:

- La trés lente régénération de Fe®" (catalyseur) d'ol son ajout continuel en cours de
traitement;

- La nécessité d'opérer dans un milieu a pH avoisinant 3. C'est une technique tres
limitée par la gamme de pH;

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

- Laproduction de boues d’hydroxydes ferriques Fe(OH)s.

Les inconvénients du procédé Fenton font que depuis plusieurs années de nombreuses
études s'intéressent au couplage de cette réaction aux autres techniques: Fenton et
I'électrochimie (électro-Fenton), Fenton et la photochimie (photo-Fenton) afin d'optimiser la
géneration des radicaux hydroxyles pour traiter efficacement la pollution organique en milieu
agqueux.

11.4.3. Procédé photochimique homogeéene UV

L'irradiation UV est utilisee dans le traitement des eaux plus souvent a des fins de
désinfection que de décontamination. Dans ce dernier cas, elle peut impliquer deux processus
différents: la photolyse directe et la photolyse indirecte. La photolyse directe implique
I'absorption des radiations UV par la molécule a détruire, qui passe ainsi par un état excité
favorisant sa décomposition. La présence dau moins un groupement chromophore est
nécessaire. Dans ce cas, la transformation du composé chimique est une conséquence directe
de l'absorption d'un photon. La photolyse indirecte, quant a elle, implique I'absorption de la
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lumiére par une molécule autre que les produits chimiques a traiter, engendrant ainsi la
formation d'intermédiaires excités. On parle de photo-transformation indirecte lorsque d'autres
especes excitées transferent de I'énergie, des électrons ou des atomes d'hydrogéene au produit
chimique pour induire la transformation. Ces intermédiaires excités réagissent avec la
molécule a traiter pour entrainer sa dégradation. On parle également de photolyse sensibilisée.

Dans le cadre de ce travail de these, nous nous sommes intéressés a la photolyse directe.
Cette derniére est régie par deux principaux parameétres : le coefficient d'absorption molaire
de la molécule et le rendement quantique. Ces deux parameétres sont spécifiques du composé
chimique et conditionnent l'interaction entre la molécule et la lumiere. Le coefficient
d'absorption molaire traduit le taux de radiation qu'un composé en solution peut absorber a
une longueur d'onde donnée. La premiére loi de la photochimie établit que seule la lumiére
absorbée peut produire un effet photochimique. De ce fait, le traitement des contaminants par
UV n'est efficace que si l'irradiation UV émise par la lampe est absorbée par le contaminant
[95].

Les réactions (11.24) a (11.29) sont initiées par I'absorption de lumiére par le substrat (R)
a dégrader. Les molécules absorbant I'énergie lumineuse sont soit activées (R") (réaction
11.24), soit dissociées (réaction 11.27), le mécanisme induit dépendant du type de substrat
étudié [96]. En présence de dioxygene, la molécule excitée va produire un radical R® (réaction
[1.25) ou RO;" (réaction 11.28), selon sa nature. Ce sont ces especes radicalaires qui se
dissocient pour conduire aux photoproduits (réactions 11.24 et 11.29). Par la suite, les
photoproduits peuvent étre partiellement minéralisés par des réactions d'oxydation.

R+hv — R* (1.24)
R*+0,—— R°+ 0, (11.25)
R® —— Produits (11.26)
RX+hv — R°+ X° (1.27)
R°*+ 0, — RO; (11.28)
RO; —— Produits (11.29)

L'absorption d'un photon dans le cas de la photolyse en phase agueuse est une
condition nécessaire mais non suffisante pour qu'une molécule subisse une transformation par
photolyse directe [97]. L'énergie absorbée doit étre suffisante pour provoquer le clivage de
liaisons, des réarrangements, des réactions d'oxydation ou de réduction. La photo-
transformation entre en compétition avec d'autres processus de désactivation tels que
I'extinction, et d'autres processus radiatifs ou non. En conséquence, la fraction des molécules
excitées qui subissent réellement une photo-transformation (rendement quantique) est
géneralement bien inférieure a un (habituellement < 0,1 et parfois < 0,01) [98, 99].

24



Chapitre 11 Les procédés d’oxydation avancée

11.4.3.1. Photolyse de I'ozone (O3/UV)

Dans le but d'augmenter la réactivité des oxydants électrophiles notamment I'ozone, vis-
a-vis de certains composés organiques (composés saturés, composés chlorés, certaines
familles de pesticides), des études ont montré que ceci est possible, soit en augmentant le pH
du milieu, soit en l'irradiant sous UV a 254 nm. L'objectif recherché dans tous les cas consiste
a produire d'avantage des radicaux hydroxyles (E = 2,8V) lesquels sont moins sélectifs.

Par rapport a la photolyse directe, c'est I'ozone qui absorbe les photons. En solution
aqueuse, ce dernier conduirait a la formation du peroxyde d'hydrogéne (réaction 11.30) qui a
son tour réagirait avec une molécule d'ozone conduisant & la formation des radicaux
hydroxyles selon I'équation (réaction 11.31). Outre son prix élevé, ce procédé reste limité. Il
est pratiquement inefficace lorsque la turbidité des eaux a traiter est élevée [100,101].

03 + Hzo + hv - H202 + 02 (”30)
HO’ + polluant organique — produits (11.32)

11.4.3.2. Photolyse de H,O; (H,0, / UV)

Le peroxyde d'hydrogéne est introduit dans I'effluent a traiter. Le mélange subit ensuite
une irradiation UV. Les longueurs d'onde choisies sont généralement dans le domaine de
I'UVC (=254nm) ou de 1'UVA (=365 nm). Certains auteurs ont aussi utilisé une lampe a
vapeur de mercure moyenne pression présentant des raies d'émissions en UVA, B et C [102].
Le rayonnement UV provoque le clivage homolytique de la molécule d'H,0:

H,0, + hv - 2 ‘OH (11.33)

La vitesse de décomposition photolytique du peroxyde d'hydrogéne augmente en
conditions basiques [103] mais en fonction du polluant a traiter, des auteurs ont prouvé que la
décomposition pouvait étre plus rapide en conditions acides [79]. Le procédé est donc trés
dépendant du pH.

Le principal inconvénient est que la présence de composés organiques dans l'eau
provoque l'absorption d'une partie du rayonnement UV, ralentissant la vitesse de
décomposition de H,O; en deux radicaux ‘OH.

11.4.3.3. Photo-peroxonation (O3/H,0,/UV)

Dans la Photo-peroxonation, I'ozone absorbe les radiations UV et produit du peroxyde
d'’hydrogéne qui forme des radicaux hydroxyles par photolyse de H,O, (réaction 11.27).
L'ajout de H,O; accélere la décomposition de I'ozone O3 en milieu aqueux, en radicaux°OH.
Par conséquent, la réaction globale d'oxydation est le résultat d'un effet synergique di a
I'ensemble des réactions: ozonation, photo-décomposition directe et décomposition radicalaire
[104]. Ce dernier aspect est d'autant plus prononcé que la concentration de H,O, est grande,
mais ce procédé reste lui aussi limité par la faible solubilité de O3 ainsi de sa réactivité lente
sur H,0,.
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11.4.3.4. Procédé Photo-Fenton (systéme H,O,/ Fe?* / UV)

Le systtme H,O,/ Fe** / UV sappuie sur la réaction de Fenton entre H,O, (agent
oxydant) et Fe?" (catalyseur) couplée a l'irradiation UV/visible pour le traitement d'eaux
usées. L'irradiation UV/visible augmente considérablement la vitesse de formation des
radicaux *OH par la catalyse de réaction de Fenton d'une part, et par la photolyse du Fe®*
(réaction 11.34) ainsi que celle du peroxyde d'hydrogene (réaction 11.33) d'autre part, mais la
contribution de cette derniere réaction a la méthode photo-Fenton peut considérer négligeable
car H,O; absorbe peu ces radiations.

Fe(OH)** + hv - Fe?™ + °OH (11.34)

L'efficacité du traitement photo Fenton dépend essentiellement des concentrations en
ions Fe** et H,0, et évidemment de I'intensité lumineuse. Plus la concentration en Fe?* et/ou
H.O, augmente plus la quantité de °OH produit s'accroit et par conséquent plus le taux de
dégradation est important. Mais les concentrations trop élevées de ces réactifs peuvent
diminuer l'efficacité du procédé a cause d'augmentation de la vitesse des réactions parasites.
D'oul la recherche d'un rapport r = [H,0,]/[Fe®'].

Le taux de dégradation est relativement élevé jusqu'a ce que H,O, ait complétement
réagi et n'est plus que le résultat des réactions photochimiques une fois H,O, consommé. Bien
que moins exposé a la turbidité de la solution que les autres procédés de photolyse, ce procédé
en est malgré tout dépendant.

Les avantages du procédé photo-Fenton au-dela de la réaction de Fenton sont les suivantes:

- Un apport supplémentaire de radicaux *OH par la photo-réduction du Fe**;

- Une production in situ d'ions ferreux qui catalysent la réaction de Fenton;

- Une minimisation de la réduction des *OH par le Fe?* puisque ce dernier est introduit

dans le milieu réactionnel en quantité catalytique et régénéré in situ [105].

L'un des inconvénients de cette technique est l'apport continuel d'énergie externe
(rayonnement UV) par utilisation d'une lampe UV dont la durée de vie est & prendre en
compte. En outre, il s'en suit la génération de photo-produits parfois difficiles a identifier.

11.4.4. Procédé Electro-Fenton

Dans le domaine environnemental, les procédés électrochimiques représentent une
alternative intéressante aux techniques classiques d'épuration des eaux polluées. Dans ce sens
differents types d'électrodes ont été élaborées par différentes équipes de recherche. Il faut
distinguer dans ces traitements oxydant électrochimiques deux types d'électrodes. Dans le
premier cas, I'électrode est active et participe de facon indirecte a I'oxydation du produit
organique. Dans l'autre cas, I'électrode est inerte et participe a I'oxydation par l'intermediaire
des radicaux hydroxyles formés pendant I'électrolyse de l'eau. Le procédé électro-fenton
utilisant le deuxiéme type d'électrode est le plus étudié. Il est base sur la production continue
du peroxyde d'’hydrogene par la réduction de I'oxygéne sur une cathode de mercure ou feutre
de carbone [106] selon la réaction 11.35.
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1/5 05y + 2HT + 2¢7 = H,0 (11.35)
Dans le but d'augmenter le pouvoir oxydant de H,O,, une quantité des ions Fe?*ou Fe®" est
ajoutée a la solution. Le radical hydroxyle peut étre alors généré dans le milieu par la réaction
de Fenton :
Fe?* + H,0,+ Ht - Fe3" + H,0 + °‘0H (11.36)
Pour améliorer la performance de cette technique, la solution a traiter est irradiée avec une
lumiére Ultraviolette de Amax = 360 nm. Certains auteurs attribuent I'absorption de la lumiére a
un complexe de Fer, lequel conduirait a une production des radicaux hydroxyles selon
I'équation (réaction 11.37).
[Fe(H,0)s(OH)]* + hv —» Fe?™ + °OH (11.37)
Cette deuxieme réaction expliquerait l'augmentation de la vitesse de dégradation observée en
I'absence de la lumiére. En outre, selon certains auteurs, les complexes du Fe** avec les acides
carboxyliques formés lors de la destruction des molécules méres sont rapidement décomposés
photochimiquement en CO, [107].

Un autre procédé électrochimique est la peroxy-coagulation, qui utilise une anode
soluble (anode sacrificielle) de fer. On a alors une injection continue des ions ferreux (Fe®") de
I'anode 4 la solution et une partie du Fe** produit par la réaction de Fenton (réaction 11.36)
précipite sous forme de Fe(OH)s. Les polluants organiques sont éliminés de la solution traitée
par l'action directe des radicaux hydroxyles d'une part, et parallelement a cette réaction, par
leur coagulation avec le précipité de Fe(OH); d'autre part.

En résumé, les procédés électrochimiques d'oxydation avancée permettent donc de
réduire les quantités nécessaires en réactifs chimiques en produisant les oxydants directement
dans le milieu par électrochimie. On distingue deux groupes:

- Les procédés électrochimiques d'oxydation directe pour lesquels un réactif de transfert
d'électron (oxydation anodigue) a lieu a la surface d'une électrode de travail.

- Les procédés électrochimiques d'oxydation indirecte dans lesquels un réactif redox
dissous existe ou est génére a partir de I'électrolyte ou a partir de la phase de I'électrode
dans le but de participer a la réaction de dégradation. Ces procédés englobent
I'électrocoagulation, I'électro-Flottation, électro-Floculation et électro-Fenton.

11.4.5. Photocatalyse hétérogéne

La photocatalyse hétérogéne est un procédé faisant intervenir un catalyseur et un
rayonnement électromagnétique. Le principe de ce procédé repose sur l'absorption par le
catalyseur, qui est en général un semi-conducteur, d'une radiation lumineuse d'énergie
supérieure a la bande interdite du semi-conducteur. Plusieurs oxydes métalliques peuvent étre
utilises comme catalyseurs, ZrO,, SnO,, TiO,, WO3, Fe,03, CdS, par exemple. Cependant, du
fait de sa disponibilité sur le marcheé, de son faible codt et de sa stabilité chimique, le dioxyde
de titane est le semi-conducteur le plus utilisé en traitement photocatalytique [108].
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La structure électronique du TiO, se présente sous forme de bandes séparées par une
bande interdite. La bande de basse énergie est la bande de valence, elle est formée par les
orbitales 2p de lI'oxygene et la bande a haute énergie est la bande de conduction, elle est
formée par les orbitales 3d de I'atome de titane (Figure 11.2).

De méme qu'en catalyse hétérogene, la photocatalyse hétérogene peut étre décrite a
travers cing étapes réactionnelles [109] : (i) transfert des réactifs de la phase fluide vers le
photocatalyseur (diffusion matérielle) ; (ii) adsorption des réactifs a la surface du
photocatalyseur ; (iii) réactions de surface ; (iv) désorption ; (v) transfert des produits
réactionnels du photocatalyseur vers la phase fluide. La grande différence entre catalyse
hétérogene et photocatalyse hétérogéne réside dans I'étape (iii) qui au lieu d'étre activée
thermiquement, nécessite I'absorption d'un photon.

En présence de dioxyde de titane (TiO;), d'un accepteur d'électron tel que le dioxygéne
(O,) et sous éclairement, les composés organiques peuvent étre minéralisés. La premiére étape
de la réaction est I'absorption du rayonnement et la génération des paires électrons/trous [110]
au sein des particules de TiO, (Figure I1. 2); un électron (e”) de la bande de valence est promu
vers la bande de conduction et ainsi un trou (h*) se crée dans la bande de valence :

Ti0, —2s Ti0y + (e + hiy) (11.38)
Les paires électrons/trous vont migrer vers la surface du catalyseur avec des possibilités de
recombinaison entre eux. La présence du dioxygéne va limiter le phénomeéne de
recombinaison, I'électron créé va étre capté par I'oxygéne dissout et créer I'ion surperoxyde
05~ selon la réaction 11.39 :
0, + egc — 05~ (11.39)
A la surface du TiO,, il se produit une réaction entre les trous formés et les ions hydroxyles
(OH™) ou les molécules d'eau (HO) et ainsi, le radical hydroxyle (OH®) est généré en
solution :
ht, + OH~ —— OH° (11.40)

h%, + H,0 — OH° (11.412)
Les paires électron-trou formées peuvent aussi réagissent avec les molécules adsorbées en
surface du grain de TiO,. Les électrons générés par l'excitation lumineuse peuvent réduire un
accepteur d'électron (oxydant) et les trous peuvent oxyder un donneur d'électron (réducteur)
selon les réactions suivantes:

Dogs (reducteur) + hfy, —— D1 (11.42)
Agas (Oxydant) + ezc —— Aoy (11.43)

Les composés organiques présents dans la solution vont étre principalement oxydés par le
radical hydroxyle. La réaction d'oxydation passe par la formation de produis intermédiaires
puis peut aboutir & la minéralisation selon la réaction ci-dessous :

P+ OH® — Pptermea — CO; + Hy0 + i0nSiorg (11.44)

+ sti présence d azote
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Figure I1. 2 : Principe de la photocatalyse dans le cas d'un semi-conducteur TiO, [111,112].
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11.4.5.1. Facteurs fondamentaux en photocatalyse hétérogene
La vitesse initiale de réaction En photocatalyse hétérogene est gouvernée principalement par

cing facteurs, figure 11.3 [113]
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Figure 11. 3 : influence des 5 parametres fondamentaux en photocatalyse sur la vitesse de
réaction (A : masse de photocatalyseur ; B : longueur d'onde ; C : concentration initiale du
réactif ; D : température ; E : flux photonique).
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11.4.5.1.1. La masse de photocatalyseur (A)

La quantité de catalyseur mise en ceuvre affecte le rendement de dégradation des
polluants lors des procédés de traitement photocatalytique [113]. Plusieurs études ont montré
une augmentation du taux de dégradation d'un composé avec lI'augmentation de la quantité du
catalyseur. Puis il est observé une décroissance de ce taux du fait d'une part de la difficulté de
pénétration du rayonnement et d'autre part d'une possible diminution des sites d'adsorption
disponibles a la surface des catalyseurs. En effet, lorsque la quantité en catalyseur est élevee,
les particules de catalyseur auraient tendance a s'agglomérer et ainsi moins de sites
d'adsorption seraient disponibles [114].

11.4.5.1.2. La longueur d’'onde (B)

La vitesse initiale de réaction est évidemment dépendante de la longueur d'onde du
rayonnement incident. En effet, une longueur d'onde apportant I'énergie suffisante pour
franchir le gap est requise, soit A<400 nm environ dans le cas du TiO,. Cette valeur de
longueur d'onde limite est observable sur la figure 11.3 (graphique B) ou I'on constate une
chute brutale de la vitesse initiale de réaction au-dela de laquelle elle finit par s'annuler. Il
convient de vérifier enfin que les réactifs n'absorbent pas une partie du rayonnement sans quoi
la réaction ne sera pas uniquement photocatalytique.

11.4.5.1.3. Concentration initiale de polluant (C)

L'influence de la concentration initiale en polluant est prise en compte par les modeles
cinétiques classiques de catalyse hétérogene tel que le modéle de Langmuir-Hinshelwood. Ce
modele, indique que les cinétiques de réaction évoluent (augmentent) avec la concentration
initiale du polluant. Cette relation entre la cinétique et la concentration initiale en polluant est

définie par I'équation 11.45 :
_ kKiL—uCo

= e (11.45)

To
Avec :
Io : est la vitesse initiale de dégradation du polluant ;
Cy : est la concentration initiale en polluant ;
k : la constante cinétique de réaction ;
K4 : est la constante d'équilibre d'adsorption.

Lorsque la concentration initiale tend vers 0, la relation entre la vitesse de dégradation et la
concentration est linéaire : le nombre de sites existants a la surface du catalyseur est suffisant
pour que I'ensemble des molécules puissent se dégrader. Au-dela d'une certaine concentration
initiale, tous les sites actifs du catalyseur sont occupés et la vitesse de réaction devient
constante (Figure 11.3 C) [113].
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11.4.5.1.4. La température (D)

En photocatalyse hétérogene, I'énergie d'activation réelle est proche de zéro dans une
gamme de température comprise entre 20°C et 80°C [115]. En effet, le processus est active
non thermiquement mais par I'énergie lumineuse ce qui permet alors notamment de travailler
a température ambiante. En revanche, il existe une énergie d'activation apparente aux basses
températures (- 40°C < T < 0°C) pour lesquelles la vitesse initiale diminue lorsque la
température diminue. L'étape limitante est alors la désorption des produits réactionnels qui
empéche I'adsorption du réactif initial. De méme, lorsque la température augmente (et pour
une température supérieure a 80°C), la vitesse diminue et la réaction évolue dans des
conditions non favorables a l'adsorption exothermique du réactif qui devient alors I'étape
limitante.

Il est a noter également qu'au-dela d'une certaine température, la recombinaison des
paires {e- h+} est promue [115] ce qui diminue d'autant plus la vitesse de réaction
photocatalytique. De plus, lors d'une augmentation de la température, la concentration en
oxygene dissous diminue. Ceci a pour conseéquence de favoriser & nouveau la recombinaison
des paires {e- h+} mais également de diminuer la production d'espéces radicalaires permettant
I'oxydation ce qui explique alors une diminution de la vitesse réactionnelle initiale.

11.4.5.1.5. Le flux photonique (E)

La vitesse initiale est proportionnelle au flux photonique, ce qui confirme que le
processus photocatalytique est purement photoinduit [116]. En revanche, au-dela d'une
certaine valeur (25 mW.cm™), la vitesse évolue selon une loi d'ordre compris entre 0 et 1, et
en général évolue en fonction de la racine carrée du flux ®°°. En effet, au-dela de cette valeur,
les paires {e- h+} photogénérées sont tellement nombreuses (densité trés élevée) que leur
probabilité de se recombiner avant de réagir avec les especes adsorbées augmente, ralentissant
de fait I'efficacité du processus.

11.4.5.2. Le photocatalyseur TiO;

La photocatalyse s'impose progressivement comme une technologie alternative pour la
dépollution de I'eau par photo-minéralisation des polluants, tels que les rejets
pharmaceutiques, les pesticides, les colorants ou les détergents [117-121]. Le semi-conducteur
le plus utilisé en photocatalyse est le dioxyde de titane, car il est chimiquement et
biologiquement inerte. De plus, il est non toxique, son prix peu élevé et il peut-étre utilise,
soit sous forme de poudre dans I'eau (destruction de polluants, pesticides, colorants) avec
séparation et recyclage en fin de traitement [117-119], soit sous forme déposée sur support
(fibres de verre, tissus, céramiques) [125-127].

Le dioxyde de titane (TiO;) appartient a la famille chimique des oxydes de métaux de
transition. Il est produit industriellement depuis le début du XX siécle comme pigment pour
peintures blanches, en remplacement des oxydes de plombs, tres toxiques. La production
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actuelle de TiO, dépasse les 4 millions de tonnes par an et est utilisée principalement pour les
peintures, les plastiques, les papiers ou TiO; joue le réle de pigment blanc et d'opacifiant. Une
part plus réduite de la production globale est aussi consommée par l'industrie alimentaire
(colorant) et pharmaceutique (dentifrice, excipient pour comprimés et gélules).

Le dioxyde de titane existe sous plusieurs formes allotropiques, c'est-a-dire des réseaux
cristallins de méme formule chimique mais de configurations geéometriques différentes. Parmi
ces formes cristallines, quatre sont naturelles :

- Anatase (structure tétragonale) ;

- Rutile (structure tétragonale) ;

- Brookite (structure orthorhombique) ;
- TiO,-(B) (structure monoclinique).

Deux autres formes ont été synthétisées sous haute pression a partir du rutile :
- TiOy(I) (structure similaire au PbOy) ;
- TiOy(H) (structure hollandite).

L'anatase est prédominant lorsque la température est inférieure a 600°C [128]. A mesure que
la température augmente, la forme brookite instable se forme. La forme rutile devient
prédominante autour de 900°C (figure 11.4).

(a)

O Atome de Titane

o Atome d'Oxygéne

Figure I1. 4 : Structure cristalline des trois formes allotropiques les plus courantes
de TiO; : anatase (a), rutile (b) et brookite (c).

Chaque octaédre est une structure TiOg centrée sur I'atome de titane. Les sommets des
octaédres sont les atomes d'oxygéne créant la liaison entre les atomes de titane. Chaque atome
de titane est en contact avec 6 oxygenes, les atomes d'oxygéne étant eux-mémes en liaison
avec 3 atomes de titane. La structure des différents TiO, difféere par la facon dont sont
arranges entre eux ces octaedres TiOg, qui peuvent étres reliés entre eux par des arrétes et/ou
des sommets.
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Deux formes cristallines du TiO, ont une activité photocatalytique, I'anatase et le rutile.
L'anatase a une largeur de bande interdite de 3,23 eV (388 nm) et le rutile de 3,02 eV (411
nm). L'anatase apparait comme la forme la plus active du semi-conducteur TiO,. Certains
auteurs ont suggéré que cette augmentation de l'activité photocatalytique était liée a la
capacité d'adsorption de I'oxygéne plus faible et a un plus fort degré d’hydroxylation (nombre
d'ions hydroxyles adsorbés en surface) de I'anatase par rapport au rutile [128,129]. De plus,
des études ont montré que l'activité de mélanges rutile/anatase était parfois supérieure a des
photocatalyseurs purs rutile ou anatase [130-132].

11.5. Phénomeéne d'adsorption

L'adsorption a l'interface soluté/solide est un phénoméne de nature physique ou
chimique par lequel des molécules présentes dans un effluent liquide ou gazeux, se fixent a la
surface d'un solide [133]. Ce phénomeéne dépend a la fois de cette interface et des propriétés
physico-chimiques de I'adsorbat [134]. Ce phénoméne spontané provient de l'existence, a la
surface du solide et de forces non compensées, qui sont de nature physique ou chimique. Ces
forces conduisent respectivement a deux types d'adsorption: la chimisorption et la
physisorption.

11.5.1. Adsorption chimique (ou chimisorption)

Elle met en jeu une ou plusieurs liaisons chimiques covalentes ou ioniques entre
I'adsorbat et l'adsorbant. La chimisorption est généralement irréversible, produisant une
modification des molécules adsorbées. Ces derniéres ne peuvent pas étre accumulées sur plus
d'une monocouche. Seules sont concernées par ce type d'adsorption, les molécules
directement liées au solide [135]. La chaleur d'adsorption, relativement élevée, est comprise
entre 20 et 200 Kcal/mol [133-137]. La distance entre la surface et la molécule adsorbée est
plus courte que dans le cas de la physisorption.

11.5.2. Adsorption physique (ou physisorption)

Contrairement a la chimisorption, lI'adsorption physique se produit a des tempeératures
basses. Les molécules s'adsorbent sur plusieurs couches (multicouches) avec des chaleurs
d'adsorption souvent inférieures a 20 Kcal/mole [133-137]. Les interactions entre les
molécules du soluté (adsorbat) et la surface du solide (adsorbant) sont assurées par des forces
électrostatiques type dip0les, liaison hydrogene ou Van der Waals [139,140]. La
physisorption est rapide, réversible et n'entrainant pas de modification des molécules
adsorbées.

11.5.3. Mécanisme de Langmuir-Hinshelwood

Bien que de nombreux modeles dans la littérature existent pour décrire les phénomenes
d'adsorption, la vitesse de réaction en photocatalyse obéit souvent a une loi typique d'un
mécanisme de Langmuir-Hinshelwood (L-H). La vitesse (notée r) est alors dans ce cas
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proportionnelle au recouvrement des réactifs. Par exemple, dans le cas d'une réaction
bimoléculaire

AtE — ¢ (11.46)
Nous avons : r = k6,05 1.47)
Kic,
Avec : g = % (14
J 1+Kjc,
— KACAKBCB
"= k(1+KACA)+(1+KBCB) (11.49)

Avec :
6; : le recouvrement de I'espece j (rapport entre le nombre de molécules adsorbées a la
surface et le nombre maximal de sites),
K;j : constante d'adsorption dans le noir,
C; : concentration dans la phase liquide,
k : constante de vitesse de réaction entre les especes adsorbées A et B.

Cependant, le modele de L-H n'est applicable que lorsque :
- le nombre de sites d'adsorption sur la surface est limite ;
- un site n'adsorbe qu'une seule molécule ;
- lasurface est recouverte par une seule monocouche ;
- laréaction d'adsorption est réversible ;
- lasurface est énergétiqguement homogene ;
- il n'y apas d'interaction entre les molécules adsorbées.

De plus, une telle relation n'est obtenue que dans le cas ou I'équilibre d'adsorption est atteint
et maintenu durant tout le processus photocatalytique c'est-a-dire lorsque la vitesse
d'adsorption est supérieure a la réaction de surface.

Dans le cas ou un réactif est en large exces sur la surface du photocatalyseur (par ex. I'eau et
donc *OH), alors son recouvrement peut &tre considéré comme constant et la vitesse de
réaction surfacique s'exprime selon I'équation :

KsC
r=jk—44 (1.50)
(1+K4Cy)
Qui peut encore s'écrire sous sa forme linéarisée :
1 1 1 .1
- = * — 4 — 11.49
T k'KA CA k- ( )

Avec : k' = kg

11.6. Les sources lumineuses

Deux principaux parametres déterminent le choix d'une source lumineuse :
- la distribution spectrale de la lumiére émise par cette source ;
- la puissance de cette source lumineuse.
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Il existe différents types de sources lumineuses dont le spectre d'émission, la puissance et la
géomeétrie sont variables. Ceci permet de choisir la source la mieux adaptée a la réaction
considérée. Les sources lumineuses les plus utilisées en photocatalyse sont :

- la lumiére solaire (naturelle) ;

- lalumiere crée par des lampes (artificielles).

11.6.1. La lumiere solaire

La Terre recoit environ 1,7 x 10 kW de rayonnement solaire, ce qui signifie 1,5 x 10*®
kKWh par an. Les radiations extraterrestres [141] ont une intensité de 1367 W/m?2 et une
longueur d'onde comprise entre 200 nm et 50000 nm, mais réduit entre 300 nm et 3000 nm,
lorsqu'elles atteignent la surface de la terre en raison de l'absorption par les différents
composants de I'atmosphere (principalement I'ozone, I'oxygeéne, le dioxyde de carbone, les
aerosols, les flux, les nuages). Le rayonnement solaire qui atteint le sol sans étre absorbé, ou
disseminé est appelé faisceau de radiation direct; le rayonnement qui atteint le sol, mais qui a
été dispersé avant est appelé le rayonnement diffus. La somme des deux est appelé le
rayonnement global.

11.6.2. La lumiere artificielle

La source de lumiére est un facteur trés important dans le fonctionnement du réacteur
photochimique. Les lampes permettent la génération de radiations dans des domaines de
longueurs d'onde différentes. Le choix d'une lampe se fait suivant I'énergie de réaction requise
dans le processus. Il existe plusieurs types de source de radiation :

- Les lampes a vapeur de mercure haute pression dont le spectre d'émission présente un
maximum a 365,5 nm. La double enveloppe centrale qui maintient la lampe, ne laisse
passer que les longueurs d'onde supérieures a 290 nm [142].

- Les lampes a incandescence composée d'un mince filament d'alliage de tungsténe qui
est a l'intérieur d'une ampoule de verre, contenant un gaz chimiquement inerte sous
une basse pression (azote, argon, krypton) [142].

- Les lampes fluorescentes : un tube fluorescent est constitué d'un cylindre de verre dans
lequel est introduite, aprés avoir dégazé, une petite quantité de gaz (néon, krypton,
vapeur de mercure). La tension électrique appliquée entre les électrodes augmente la
vitesse des atomes de vapeur et en se heurtant les uns aux autres a grande vitesse, ils
multiplient la création d'ions, pendant laquelle ils perdent une partie de leur énergie
émise sous forme de lumiere. Dans les tubes au néon, cette lumiére est utilisée
directement pour I'éclairage [142].

11.7. Les composés organiques traités par photocatalyse

Depuis les premiéres expériences de photocatalyse en oxydation ménagee il y a plus de
trente cing ans a Lyon [143], de nombreuses équipes ont étudié la dégradation d'une grande
quantité de composes organiques dans l'eau. Blake [144] a recensé plusieurs centaines de
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molécules organiques déja traitées par photocatalyse. Et, il a dressé un bref inventaire des
grandes familles de composés organiques dont la dégradation photocatalytique a été étudiée.

11.7.1. Substances humiques

Les substances humiques sont constituées d'un réseau de chaines carbonées et de
fonctions souvent oxygenées ; carbonyles, acide carboxylique, hydroxyle, phénol, méthoxyle,
ou quinone [146]. La dénomination "substances humiques" regroupe les acides fulviques et
les acides humiques. Ce sont ces molécules qui sont responsables de la coloration brune/jaune
de certaines eaux naturelles. Ces molécules sont formées naturellement durant la dégradation
biologique de fibres végeétales ou de résidus bactériens [147].

Les substances humiques sont hydrophobes, elles sont donc trés facilement adsorbées

sur du TiO,. Les cinétiques d'adsorption sont rapides et I'équilibre est atteint en moins d'une
demi heure avec des concentrations en TiO, de 1 g/L et des concentrations en acides
humiques allant jusqu'a 100 ppm [147].
La constante d'adsorption des acides humiques sur TiO, est 200 fois supérieure a celle
constatée pour l'acide salicylique [147]. Cela peut s'expliquer par la présence de nombreux
groupes fonctionnels a la surface des substances humiques facilitant la chimisorption sur les
grains de TiO..

A l'exception de certains auteurs [148], la plupart des équipes [146,149] ont constaté
I'impossibilité de décrire les cinétiques d'adsorption des acides humiques avec le modéle de
Langmuir. Cela s'explique par les phénomenes de surfaces complexes observés avec les
acides humiques (chimisorption, formation de complexes de surface, adsorption dissociative),
leur forte affinité avec la surface de TiO; et la nature hétérogene des échantillons d'acides
humiques.

Plusieurs auteurs ont essayé de purifier I'eau de ces substances humiques par
photocatalyse, principalement en vue de production d'eau potable (par exemple en Irlande ou
I'eau est trés riche en substances humiques naturelles). Les modeéles traditionnellement
employés en photocatalyse hétérogene ne semblent pas s'appliquer a la dégradation de
substances humiques. Le modéle de Langmuir Hinshelwood se révéle inadapté [146,149].
Palmer et al.[149] ont méme montré que pour une concentration en acides humiques
supérieure a 30 ppm, la vitesse de dégradation initiale décroit avec la concentration. Le
facteur d'écran a pourtant été declaré négligeable. L'effet est donc expliqué par deux
hypothéses :

- a haute concentration dacides humiques, les sous-produits de dégradation sont
concentrés en solution et parviennent a se recombiner entre eux, formant de nouvelles
substances humiques.

- les substances humiques a forte concentration ont entrainé une coagulation de TiO; en
poudre et provoqueé une précipitation du catalyseur réduisant ainsi sa concentration en
solution (initialement fixée a 1 g/L).

36



Chapitre 11 Les procédés d’oxydation avancée

La vitesse moyenne de minéralisation, calculée d'aprés la production de CO, semble
quasiment indépendante de la concentration initiale pour ces mémes auteurs.

11.7.2. Acides carboxyliques

Le traitement photocatalytique des acides carboxyliques concerne un grand nombre
d'industries (nucléaire, agroalimentaire, etc.) ou ils sont abondamment employés comme
agents nettoyants entre autres. Les acides carboxyliques sont progressivement dégradés en
CO, et H,O. Seul l'acide formique l'est en une seule étape [150]. Pour les acides
carboxyliques a chaines plus longues, les sous-produits de dégradation formés sont d'autres
acides carboxyliques, des alcools, des aldéhydes ou des alcanes. Les intermédiaires formés
semblent dépendre de la teneur en oxygene dissout de la solution. La dégradation peut avoir
lieu en lI'absence ou en présence d'oxygene, mais les mécanismes de dégradation peuvent étres
modifiés.

Les vitesses de dégradation observées peuvent dépendre du pH de la solution, par
exemple l'acide maléique (cis-HOOC-C=C-COOH), l'acide fumarique (trans-HOOC-
C=CCOOH), ou l'acide oxaliqgue (HOOC-COOH) [145]. Pour un pH inférieur au PZC de
TiO,, soit environ 6,5, la surface de TiO, est chargée positivement. L'adsorption de composés
chargés négativement (par exemple les acides carboxyliques, si le pH de la solution est
supérieur a leur pKa) est favorisée et la cinétique de dégradation suit le modéle LH. Pour un
pH supérieur au PZC, la surface de TiO; est chargée négativement et I'adsorption des acides
carboxyliques (et de tout autre composé chargé négativement) est défavorisée. La dégradation
des trois diacides précédemment cités a tout de méme été réalisée a rendement correct pour un
pH supérieur au PZC de TiO,.

Lors de la dégradation des acides carboxyliques, l'attaque directe des fonctions
carboxyliques par les trous positifs h* de la bande de valence de TiO, est connue sous le nom
de réaction "photo-Kolbe".

11.7.3. Phénols, acide benzoique et dérivés (composés aromatiques)

La dégradation du phénol et de ses dérivés a été largement étudiée [151-154] car ces
composés sont présents dans de nombreux effluents industriels. Leur structure est
relativement simple et comporte un cycle aromatique.

Le mécanisme de dégradation du phénol peut varier suivant la concentration initiale de ce
composé. Dans une gamme de concentration inférieure a 100 mg/L, le mécanisme privilégié
est I'attaque par les radicaux ‘OH et I'hydroxylation du cycle comme premiére étape de la
dégradation [155,156]. Pour des concentrations trés elevées, supérieures a 1g/L, la surface de
TiO, est plus largement couverte par le phénol adsorbé et moins de photons parviennent a
activer la surface du catalyseur. Le mécanisme de destruction du phénol par génération de
radicaux hydroxyles et hydroxylations successives devient alors minoritaire. Cependant le
phenol est tout de méme dégradé par la formation de composes peroxydés a la surface du
catalyseur [156].
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11.7.4. Composes chlorés

Plusieurs composés chlorés comme le trichloréthyléne, le tétrachloréthyléne, le 1,3-
dichlorobenzene, le dichlorométhane, le 2- ou 4-chlorophénol, ou le 2, 4-dichlorophénol sont
largement employés comme solvants industriels. 1ls sont toxiques et persistants dans
I'environnement et ont causé de nombreuses pollutions des eaux et des sols. C'est la grande
stabilité de la liaison C-Cl qui explique la non-biodégradabilité et la persistance de ces
molécules.

La dégradation de ces composes par photocatalyse a été étudiée. Elle est possible mais
demande un contréle soigné des intermeédiaires de réaction. Certaines études ont, en effet,
démontré la présence d'autres composes organochlorés tres toxiques parmi les sous-produits
de dégradation de ces composés [158,159]. La minéralisation compléte a toutefois été atteinte.
La minéralisation de ces composés organochlorés par photocatalyse commence par
I'nydroxylation du cycle aromatique puis aboutit a I'ouverture du cycle et & la formation de
composes aliphatiques. Les premiers intermédiaires réactionnels classiques sont des
organochlorés de type chlorophénol, mais aussi du phénol, de la benzoquinone ou de
I'nydroquinone.

11.7.5. Composés azotés

La dégradation des composés azotés comme les amines ou les amides par photocatalyse
conduit a la formation de NH4*, NO3™ ou N selon le pH, la concentration en oxygéne dissout
et I'état d'avancement de la réaction [160]. Par exemple, les groupements amines et amides
sont majoritairement minéralisés en ions NH," alors que les groupes hydroxylamine du N-
hydroxysuccinimide étaient majoritairement convertis en ions NOz [162]. Il a aussi été
prouvé que, dans le cas de composes présentant une fonction azoique (double liaison -N=N-),
I'azote de la double liaison était directement minéralisé et dégagé sous forme de diazote N,
[163]. La rupture de la liaison C-N semble plus rapide que la rupture de la liaison C-C par
photocatalyse.

11.7.6. Composés soufrés

La photodégradation des composés soufrés a été assez peu étudiée, bien qu'ils soient
présents en quantités importantes dans les résidus pétroliers responsables de nombreuses
pollutions marines. A part quelques travaux [163-166], le sujet est assez peu exploré dans la
littérature. L'oxydation photocatalytique du 2-methythiophene a, par exemple, été effectuée
dans une suspension aqueuse de TiO,, auquel un solvant a été ajouté pour dissoudre le
composé. Des intermédiaires hydroxylés tels que les hydroxythiophenes ont été détectés,
suggérant une dégradation par attaque de radicaux hydroxyles sur le cycle thiophéne. Des
études concernant la dégradation d'un pesticide organique contenant des atomes souffre ont
montré que les groupements soufrés étaient convertis en ions sulfates SO,* [167].
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11.7.7. Colorants et pigments

Les études de dégradation photocatalytique réalisées sur cette famille de polluants sont
nombreuses, car ces composes représentent un groupe relativement large de composeés
chimiques organiques rencontrés dans pratiqguement toutes les sphéres de la vie quotidienne.
Le tableau 1.5, suivant, donne quelques exemples de colorants étudiés.

Tableau 11.5 : Dégradation photocatalytique de quelques colorants par photocatalyse

hétérogene.

Colorants

Résultats et points marquants

Orange acide 8
Rouge acide 1

Dégradation  Sono-photocatalytique plus rapide que dégradation

photocatalytique suivie par sonolyse [169].

Chrysoidine Y

Degussa P-25 plus efficace que ZnO dans la photo-minéralisation du
colorant a I'échelle laboratoire [170].

Orange d'acridine
Bromide d'Ethidium

Degussa P-25 montre une activité photocatalytique supérieure a PC500. la
vitesse de dégradation est affectée par les additives inorganiques [171].

Bleu de méthylene,
Orange de méthyle,
Indigo carmine,

Le TiO, immobilisé sur le verre est utilise. Le bleu ciel Chicago est le plus
résistant a la deégradation, et l'orange de méthyle est éliminé plus
rapidement [172].

Bleu de méthylene
Rouge Réactif 195
Jaune réactif 145

La photodégradation solaire par film immobilisé de TiO, suit une
cinétique de réaction de pseudo-premier ordre. La vitesse de décoloration
du bleu de méthylene est deux fois plus rapide que pour Jaune réactif 145
[173].

Orange réactif 4

La dégradation est augmentée par ajout des accepteurs d'électron comme
H,O,; (NH,),S,0g et KBrOs. l'addition de Na,CO; et NaCl inhibe la
dégradation. La photo-décoloration suit le modéle cinétique de Langmuir—
Hinshelwood [174].

Bleu de méthyléne
Bleu rémazol
brillon

Orange Gongo

La vitesse de dégradation par des nano-particules synthétisés de TiO, est
20 fois plus grande pour Bleu remazol brillon, 4 fois plus grande pour le
Bleu de méthylene et 1,6 fois plus grande pour Orange Gongo, par rapport
a Degussa P-25 [175].

Jaune réactif 17
Bleu réactif 4
Rouge réactif 2

Degussa P25 est plus efficace que: TiO, (Merck), ZnO, ZrO,, WO; et CdS.
Aussi bien [l'irradiation solaire naturelle que UV puissent dégrader les
colorants de maniére efficace [176].
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Dégradation a 97% par irradiation UV pendant 105 min avec TiO, et 99%
. . avec TiO, dopé avec Ag". Dégradation a 88% aprés illumination pendant
Cristal Violet

Violet Basique 3)

10h par simulation de rayonnement solaire avec TiO, dopé avec Ag’. La
cinétigue de dégradation suit le modéle cinétique de Langmuir—
Hinshelwood [176].

Violet d'éthyle

Sept intermédiaires sont séparés et identifiés [176].

Safranine-T

Une diminution significative de la demande chimique en oxygene et de
toxicité du colorant est observée [176].

11.8. Conclusion

Dans ce chapitre, nous avons essayé de faire une synthese bibliographique sur les
procédés d'oxydation avancée (POA), ou l'ensemble des résultats ont montré que ces POA,
ont tous un point commun ; c'est la génération in-situ de radicaux hydroxyles. Ces derniers
sont produits selon un mécanisme propre au systeme utilisé. Leur pouvoir oxydant élevé en
fait des oxydants puissants et tres réactifs pour la plupart des especes chimiques. Leur action
sur les composés organiques se fait, soit par arrachement d'un atome d'hydrogéne
(déshydrogénation), soit par addition sur une double liaison éthylénique ou un cycle
aromatique (hydroxylation), soit par un transfert électronique (oxydo-réduction). Il a été mis
en évidence que la photocatalyse est une technique que I'on peut appliquer dans le cadre du
traitement des polluants d'origine pharmaceutique. En effet, ce procédé permet I'oxydation des
principaux constituants organiques de ce type d'échantillon jusqu'a leur minéralisation.
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Chapitre 111 Réseaux de Neurones Artificiels

I11.1. Introduction

Les réseaux de neurones artificiels (RNA) sont, depuis une quinzaine d’années, de plus
en plus utilisés dans les sciences environnementales, celui du génie des procédés n’échappe
pas a cette regle. Leur intérét se révele surtout dans les situations ou la représentation
physique des différents processus est complexe et soumise a des incertitudes ou lorsque les
données présentent du bruit.

Dans ce chapitre, nous nous intéressons a 1’application des réseaux de neurones aux
procédés d’oxydation avancée. Dans un premier temps, nous rappellerons les définitions et
notations de base relatives aux réseaux de neurones.

Nous poursuivrons en exposant les types et la méthodologie d’apprentissage ainsi que les
algorithmes d’entrainement. Nous montrerons en particulier que, les réseaux de neurones ne
sont pas nécessairement des boites noires : en effet, il est parfaitement possible, et méme
vivement recommandé, d’introduire dans le réseau de neurones, dés sa conception, toutes les
connaissances mathématiques disponibles concernant le processus a modéliser ou a
commander.

Aprés avoir détaillé 1’architecture d’un réseau de neurones, nous présenterons d’une
maniére générale, les étapes de conception d’un réseau de neurones : le choix des entrées et

sorties, I’élaboration de la base de données, de la structure du réseau.

Nous terminerons ce chapitre par la présentation de diverses applications qui sont destinées a
montrer que dans le domaine des procédés chimiques, les réseaux de neurones sont
susceptibles d’apporter des solutions efficaces et élégantes notamment dans la modélisation et
la simulation des réacteurs et réactions chimiques.

11.2. Historique sur les réseaux de neurones

Les recherches menées dans le domaine du connexionnisme ont démarré avec la
présentation en 1943 par W. MCCulloch et W. Pitts [180] d'un modele simplifié de neurone
biologique communément appelé neurone formel. lls montrerent également théoriquement
que des réseaux de neurones formels simples peuvent réaliser des fonctions logiques,
arithmétiques et symboliques complexes.

En 1949, D. Hebb [181] initie, dans son ouvrage "The Organization of Behavior", la
notion d'apprentissage. Deux neurones entrant en activité simultanément vont étre associes
(leurs contacts synaptiques vont étre renforcés). On parle de loi de Hebb et
d'associationnisme.

En 1958, F. Rosenblatt [182] développe le modele du Perceptron. C’est un réseau de
neurones inspiré du systeme visuel. Il possede deux couches de neurones : une couche de
perception (sert a recueillir les entrées) et une couche de décision. C'est le premier modeéle
pour lequel un processus d'apprentissage a pu étre défini.
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S’inspirant du perceptron, Widrow et Hoff [183], développent, dans la méme période, le
modele de I'Adaline (Adaptive Linear Element). Ce dernier sera, par la suite, le modele de
base des réseaux de neurones multi-couches.

En 1969, les recherches sur les réseaux de neurones ont été pratiguement abandonnées
lorsque M. Minsky et S. Papert ont publié leur livre « Perceptrons » (1969) et démontré les
limites théoriques du perceptron, en particulier, I'impossibilité de traiter les problemes non
linaires par ce modéle.

En 1982, Hopfield [184] développe un modele qui utilise des réseaux totalement
connectés basés sur la régle de Hebb pour définir les notions d'attracteurs et de mémoire
associative. En 1984 c'est la découverte des cartes de Kohonen avec un algorithme non
supervisé basé sur I'auto-organisation et suivi une année plus tard par la machine de Boltzman
(1985). Entre 1985 et 1986, I'algorithme de rétropropagation du gradient est mis au point de
maniére indépendante par les chercheurs Parker [185], Rumelhart [186] et Lecun [187]. Cette
découverte va relancer la recherche sur les réseaux de neurones. lls seront appliqués dans
beaucoup de domaines. lls connaitront un grand essor au cours des années 90. Plusieurs autres
variantes de l'algorithme du perceptron et de celui de la rétropropagation du gradient seront
inventées, ainsi que d’autres modeles. Et depuis deux décennies, les recherches s'intéressent
aussi a la dynamique des réseaux de neurones [188, 189], la construction des architectures des
réseaux de neurones et a ce que le réseau a appris.

111.3. Définition d'un réseau de neurones artificiels

Un réseau de neurones artificiels [190], bien qu'il puisse étre assimilé a une simple boite
noire, est un systeme complexe d'interpolation et surtout d'apprentissage. Par analogie avec
les réseaux de neurones biologiques, son rdle est de simuler les interactions entre différents
éléments simples (les neurones) afin d'obtenir une réponse correspondant aux parametres
d'entrées. Néanmoins, la qualité de la réponse est dépendante de la structure choisie. En effet,
il n'existe aucune théorie prouvant qu'une structure peut étre meilleure qu'une autre.
Cependant, de nombreux choix peuvent étre effectués afin d’obtenir une structure plus
adaptée en fonction du probleme posé. C'est pourquoi, dans cette section, nous définissons les
principales notions inhérentes aux RNA. Les choix opérés pour le réseau de neurones que
nous construisons seront notamment précisés.

Un neurone artificiel est une entité élémentaire dont la modélisation s'inspire de la
structure et du fonctionnement du neurone biologique. L'information, modélisee
mathématiquement sur la Figure 111.1 par plusieurs entrées x;, donne aprés passage dans le
neurone un signal de sortie a. Ce signal correspond a la réponse au stimulus provoqué par les
entrées. Elle est obtenue par I'application de la fonction d’activation ¢ du neurone sur la
somme pondéerée des poids synaptiques w; des entrées x; plus un biais (généralement
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représenté par un poids wo associé a une entrée Xp constante qui vaut +1). La sortie a d'un
neurone est donc donnée par I'éguation suivante :

a =X ow.x) (1.1)

L'ensemble des poids o; sont independants les uns par rapports aux autres.

Plusieurs fonctions d'activation sont possibles [188]. Elles déterminent les valeurs transmises
par le neurone (ici, I'analogie avec la biologie s'arréte car le neurone nerveux est typiquement
une fonction seuil : l'information passe a sa valeur maximale ou pas du tout). Elles sont
sélectionnées selon le type de fonction a interpoler, les propriétés qu'elles attribuent au réseau
de neurones ou bien la position du neurone dans le réseau. La Figure 111.2 présente les
fonctions d'activation les plus usuelles. Les fonctions “seuil” ou “pic” sont également
courantes. Les fonctions d'activation sont définies en général entre [-1; 1] en abscisse et [0; 1]
en sortie. Les abscisses représentent les valeurs de la somme pondérée des entrées des
fonctions (des neurones) et les ordonnées leur valeur de sortie.

(=+1)

Figure I11. 1: Schéma de principe d’un neurone artificiel

=<-->

Sigmoide Tangente
hyperbolique

Linéaire Gaussienne

Figure 111. 2 : Exemples de fonctions d’activation.
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I11.4. Architecture des réseaux de neurones

Les neurones artificiels sont souvent utilisés sous forme de réseaux qui différent selon le
type de connections entre les neurones, une cinquantaine de types peut étre dénombrée. En
guise d’exemples nous citons : le perceptron de Rosemblat [182], les réseaux de Hopfield
[184] etc...
Ces derniers sont les plus utilisés dans le domaine de la modélisation et de la commande des
procedes. Ils sont constitués d'un nombre fini de neurones qui sont arrangés sous forme de
couches. Les neurones de deux couches adjacentes sont interconnectés par des poids.
L’information dans le réseau se propage d'une couche a l'autre, on dit qu'ils sont de type «
feed-forward ». Nous distinguons trois types de couches :

- Couche d'entrée : les neurones de cette couche recoivent les valeurs d'entrée du réseau
et les transmettent aux neurones cachés. Chaque neurone recoit une valeur, il ne fait pas
donc de sommation.

- Couches cachées : chaque neurone de cette couche recoit l'information de plusieurs
couches précédentes, effectue la sommation pondérée par les poids, puis la transforme
selon sa fonction d'activation qui est en général une fonction sigmoide. Par la suite, il
envoie cette réponse aux neurones de la couche suivante.

- Couche de sortie : elle joue le méme réle que les couches cacheées, la seule différence
entre ces deux types de couches est que la sortie des neurones de la couche de sortie
n'est liée a aucun autre neurone.

On distingue deux structures de réseau, en fonction du graphe de leurs connexions, c'est-a-
dire du graphe dont les nceuds sont les neurones et les arétes les «connexionsy entre ceux-Ci :

- Les réseaux de neurones statiques (ou acycliques, ou non bouclés).

- Les réseaux de neurones dynamiques (ou récurrents, ou bouclés).

111.4.1. Réseaux de neurones statiques

Les réseaux de neurones statiques (non bouclés) sont des réseaux a propagation-avant
(feed forward neural net-work), qui ne comportent donc aucune connexion "arriére”. Un
réseau de neurones non bouclé est une composition de fonctions réalisee par des neurones
formels interconnectés entre eux. Certaines applications peuvent nécessiter plusieurs sorties
(dans le cas d'une classification a plusieurs classes par exemple).

Les possibilités d'arrangements entre les neurones sont multiples. La configuration la
plus classique est appelée perceptron multicouche. Dans cette architecture, les neurones sont
organisés en couches comme le montre la figure 111.3: une couche intermédiaire entre les
entrées et les sorties appelée couche cachée et un neurone (ou une couche de neurones) de
sortie. Les connexions se font d'une couche a la suivante sans qu'il y ait de connexion entre
couches non adjacentes. Cette architecture est également appelée réseau a deux couches
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puisqu'il y a deux couches de poids ajustables : celle qui relie les entrées aux neurones cachés

et celle qui relie les neurones cachés au neurone de sortie.
Couches cachées

Frmmme—e— e —————— 1 Couche de

sortie

Sorties

051

a2

Figure 111. 3 : Perceptron multicouches.

Les neurones de la couche cachée sont appelés neurones cachés. Une fois I'architecture
a deux couches choisie, il faut fixer le nombre de neurones cachés. Plus ce nombre est éleve,
plus le nombre de degrés de liberté est élevé et plus la fonction modélisée par le réseau de
neurone peut étre complexe.

Les perceptrons multicouches lorsqu'ils sont associées aux bonnes fonctions d'activation
présentent la particularité d'étre des approximateurs universels [191, 192]. En fait, ce résultat
a été établi pour un réseau de neurones comportant une couche de neurones cachés en nombre
fini, avec la méme fonction d'activation, et un neurone de sortie linéaire.

Il est fortement recommandé de choisir une fonction d'activation de type sigmoide
pour les neurones cachés [190, 193, 194]. Ce type de réseaux est utilisé principalement pour
traiter des probléemes de classification [195], de reconnaissance de forme [196] ou méme de
prédiction [197]. En revanche le temps n’intervient pas comme variable fonctionnelle, ce qui
signifie que le réseau n'a pas de mémoire et que les sorties qui sont générées a un instant t + 1
ne dépendent pas des sorties générées a l'instant t. Ils modélisent donc des problemes statiques
qui n'évoluent pas en fonction du temps.

111.4.2. Réseaux de neurones dynamiques ou bouclés

L'architecture la plus générale pour un réseau de neurones est le « réseau bouclé », dont
le graphe des connexions est cyclique : lorsqu'on se déplace dans le réseau en suivant le sens
des connexions, il est possible de trouver au moins un chemin qui revient a son point de
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départ (un tel chemin est désigné sous le terme de « cycle »). La sortie d'un neurone du réseau
peut donc étre fonction d'elle méme; cela n'est évidemment concevable que si la notion de
temps est explicitement prise en considération. Ainsi, & chaque connexion d'un réseau de
neurones bouclé (ou a chaque aréte de son graphe) est attache, outre un poids comme pour les
réseaux non bouclés, un retard, multiple entier (éventuellement nul) de Il'unité de temps
choisie. Une grandeur, & un instant donné, ne pouvant pas étre fonction de sa propre valeur au
méme instant, tout cycle du graphe du réseau doit avoir un retard non nul. Les connexions
récurrentes raménent l'information en arriére par rapport au sens de propagation défini dans
un réseau multicouche. Ces connexions sont le plus souvent locales.

Pour éliminer le probleme de la détermination de I'état du réseau par bouclage, on
introduit sur chaque connexion « en retour » un retard qui permet de conserver le mode de
fonctionnement séquentiel du réseau (figure 111.4).

Figure I11. 4 : Réseau de neurones bouclé.

Le graphe des connexions de réseaux récurrents est cyclique. Ces réseaux sont décrits

par un systéeme d’équations aux différences.

Dreyfus et al., 1998 [198] ont monté que tout réseau bouclé peut étre mis sous une forme
particuliére, appelée forme canonique, qui est la représentation d'état minimale de la fonction
réalisée par ce réseau. Cette forme canonique est constituée d'un graphe acyclique, et de
connexions a retard unité reliant certaines sorties de ce graphe a ses entrées (figure 111.5).

La fonction réalisée par un réseau de neurones ayant cette structure particuliere est décrite par
les équations aux différences suivantes :

x(k+1) = &[x(k),ulk +1)] (11.2)
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y(k) = ¥lx(k), u(k)] (111.3)
Ou x(K) est le vecteur d’état a l'instant k, u(k) est le vecteur des variables de commande
exogenes, y(k) le vecteur des sorties, ¥ et ®@ sont deux fonctions qui dépendent de la structure
de la partie acyclique du réseau.

Sorties Variables d'état
a l'instant k a l'instant k+1
I 1 I X(k+1) 1
I y(k) I
—
Réseau de neurones statique . - Retards
o, ¥ q unitaires
u(k) I xky L
L ] L ]
Entrées d'état Variables d'état
3 l'instant k a l'instant k

Figure I11. 5 : Forme canonique d'un réseau de neurones boucles.

I11.5. Propriétés des réseaux de neurones

Les réseaux de neurones a couches, présentés au paragraphe précédent, ont la propriété
générale d'étre des approximateurs universels parcimonieux. Ils permettent de fournir des
résultats fiables dans les cas ou de nombreux parametres sont a prendre en compte. |l s'agit en
fait de deux propriétés distinctes détaillées ci-dessous.

111.5.1. Propriété d*approximation universelle

La propriété dapproximation universelle a éte démontrée par Cybenko[191] et peut
s’énoncer de la fagon suivante : Toute fonction bornée suffisamment réguliére peut étre
approchée uniformément, avec une preécision arbitraire, dans un domaine fini de I'espace de
ses variables, par un réseau de neurones comportant une couche de neurones cachés en
nombre fini, possédant tous la méme fonction d’activation, et un neurone de sortie linéaire.

111.5.2. Propriété de parcimonie

Lorsque 1’on cherche a modéliser un processus a partir des données, on s’efforce
toujours d’obtenir les résultats les plus satisfaisants possibles avec un nombre minimum de
parametres ajustables. Dans cette optique, Hornik [199] a montré que : si le résultat de
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I'approximation (c’est-a-dire la sortie du réseau de neurones) est une fonction non linéaire des
paramétres ajustables, elle est plus parcimonieuse que si elle est une fonction linéaire de ces
parameétres. De plus, pour des réseaux de neurones a fonction d'activation sigmoidale, I'erreur
commise dans I’approximation varie comme l'inverse du nombre de neurones caches, et elle
est indépendante du nombre de variables de la fonction & approcher. Par conséquent, pour une
précision donnée, donc pour un nombre de neurones cachés donne, le nombre de paramétres
du réseau est proportionnel au nombre de variables de la fonction & approcher. Ce résultat
s'applique aux réseaux de neurones a fonction d'activation sigmoidale puisque la sortie de ces
neurones n'est pas linéaire par rapports aux poids synaptiques. Cette propriété montre l'intérét
des réseaux de neurones par rapport a d'autres approximateurs comme les polynémes dont la
sortie est une fonction linéaire des parameétres ajustables : pour un méme nombre d'entrées, le
nombre de parametres ajustables a déterminer est plus faible pour un réseau de neurones que
pour un polynéme.

111.6. Algorithmes d’apprentissage

Dés lors que I’architecture du réseau de neurones est fixée (dans le sens du type de
réseau), il reste a définir le processus (ou algorithme) d’apprentissage. Généralement, ce
dernier consiste a modifier itérativement les parametres ajustables du réseau, ce qui, dans
notre cas, correspond aux poids synaptiques d’un neurone (I’ensemble des w; de chaque
neurone). Il existe deux types d’apprentissage : non supervisé et supervisé. Notre choix s’est
porté sur un apprentissage supervisé car nous disposons d’un jeu de données constitués de
couples de vecteurs d’entrées et de sorties rendant possible un tel apprentissage. Le principe
d’un apprentissage non-supervisé consiste principalement en une méthode de renforcement :
le réseau de neurones génére une sortie qui sera validée (renforcée) ou non par I’utilisateur.
Chaque action positive ou négative entraine une modification des poids synaptiques.

111.6.1. Apprentissage supervise

L’apprentissage supervisé repose sur la comparaison, pour un vecteur d’entrées spécifié
(Ei), du vecteur de sortie calculé par le RNA a I’itération k de I’apprentissage (Yik) et du
vecteur de sorties attendu (S;), et de forcer la convergence des sorties du réseau vers ces
dernieres en modifiant les poids synaptiques. L’ensemble des couples de vecteurs d’Entrées et
de Sorties (Ej, Si) constitue I’ensemble d’apprentissage. Le processus d’apprentissage Vise
alors a résoudre un probléme d’optimisation non-linéaire : il s’agit de minimiser la fonction
de codt définie par 1’erreur quadratique moyenne (voir Equation (111.4)) au niveau des sorties
du réseau obtenue a partir du jeu de données.

Evric = 2= 50|V = S| (111.4)

Ou N est la taille de I’ensemble d’apprentissage, soit le nombre de couples. 1l est a noter que
cette erreur est en fait une fonction qui dépend de 1’ensemble de données/couples considére.
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En effet, deux ensembles de données sont intégrés au processus d’apprentissage pour assurer
une bonne précision de I’interpolation :

— l'ensemble d’apprentissage sur lequel le réseau se base pour optimiser les poids
synaptiques ;

— I'ensemble de validation utilisé pour le contrdle du sur-apprentissage, ce dernier se
caractérisant par une forte augmentation de 1’erreur quadratique moyenne apres le
minimum global.

Il est & noter que toutes données qui ne sont ni d’apprentissage, ni de validation, sont

généralement dites de test.
Pour résoudre le probléme d’optimisation non-linéaire, il faut se tourner vers des méthodes
itératives qui permettent de faire décroitre 1’erreur en la faisant converger vers un minimum.
De nombreuses techniques d’optimisation sont disponibles ce qui se traduit évidemment par
une grande variété d’algorithmes d’apprentissage. Les méthodes d’optimisation locale basées
sur le gradient de 1’erreur sont en particulier trés populaires, méme si elles sont trés sensibles
aux minima locaux.

La popularité des méthodes s’appuyant sur le gradient pour mettre a jour itérativement
les poids synaptiques tient essentiellement a 1’algorithme de rétropropagation [200]. En effet,
bien que ce dernier ait été présenté comme un algorithme d’apprentissage complet, il a surtout
fait date car il introduisait une facon élégante de calculer le gradient de 1’erreur.
Schématiquement, il s’appuie sur une propagation des erreurs au niveau des sorties vers les
entrées a travers toutes les connexions entre les neurones, d’ou le terme de rétropropagation.
Différents algorithmes permettent la modification des paramétres a partir du gradient de la
fonction codt parmi lesquels on note : I'algorithme de rétropropagation, Algorithme du facteur
d'apprentissage adaptatif, la Méthode de Newton, Algorithme de BFGS et la méthode de
Levenberg-Marquardt.

1111.6.2. Algorithme de rétropropagation

La technique de rétropropagation du gradient (Backpropagation en anglais) est une
méthode qui permet de calculer le gradient de I'erreur pour chaque neurone du réseau, de la
derniere couche vers la premiere. L'historique des publications montre que I'ARP a été
découvert indépendamment par différents auteurs mais sous différentes appellations. Le
principe de la rétropropagation peut étre décrit en trois étapes fondamentales :

- acheminement de l'information a travers le réseau; rétropropagation des sensibilités;
- calcul du gradient;
- ajustement des paramétres par la regle du gradient approximeé.

Il est important de noter que I'ARP souffre des limitations inhérentes a la technique du
gradient a cause du risque d'étre piégé dans un minimum local. Il suffit que les gradients ou
leurs dérivées soient nuls pour que le réseau se retrouve bloqué dans un minimum local.
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Ajoutons a cela la lenteur de convergence surtout lorsqu'on traite des réseaux de grande taille
(pour lesquels le nombre de poids de connexion a déterminer est important).
111.6.3. Algorithme du facteur d'apprentissage adaptatif n
Il est aussi possible daméliorer les performances du RNA en modifiant & chaque
itération la valeur du facteur d'apprentissage n dans la formule modifiant les poids et les biais
(Eq.111.5)
Wit1 = Wi — Gy (111.5)

Wy est le vecteur de poids et biais du neurone Kk, n est le facteur d'apprentissage et G le
gradient de l'erreur.

Cette méthode est connue sous le nom de l'algorithme du "facteur d'apprentissage
adaptatif ". La performance du réseau est trés sensible au facteur d'apprentissage: s'il est trop
grand, l'algorithme peut osciller et devenir instable, s'il est trop petit, I'algorithme mettra
longtemps avant de converger. Ce n'est pas évident de choisir une valeur avant
I'apprentissage, d'autant plus que la valeur optimale du facteur d'apprentissage change pendant
le processus d'apprentissage.

La performance de l'algorithme de descente du gradient peut &tre améliorée si on
modifie le facteur d'apprentissage pendant le processus itératif. Un facteur adaptatif permet de
maintenir un pas d'apprentissage le plus large possible en maintenant un apprentissage stable.
A chaque itération, l'erreur d'apprentissage (ep) est calculée. La méthode du facteur
d'apprentissage adaptatif propose de modifier n au fur et a mesure de I'apprentissage en
fonction de ep selon la méthode suivante :

ep >« n=nx*d b6<1)
ep<a n=nx*6 & >1
111.6.4. Méthode de Newton

La méthode de Newton utilise la courbure (dérivée seconde) de la fonction de colt pour

atteindre le minimum plus rapidement. La modification des parameétres est donnée par :

Wis1 = W, — H; LG, (111.6)

Ici le facteur d'apprentissage n est constant et égal a 1. La direction de descente est fonction
du Hessien H (matrice des dérivées secondes de la fonction de codt) et du gradient. La
méthode de Newton necessite moins d'itérations pour converger que lalgorithme de
rétropropagation classique, mais malheureusement, le calcul du Hessien est colteux en temps
pour les réseaux non-bouclés. Il existe cependant une classe d'algorithmes basée sur
I'algorithme de Newton appelée Quasi Newton qui utilise une approximation du Hessien pour
la mise a jour des poids du réseau. Le plus connu parmi ces algorithmes est celui de Broyden,
Fletcher, Goldfarb et Shanno (BFGS) [201, 202].
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111.6.5. Algorithme de BFGS

L'algorithme de BFGS (du nom de ses inventeurs : Broyden, Fletcher, Goldfarb et
Shanno) prend implicitement en compte les dérivées secondes et s'avére donc nettement plus
performante que la méthode de rétropropagation. Le nombre d'itérations est nettement plus
faible et les temps de calcul réduits d'autant.
L'algorithme de BFGS est une régle d'ajustement des parameétres qui a I'expression suivante :

X = Xg—1 + e M V] (X -1) (111.7)

Ou M, est une approximation, calculée itérativement, de l'inverse de la matrice Hessienne.
L'approximation de l'inverse du Hessien est modifiée a chaque itération suivant la regle
suivante :

M, = My, + [1 n (V}f—1TMk—1 )’k—1>] 51€T—1 8k -1 + Op—1 Y/Z—1Mk;1+Mk—1 Y1841 (111.8)
6k—1 Yk-1 5k—1 Yk-1 ‘Sk—l Yk-1
AvVec :
Yi-1 = VJ (%) £ V] (xp—1) €81 = X £ X4 (111.9)

Nous prenons pour valeur initiale de M la matrice identité. Si, a une itération, la matrice
calculée n'est pas définie positive, elle est réinitialisée a la matrice identité.

Une méthode "quasi-newtonienne”, n'est efficace que si elle est appliquée au voisinage
d'un minimum. D'autre part, la regle du gradient simple est efficace lorsqu'on est loin du
minimum et sa convergence ralentit considérablement lorsque la norme du gradient diminue
(i.e. lorsqu'on s'approche du minimum). Ces deux technigues sont donc complémentaires. De
ce fait, I'optimisation s'effectue en deux étapes : utilisation de la régle du gradient simple pour
approcher un minimum, et de I'algorithme de BFGS pour I'atteindre.

111.6.6. Méthode de Levenberg-Marquardt

Comme les méthodes de Quasi-Newton, la méthode de Levenberg-Marquardt [203]
utilise une approche du second ordre sans calculer le Hessien. Quand la fonction de codt est
une somme au carrée, le Hessien peut étre approximé a :

H=]T] (111.10)
Le gradient peut étre décomposé sous la forme :

G=JTe (111.11)
ou J est le Jacobien qui contient les dérivées premieres des erreurs du réseau, et e est le
vecteur d'erreur (e = a;-Sj). Le jacobien peut étre calculé avec l'algorithme de rétropropagation
ce qui est beaucoup moins complexe que le calcul du Hessien.

L'algorithme de Levenberg-Marquardt utilise les approximations précédentes pour la mise a

jour des poids:
Wir1 =W =[]+ 0117 "e (111.12)
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111.7. Probléme du surajustement

Il arrive qu'a faire apprendre un réseau de neurones toujours sur le méme échantillon,
celui-ci devient inapte a reconnaitre autre chose que les éléments présents dans I'échantillon.
Le réseau ne cherche plus l'allure générale de la relation entre les entrées et les sorties du
systéme, mais cherche a reproduire les allures de I'échantillon. On parle alors de sur-
apprentissage : le réseau est devenu trop spécialisé et ne généralise plus correctement.

Le sur-apprentissage est illustré sur la figure I11.6. Au-dela du seuil de sur-apprentissage
(nombre optimal d'itérations), le réseau modélise de mieux en mieux les relations entre les
données de la base d'apprentissage et I'erreur commise sur ces données est de plus en plus
faible. Cependant, on note que I'erreur commise sur les données de test (non impliquées dans
I'algorithme d'optimisation) augmente.
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Figure I11. 6 : Validation croisée.
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Figure I11. 7 : Phénomene de sur-apprentissage pour le cas simple

d'une approximation de fonction.
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On dit que le réseau apprend "par cceur " les données de la base d'apprentissage, au
détriment des données de la base de test. Ce phénomene est illustré sur la figure I11.7. La
relation optimale est au regard des données d'apprentissage et de test réunies est matérialisée
par la droite en trait pointillé. La courbe en trait plein matérialise la réponse d'un réseau
surentrainé. On voit que l'erreur sur la base d'apprentissage est plus faible par rapport a la
droite en trait pointillé. Cependant, les erreurs commises sur les données de la base de test
s'amplifient. On dit alors que le réseau perd sa capacité de généralisation puisqu'il n'est plus
capable de modéliser des données légérement différentes de celle qu'il a apprises.

Afin d'éviter le sur-apprentissage, on préconise de mettre en ceuvre la méthode dite de
validation croisée. Celle-ci consiste a estimer I'erreur commise a chaque itération sur les
données de la base de test. Au début de I'apprentissage, les erreurs commises respectivement
sur les données des bases d'apprentissage et de test diminuent de fagon concomitante. Le seuil
de sur-apprentissage est détecté lorsque la performance du réseau sur la base de test
commence a se dégrader, alors que la performance sur la base d'apprentissage continue de
s'améliorer. La détection de ce seuil constitue le critére d'apprentissage optimal et les poids
retenus in fine sont ceux calculés lors de I'itération correspondante.

111.8. Conception d'un réseau de neurones
111.8.1. Choix du réseau

Bien que notre problématique puisse étre considérée comme une simulation dynamique
dans le temps, notre choix s’est porté sur une structure de RNA non bouclé du type PMC a
une couche cachée. En effet, a I’heure actuelle, nous ne possédons pas de données variables
dans le temps qui justifieraient I’emploi d’un réseau dynamique. Aussi, un réseau de neurones
non bouclé est bien adapté en considérant le temps comme une variable d’entrée (et non
comme variable fonctionnelle). De plus, la propriété d’approximation universelle des PMC
nous apporte une garantie supplémentaire sur la faisabilité de la simulation de la dégradation
photocatalytique en mode batch.

111.8.2. Structuration des données

La mise en ceuvre d'un réseau de neurones artificiels nécessite de déterminer les entrées
pertinentes, c'est-a-dire les grandeurs qui ont une influence significative sur le phénomeéne que
I'on cherche a modéliser. Il s'agit également de collecter les données nécessaires a
I'apprentissage et a I'évaluation des performances du reéseau de neurones. Afin de s'assurer de
la capacité de generalisation du RNA et donc de sa performance, la banque de données
expérimentales est divisée en trois parties : base d'apprentissage (dédiée a I'optimisation des
poids), base de test (dediée au contrdle et a I'arrét de I'apprentissage), base de validation (test
de la pertinence du RNA sur des données inconnues). La segmentation des données en 3
banques distinctes doit étre réalisee en suivant quelques régles élementaires. La banque
d'apprentissage doit représenter environ deux tiers des donnees disponibles. Le dernier tiers se
divise en deux banques de méme taille destinées au test et a la validation. Par ailleurs, il faut
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s'assurer que la banque d'apprentissage contient les exemples présentant des valeurs extrémes
des variables d'entrée. Le RNA se rameéne en effet a une régression realisée sur des données
expérimentales, et, a ce titre, ses capacités d'extrapolation sont limitées.

La fonction utilisée ici est la fonction "sigmoide"”. Un traitement préalable des variables
de cette fonction est indispensable pour la prise en compte des totalités des valeurs (faibles et
fortes) et pour éviter la saturation des sigmoides avec les fortes valeurs de la base de données
[198]. Ce traitement consiste & normaliser toutes les valeurs de la base de données entre 0 et

un. Cela se fait a travers I'équation suivante :

¥ = X Kmin (111.13)

Xmax _Xmin
Avec : X est la valeur réelle a normaliser, X,,;, est sa valeur minimale, X,,,, est sa valeur

maximale et X est la valeur normalisée. Cette transformation place les données de la base
d'entrées entre [0,1].

111.8.3. Architecture du réseau

Le choix de I’architecture du réseau consiste a fixer le nombre de couches cachées ainsi
que le nombre de neurones par couche. En général, les petits réseaux (avec peu de
connexions) sont considérés comme ayant de meilleures capacités de généralisation [205],
mais d’un autre coté la surface d'erreur contient davantage de minima locaux [206].
Néanmoins, il a été démontré qu’un Perceptron Multicouches avec une seule couche cachée
pourvue d’un nombre suffisant de neurones, peut approximer n’importe quelle fonction avec
la précision souhaitée [207]. L’avantage des réseaux plus complexes réside dans leur
meilleure capacité de convergence. Cependant, ceux-ci nécessitent un plus grand nombre
d’échantillons d’apprentissage pour atteindre de bonnes capacités de généralisation. Il n’existe
pas d’outil analytique permettant de connaitre le nombre idéal de neurones cachés ; on
procede le plus souvent par essais et erreurs bien que certains auteurs aient proposé quelques
regles. Maren et al., suggérent ainsi que, dans la majorité des applications, le nombre optimal
de neurones cachés est inférieur ou égal a celui des entrées [208]. Hecht-Nielsen [209] quant a
lui suggere de ne pas dépasser la limite suivante, fonction du nombre d'entrees:

N¢<2>NE+1 (111.14)

ol NC est le nombre de neurones cachés et NE le nombre de variables d’entrée.

111.8.4. Apprentissage

L’apprentissage est un probléme numérique d’optimisation. Il consiste a calculer les
ponderations optimales des différentes liaisons, en utilisant un echantillon. La méthode la plus
utilisée est la rétropropagation, qui est généralement plus économe que les autres en termes de

nombres d’opérations arithmétiques a effectuer pour évaluer le gradient.
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Pour rendre 1’optimisation plus performante, on peut utiliser des méthodes de second
ordre. Le calcul est trés efficace, mais lourd. Elles ont de nombreuses limitations, quant aux
conditions de convergence, sur les dérivées secondes. Des corrections sont proposées pour
éviter ce probléme, et sont prises en compte par les méthodes dites de Quasi-Newton ou de
Newton modifiée. Il a été observé que les poids calculés par la méthode de rétropropagation
sont plus faibles que ceux obtenus par la technique de Quasi-Newton, ce qui semblerait
montrer que la recherche d’'un minimum par rétropropagation est restreinte a un voisinage
immédiat des poids initiaux, d’ou une dépendance plus forte de cette méthode par rapport a
I’initialisation. C’est pour ces raisons que 1’optimisation par une méthode Quasi-Newton a été
largement utilisée dans certains travaux récents de modélisation de procédés de génie
chimique [210].

111.8.5. Choix de I’algorithme de I’apprentissage
Le choix de I’algorithme d’apprentissage dépend essentiellement de la complexité de
I’architecture neuronale :

- Pour un réseau ayant un petit nombre de poids, les méthodes de Newton ou de
Levenberg-Marquardt sont adéquates. L’espace mémoire nécessaire pour ces
algorithmes est proportionnel au carré du nombre de poids du RNA.

- Pour un réseau ayant un nombre moderé de poids, les divers algorithmes Quasi- Newton
sont bien adaptés. Comme pour les précédents, 1’espace mémoire nécessaire pour ces
algorithmes est proportionnel au carré du nombre de poids du RNA, mais les durées
d'apprentissage sont réduites.

- Pour un réseau ayant un grand nombre de poids, les algorithmes de rétropropagation
classiques ou du facteur d’apprentissage adaptatif sont préférables. L’espace mémoire
nécessaire pour ces algorithmes est proportionnel au nombre de poids du RNA.

Chaque méthode d’optimisation posséde des avantages et des inconvénients. La méthode
de Levenberg-Marquardt présente un intérét pratique car elle peut étre utilisée sans avoir a
choisir le facteur d’apprentissage ; elle est néanmoins plus lente en général, que la méthode du
facteur d’apprentissage adaptatif. Aucune de ces méthodes ne conduit a coup stir au minimum
global. En pratique, il suffit de réaliser plusieurs apprentissages en choisissant des parametres
initiaux (poids et biais initiaux) de différentes valeurs. En procédant de la sorte, on augmente
la probabilité de trouver le minimum global.

111.8.6. Evaluation de la performance

La performance des RNA peut étre évaluée de différentes facons. Les erreurs calculées
lors de I'optimisation sur les bases d'apprentissage et de test donnent une premiere indication.
Cependant, il est nécessaire d'éprouver également le RNA sur des donnees non impliquées
dans le processus d'apprentissage. A ce titre, la base de test n'est pas éligible car elle participe
a l'apprentissage dans le sens ou elle conditionne I'arrét du processus d'optimisation. C'est ici
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gu'intervient la base de validation. Sur les données de la base de validation, le RNA est
réellement éprouvé en aveugle.

Il est usuel d'évaluer la performance sur des graphiques représentant la corrélation entre
les valeurs prédites et les valeurs cibles. Naturellement, plus le nuage de point est resserré
autour de la droite de corrélation parfaite (y=x), meilleure est la performance. Ces
représentations permettent également de quantifier facilement I'erreur absolue commise sur
les prédictions.

[ Base de données ]

l |

[ Base de test et de validation ]<— [ Base d’apprentissage ]

v

[ Algorithme d’apprentissage ]

v A4

[ Modgle ]
Construction d’architecture du
Non réseau de neurones
»| - Nombre de couches cachés
Oui -Nombre de neurones cachés

v

[Mode neuronal optimal]

Figure I11. 8 : Organigramme de conception d’un réseau de neurones.

111.9. Lien entre RNA et méthodes statistiques

La plupart des réseaux de neurones capables d’apprendre et de généraliser correctement
des données bruitées sont trés proches voire identiques aux méthodes statistiques [211]. Ainsi,
Hastie et Tibshirani [212] présente une table d’équivalence (tableau 111.1) entre le vocabulaire
utilisé dans les deux domaines.

Beaucoup de méthodes émanant des théories statistiques peuvent étre utilisées pour

I’approche des mode¢les non linéaires [213, 214]. Ces méthodes incluent:

- Régression polynomiale.

- Régression de séries de Fourier.

- Lissage par ondelettes.
Les réseaux non-bouclés sont une sous-classe des modeéles de régression et de discrimination
non linéaire. Beaucoup de résultats émanant des théories statistiques des modeles non
linéaires sont appliqués directement aux PMC, et les méthodes les plus utilisées pour

57



Chapitre 111 Réseaux de Neurones Artificiels

approcher les modéles non-linéaires, comme Levenberg-Marquardt, sont utilisées pour
entrainer les réseaux non-bouclés.
Tableau I11. 1 : Table d'équivalence entre le vocabulaire utilisé dans les
deux domaines réseaux de neurones / statistiques.

Réseaux de neurones Statistiques
Apprentissage Estimation
Poids Parametres
Connaissance Valeurs des parametres
Apprentissage supervisé Régression/classification
Classification Discrimination/classement
Apprentissage non supervisé Estimation de densité / clustering
Clustering Classification/taxinomie
Réseau de neurones Modele
Grand : 100 000 poids Grand : 50 parametres
Ensemble d’apprentissage Echantillon
Grand : 50 000 exemples Grand : 200 cas

Tous les points en commun entre les RNA et les statistiques nous pousseraient a nous
demander si les RNA ne seraient pas tout simplement une classe particuliere de modéles
statistiques. Certains ont pu dire que les RNA étaient une vision simpliste des statistiques,
d’autres que les statisticiens faisaient depuis toujours des RNA, mais avaient été timides sur la
taille des problémes attaqués. Toutefois, les RNA ne sont pas que des modeles statistiques :
plus exactement, la formulation méme d’un modele RNA leur confére une puissance et une
simplicité d’expression qui, traduite dans des implémentations informatiques, permet
d’obtenir simplement d'excellentes performances pour une grande variété d’applications. En
particulier, la possibilité de réaliser des architectures hybrides, d’y incorporer aisément de la
connaissance a priori sur le probléme, d’entrainer le RNA par un algorithme d’optimisation,
permettent a 1’utilisateur de manipuler aisément des classes de modeles treés sophistiquées
[215]. Pourquoi alors utiliser les réseaux de neurones artificiels au lieu des méthodes
statistiques citées en plus haut pour I’approche des mod¢les non-linéaires ? 1l y a beaucoup de
réponses a cette question : tout dépend du type de réseaux utilisés. L’architecture neuronale la
plus populaire, le Perceptron Multi-Couches (PMC), est utile dans les mémes conditions que
la recherche de directions révélatrices [216] :

- le nombre d’entrée est relativement grand,

- la plupart des entrées sont significatives,
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- la plupart de l’information prédictive est contenue dans un sous-espace a faible
dimension.
111.10. Application des réseaux de neurones dans les procedes d’oxydation

Dans des travaux antérieurs, les procédés d’oxydation avancée ont été modélisés par des
réseaux de neurones avec succes [217-221].Ces derniers ont la capacité de pouvoir représenter
les relations complexes non-linéaires et conviennent donc pour 1’approximation d’expressions
cinétiques.

Oguz et al. [222] ont utilisé les réseaux de neurones artificiels pour modéliser
1’élimination des substances humiques(HS) en solution aqueuse par ozonation. Le perceptron
multicouche (PMC) développé est constitué de huit parametres d’entrée qui sont : Le temps
de traitement (t), la concentration initiale en substance humique, la quantité du charbon actif
utilisée, le debit d’ozone-air, le potentiel de génération d'ozone, le pH de la solution, la
température et la concentration en ions HCO5 . Le PMC développé contient aussi dix neurones
en couche cachée et une sortie qui représente le taux de dégradation du HS au cours du
temps. Dans ce modéle la méthode de Levenberg-Marquardt a été utilisée comme algorithme
d’apprentissage pour optimiser les poids du réseau. La fonction de transfert utilisée dans la
couche cachée est de type tangente-hyperbolique tandis que celle de la couche de sortie est de
type linéaire.

Un autre modele de réseaux de neurones artificiels a été proposé par Aleboyeh et al. En
(2008) [223] pour prédire et simuler la décoloration photochimique de 1’acide Orange 7 en
solution par UV/H,O,. L’ensemble des données expérimentales (228 données) ont été
divisées en deux matrices (entrée et sortie), Les variables d'entrée utilisées sont: la
concentration initiale en colorant ainsi que celle du peroxyde dhydrogene, le pH de la
solution et le temps d'irradiation de la solution par UV alors que le pourcentage de
décoloration a été utilise comme variable de sortie. Dans cette étude, 1’algorithme a été
optimisé avec une fonction de transfert de type tangente sigmoide avec 14 neurones dans la
couche cachée.

Daneshvar et al. [224] ont développé un modele de réseaux de neurones apte a prédire
le taux de dégradation des colorants dans différentes conditions. Les données utilisées pour
I’apprentissage ont été extraites de résultats expérimentaux de la dégradation du colorant
Basic Yellow 28 par électrocoagulation. Les parameétres étudiés pour prédire le pourcentage
de décoloration de la solution sont : la densité du courant, le pH initial de la solution, le temps
de I’électrolyse, la concentration initiale du colorant, la distance entre les électrodes, le temps
de rétention ainsi la conductivité de la solution.

Lipika et al., [225] ont aussi utilisé un réseau de neurones a une couche cachée pour
simuler la dégradation du carbamazepine en solution par oxydation photocatalytique sous
irradiation UV. Dans cette étude, ils ont opté pour un apprentissage supervisé qui revient a
forcer la convergence des sorties du réseau de neurones artificiels vers un vecteur de sortie
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précis pour un vecteur d’entrée donné. Les différents paramétres du procédé, tels que la
concentration initiale du polluant (carbamazepine), le pH de la solution, la quantité du
catalyseur et le temps d'irradiation UV ont été utilisés comme entrée du modele neuronal alors
que le signal de sortie du réseau est représenté par le taux de dégradation du polluant. Pour
effectuer I’apprentissage, ils ont retenu comme algorithme d’optimisation une méthode de
gradient du second ordre. Plus précisément, ils ont utilisé une méthode itérative dite
Levemberg-Marquardt (méthode matricielle) plus rapide et permettant de traiter, a chaque
itération, I’ensemble des couples entrée/sortie.

Pour créer un modele conventionnel de réacteur chimique, il faut identifier et décrire
tous les phénomenes et les processus présents dans ce réacteur. La description mathématique
de ce modéle qui contient habituellement des lois de la conservation chimique, physique et
physico-chimiques du processus est exprimée avec un ensemble d’équations déterministes
(algébrique, différentielle). Toutes les constantes qui paraissent dans ces équations, sont
appelées les paramétres modeéles, et ont une signification physique parce qu’elles caractérisent
le processus ou le phénomene approprié.

Serra et al. (2002) [226] ont utilise les réseaux de neurones artificiels pour la
modélisation de la cinétique d’une réaction chimique qui n’obéit a aucun modele cinétique.
Dans leurs travaux, les réseaux de neurones ont été formés pour prédire les résultats d’une
réaction basée sur les conditions du réacteur. Par conséquent, ils ont été appliqués pour
modéliser le comportement d’un catalyseur sous différentes conditions (pressions partielles,
temps de séjour et température) pour une réaction spécifique.

La structure retenue pour le réseau développé comporte quatre couches :

- une couche d’entrée avec quatre neurones correspondant aux conditions de
fonctionnement : la pression partielle du n-octane (Po), la pression partielle de
I’hydrogéne (Py), la température (T) du milieu réactionnel et le temps de séjour (Ts);

- deux couches cachées avec huit neurones dans la premiére et six dans la deuxiéme;

- une couche de sortie qui comprend trois neurones déterminant la conversion (X) et les
rendements du mono-branchement (R;) et di-branchement (R;) da la réaction

d’isomérisation du n-octane.

Dans un second temps, ils ont étudié la possibilité d’utiliser le réseau de neurones développé
pour la modélisation de différents processus de réactions (changer le réactif ou le catalyseur)
avec les mémes conditions opératoires. Dans ce but, les réseaux de neurones ont été reformés
avec un petit nombre de données expérimentales pour modéliser une réaction similaire telle

que d’isomérisation du n-hexane.

Simon (2006) [227] a développé un modéle neuronal hybride pour modéliser 1’évolution

d’une réaction industrielle triphasique dans un réacteur batch et la transposer de 1’échelle
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pilote (laboratoire) a I’échelle industrielle. 11 a validé ce modele avec des résultats
expérimentaux obtenus a 1’échelle pilote. Il a montré que pour élaborer le processus a grande
échelle, le modele physique, proposé pour modéliser la réaction et la dissolution de 1’un des
réactifs qui est introduit a 1’état solide dans le réacteur, est généralisé avec un modele de type
réseaux de neurones pour identifier les paramétres inconnus. Il a déduit alors qu’avec ce
modele hybride, une bonne prédiction de I’évolution de la concentration dans le réacteur
industriel a été obtenue et une amélioration des conditions opératoires a pu étre identifiée. Il a
aussi mis I’accent sur les capacités et les limitations pour appliquer les modéles hybrides dans
les procédés complexes de I’industrie chimique. En effet, le modele développé n’est
applicable que lorsque les données thermodynamiques exigées sont disponibles. Dans des
systemes a phases multiples, en particulier gaz-liquide, ces données ne sont pas souvent

disponibles, il faut donc utiliser d’autres approches de modélisation.

Fakhr-Eddine et al.,(1999) ont développé un modéle de simulation des réacteurs de
LPCVD (low pressure chemical vapor deposition) susceptible d’étre utilisé pour 1’estimation
en ligne de 1’épaisseur du semi-conducteur dépose sur chaque plaquette de la charge, en vue
de la conduite de ces réacteurs [228]. Pour cela, ils ont présenté une nouvelle approche de la
modélisation des réacteurs de LPCVD. Le réacteur est fractionné en éléments de base, dont le
fonctionnement est modélisé par un réseau de neurones. Dans la premiére partie, ils ont
montré que le modeéle par réseaux de neurones est apte a simuler correctement le
comportement du réacteur pour des conditions isothermes. Les résultats les plus intéressants
sont la possibilité de garder le méme réseau pour simuler des opérations non-isothermes, ainsi
que lorsqu’on fait appel a des injecteurs de gaz réactifs dans le réacteur. Dans la derniére
partie, ils ont montré comment on peut utiliser ce modele pour déterminer des conditions
opératoires conduisant a des dépots de méme épaisseur sur toute la charge.

En 2003 Molga a présenté les nouveaux aspects de la modélisation par réseaux de
neurones des réacteurs chimiques [229]. 1l a élaboré une méthode universelle pour créer une
famille de modéles neuronaux, utile pour tout type de réacteurs et de systeme de réactions
chimiques. Les méthodes proposées de modélisation ainsi que I’analyse comparative des
résultats obtenus ont été illustrées avec les données issues de I’hydrogénation catalytique
complexe du 2,4-dinitrotoluene dans un réacteur agité multiphasique. Il a propose des
méthodes pour choisir les entrées/sorties du signal, I’architecture du réseau de neurones, la
méthode d’apprentissage, le nombre et la qualit¢ des données de 1’apprentissage et il a
largement discuté leur influence sur l'exactitude des prédictions obtenues. Ensuite il a
comparé deux types de modéles neuronaux : un modele neuronal global (le réacteur est
représenté uniqguement avec un réseau neuronal) et un modéle neuronal hybride (seulement la
partie inconnue du modéle est replacée par un réseau de neurones artificiel) pour la
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modélisation d’un réacteur conventionnel. La premiére approche (modéle neuronal global),
depuis sa présentation dans les années quatre-vingt-dix, est utilisée principalement pour le
contréle et la régulation. Cette approche rend possible la modélisation d’un réacteur basé
seulement sur 1’entrée/sortie du signal, sans aucune connaissance fondamentale du systeme a
modeéeliser. Ce modéle a une capacité de généralisation plutét limitée (élaboré pour un réacteur
bien déterminé est inapplicable pour un réacteur semblable de géométrie différente).
Néanmoins, dans la plupart des cas pratiques, beaucoup d’informations sont connues au
sujet du systeme de modélisation et seulement quelques éléments par exemple la cinétique de
la réaction n’est pas suffisamment connue. De cette observation, une idée d’un modele
neuronal hybride a été dérivée par Psichogios et Ungar dans lequel un réseau de neurones est
utilisé pour représenter ces éléments inconnus [230]. Dans cette approche une structure
interne du modéle neuronal hybride est déterminée par la construction d’un modele
conventionnel. Cela définit les interactions entre les variables du processus et les parametres
du modéle uniquement, donc les modeles hybrides sont plus robustes que les modeles
neuronaux globaux. Aussi une capacité de généralisation peut étre obtenue dans ce cas.
Les conclusions les plus importantes de la modélisation neuronale peuvent étre données
comme suit :

- La modélisation par réseau de neurones est une méthode qui est basée seulement sur des
données expérimentales, donc la qualit¢ des données décide de I’exactitude et la
robustesse du modéle,

- Les réseaux de neurones fonctionnent comme une boite noire et les parameétres du réseau
(poids) n’ont pas de signification physique. L’application des réseaux neuronaux ne
développe pas directement la théorie de description du systeme, mais rend faisable la
modélisation et la simulation, elle peut donc indiquer quelques champs importants et
conditions pour des recherches fondamentales,

- Dans quelques cas, la modélisation neuronale peut présenter une information pertinente
pour la modélisation conventionnelle, c’est a dire pendant une procédure d’apprentissage
I’importance de chaque composant de l'entrée et de sortie du vecteur est estime, afin
qu’aucune variable pertinente ne soit ¢€liminée. Ce qui peut étre une indication
importante pour développer un modele conventionnel,

- Dans la modélisation conventionnelle, les valeurs des parameétres du modéle contiennent
toujours, les conséquences des suppositions introduites et des simplifications, alors que
les modeéles neuronaux sont libres de ces dernieres. Dans quelques cas ils peuvent aider
pour observer les propriétés spécifiques du systéme étudié,

- Le modele neuronal global a de bonnes capacités d’interpolation, mais une capacité plutot
faible a la généralisation de la connaissance,
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- Le modele neuronal hybride utilise toutes connaissances possibles et accessibles et
seulement les éléments suffisamment non reconnus du systeme sont représentés avec le
réseau neuronal. Les modeéles neuronaux hybrides ont une meilleure capacité de
géneralisation des connaissances que les modeles neuronaux globaux.

111.11. Conclusion

Dans ce chapitre, nous avons introduit les définitions essentielles relatives aux réseaux
de neurones. Nous avons notamment distingué entre les réseaux de neurones bouclés,
dynamiques, qui realisent des équations aux différences non linéaires et ceux non bouclés,
statiques, qui réalisent des fonctions non linéaires. Nous avons aussi mis 1’accent sur
I’utilisation des réseaux de neurones comme outils de modélisation par apprentissage. Ces
derniers permettent d’ajuster des fonctions non linéaires tres générales a des ensembles de
points. Comme toute méthode qui s’appuie sur des techniques statistiques, 1’utilisation de
réseaux de neurones nécessite que 1’on dispose de données suffisamment nombreuses et
représentatives. Ensuite, nous avons présenté les concepts fondamentaux de la modélisation a
I’aide de réseaux de neurones et une méthodologie compléte de conception et de mise en
ceuvre de modeéles neuronaux. Enfin, nous avons décrit les applications des réseaux de
neurones en procédés chimiques et surtout dans la modélisation de réactions et de réacteurs
chimiques.
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Chapitre 1V Matériel et méthodes

Dans ce chapitre, I'ensemble du matériel et des méthodes utilisés pour la présente étude
seront présentés. Le matériel comprendra principalement les réactifs chimiques, le dispositif
d'irradiation, les différents composés organiques a étudier et les photoréacteurs congus et
employés. Par la suite, les protocoles experimentaux seront décrits en détail. Enfin, nous
préciserons les methodes analytiques employées.

IV.1. Réactifs chimiques utilisés

Au cours de ce travail, nous avons eu besoin d'un certain nombre de réactifs chimiques
consignés dans le tableau ci-dessous. Il s'agit essentiellement de composés modéles, des
réactifs pour diverses applications, des acides et bases pour ajuster et contrdler le pH du
milieu réactionnel.

Tableau 1V. 1 : Produits chimiques utilisés au cours de cette étude.

Composés Formule | Pureté | Provenance Utilisation
Acide chlorhydrique HCI 99% Merck
Acide sulfurique H,SO,4 95-97% Fluka Variation du pH
Hydroxyde de sodium NaOH 99% Aldrich

Tous ces composeés sont utilisés sans purification préalable, ils sont de grade analytique.

IV.2. Produits pharmaceutiques étudiés
Trois composés pharmaceutiques ont étés sélectionnés pour ce travail. Leurs caractéristiques
sont décrites ci-dessous.

IV.2.1. Ibuproféne

L'ibuproféne (figure IV.1) est un médicament anti-inflammatoire, analgésique et
antipyrétique largement utilisé qui correspond a la classification de médicaments anti-
inflammatoires non stéroidien (NSAIDs) présenté au Royaume-Uni en 1969 et aux Etats-Unis
en 1974 [231,232]. L'ibuproféne (acide 2-(4-isobutylphényl) propionique) est un medicament
appartenant au groupe des dérivés de I'acide propionique [233] et utilisé en médecine humaine
pour fluidifier le sang et pour traiter des maux de téte, des douleurs musculaires et
menstruelles douloureuses, la fievre et I’arthrite avec des effets indésirables gastro-intestinal
et hématologiques nettement moins que les autres médicaments de la méme famille [231]. Les
données des travaux scientifiques indiquent que I’ibuproféne n’a pas d’effet sur la prévention
du VIH [232]. La biodisponibilitt de ce médicament est relativement faible apres
I’administration par voie orale, car il est peu soluble dans I’cau, et considérée comme un
médicament hydrophobe [234]. L'ibuproféne est commercialisé sous divers noms
commerciaux, Parmi ces médicament on trouve le comprimé IBUPROFENE EG 200 mg, qui
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est constitué des excipients suivants: Amidon de mais, Hypromellose, Macrogol 400,
Macrogol 6000, Magnésium stéarate, Sodium carboxyméthylamidon.

H,C

Figure IV. 1: Structure de I'ibuprofene.

IV.2.1.1. Propriétés physico-chimiques de I'lbuproféne
Les propriétés physico-chimiques de I'ibuproféne sont regroupées dans le tableau 1V.2.

Tableau IV. 2 : Propriétés physiques et chimiques de I'ibuprofene.

Propriété Spécification
Formule chimique Ci13H180,
Masse molaire (g/mole) 206,281
Température de fusion (°C) 75a775
Solubilité (mg/l) (25°C) 21°
Kq (I/kg) 453,79
Log Kow 3,44
pKa (eau, 20°C) 4,52°
pKa (acétonitrile-eau, 25°C) 4,31(+0,04)
pKa (méthanol-eau, 25°C) 4,45(+0,04)°
Tension de vapeur (Pa) 2,47x10%
Constante de la loi de Henry 1,5x107

% Scheytt et al. [235] ; ° Avdeef et al, [236] ; ¢ Rafols et al. [237] ; ¢ Avdeef et al. [238].

D'aprés le diagramme de spéciation de I'ibuproféne (figure 1V.2), il a été observé que, pour
pH = 2, lI'ibuproféne est presque tout dans sa forme non ionisée (pourcentage d'ionisation égal
a 0,4 %), tandis que pour un pH supérieur a 8, I'lbuprofene est complétement dissocié
(pourcentage d'ionisation égal a 99,9 %). De plus, lorsque le pH = pKa le pourcentage
d'ionisation est égale 50% ([A] = [HA]).
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Figure 1V. 2 : diagramme de spéciation de I'lbuproféne & T=24 °C [239].

1V.2.1.2. Présence dans I'environnement
La présence de l'ibuproféne dans I'environnement est occasionnée par les rejets de
nombreuses sources diffuses et ponctuelles. Ces sources de rejets sont difficiles a quantifier et

peu d’études ont été réalisées a ce sujet [240].

Le comportement de I'ibuproféne dans les milieux aqueux n'est pas bien connu, mais
peut étre estimé a partir de ses caractéristiques physico-chimiques (tableau IV.2) et des
conditions du milieu. Les facteurs physiques et chimiques locaux tels que le pH, la
température, la dureté, la concentration de la matiére en suspension et le potentiel
d’oxydoréduction expliquent en grande partie le comportement environnemental des
médicaments dans 1’eau [240]. Ainsi, I’ibuproféne se caractérise par une faible solubilité dans
I’eau (21 mg/L) et un coefficient de partage octanol-eau éleve (log K = 3,44), ce qui indique
son caractere lipophile [240,241]. En plus des conditions d'ecoulement et de la persistance, la
sorption constitue I'un des facteurs clés controlant I'entrée, le transport et la transformation de
cette substance dans I'environnement aquatique et dans le sous-sol [236].

Andreozzi et al. [242] ont déterminé la présence de l'ibuproféne dans les effluents de
sept usines de traitement de l'eau usee de quatre pays européen avec des concentrations
suivantes : France : les usines de Chatillon-sur-Chalaronne au nord-est de Lyon et de Pierre
Beénite au sud de Lyon (1,82 et 0,02 pg/L respectivement), Gréce : 1’usine d'Iraklio (0,05
Ma/L), Italie : les usines de Latina, Roma et Naples (0,18 ; 0,02 et 0,02 pg/L respectivement)
et Suéde : 'usine de Ryaverket (7,11 pg/L). L'ibuproféne a été trouvé a une concentration de
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3,59 pg/L dans des influents de la riviere Hoje en Suéde [243]. Al-Rifai et al. [244] ont
analyse la présence de ce médicament avec une concentration de 0,7 a 10,3 pg/L dans trois
usines de recyclage des eaux usees en Australie. Kuster et al. [245] ont détecte la présence de
I’ibuproféne dans six échantillons sur dix des eaux du bassin du fleuve Llobregat au nord-est
de I'Espagne avec une concentration maximale de 134 ng/L. Une concentration moyenne de
7,1 pg/L a été trouvée dans les effluents d’une usine de traitement des eaux usées située dans
le sud de I’Espagne [246]. Siemens et al. [247] ont vérifié la présence de I’ibuproféne dans
I'écoulement des eaux usées de la zone métropolitaine de Mexico.

IV.2.2. Oxytétracycline

L'oxytétracycline est un antibactérien naturel de la famille des tétracyclines, isolé en
1948 par Finlay a partir d'échantillons de terre (d'ou I'une de ses dénominations commerciales,
la Terramycine). Produite par un champignon inférieur de l'ordre des Actinomyctales
(Streptomyces rimosus).
L'oxytétracycline (figure 1V.3) se caractérise par [248] :

- un squelette de base dérivé du naphtacene qui résulte de la condensation en ligne de
quatre cycles insaturés a six chainons,

- une structure trés oxygénée comportant notamment : d'un noyau phénol, dun
enchainement B-dicétophénolique, structure a doubles liaisons conjuguées comprenant un
hydroxyle phénolique et énolique et deux fonctions cétones et d'un hydroxyle énolique,

- une fonction amine tertiaire basique (groupement diméthylamine),

- une fonction carboxamide.

Figure IV. 3 : Structure de I'oxytetracycline.

L'oxytétracycline est une poudre cristalline jaune de masse molaire 460,4 g et de point
de fusion 182 °C. Sous sa forme non ionisée, elle est peu soluble dans I'eau. Sous sa forme
ionisée, elle est soluble dans I'eau et les alcools mais insoluble dans les solvants organiques.
La présence de plusieurs carbones asymétriques confere a I'oxytétracycline une action sur la
lumiere polarisée. Le pouvoir rotatoire spécifique de I'oxytétracycline est de -196° dans une
solution aqueuse d'acide chlorhydrique a 0,1 mol/L.
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La présence de plusieurs systemes de doubles liaisons conjuguées explique I'absorption de
cette molécule a des longueurs d'onde situées dans l'ultraviolet et le visible, avec un
maximum, dans la soude 0,1 mol/L, aux alentours de 355 nm. La présence d'un groupement
diméthylamine en position 4 est a l'origine du caractéere basique de l'oxytétracycline. Par
contre, les fonctions cétones et alcools induisent une acidité faible.

L'oxytétracycline est le principe actif de plusieurs médicaments produits en Algérie,
parmi ces médicaments on retrouve I'OXYMED 250 mg, il est aussi constitué des excipients
suivants : stéarate de magnésium, acide stéarique, metabisulfite de sodium, colorants, lactose.
D'apres le diagramme de spéciation (figure 1V.4), I'oxytétracycline posséde trois pKa : 3,22,
7,46 et 8,94. L'antibiotique est donc présent sous quatre formes en solution aqueuse: H;OTC",
H,OTC, la forme déprotonée HOTC et la forme doublement déprotonée OTC? [248]. Leur
concentration relative est liée au pH de la solution. Pour des pH supérieurs au pKa,=7,46,
HOTC et OTC? sont les espéces prédominantes, ces deux espéces ont une absorption
maximale & 365 nm. Par contre, pour des pH inférieurs au pKa,, H;OTC" et H,OTC" sont les
espéces prédominantes.
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Figure 1V. 4: diagramme de spéciation de I'oxytétracycline [249].

1V.2.3. La Molsidomine

La molsidomine ((N-ethoxycarbonyl)-3-(4-morpholino) sydnonimine) est un agent
antiangineux de la classe des sydnonimines, Elle est, largement, utilisée pour le traitement et
la prévention de I'angine de poitrine. C'est une prodrogue dont I'effet thérapeutique peut étre
attribué a son premier métabolite actif, la 3-morpholinosydnonimine [250]. Sa structure
chimique est représentée par la figure 1V.5.
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Figure IV. 5 : Structure moléculaire de la molsidomine.

1VV.2.3.1. Propriétés physico-chimiques

La molsidomine est une poudre cristalline blanche ou sensiblement blanche. Assez
soluble dans I'eau, dans I'éthanol anhydre et dans le chlorure de méthylene. Le tableau IV.3
résume ses principales propriétés physico-chimiques.

Tableau 1V. 3 : Les propriétés physico-chimiques de la molsidomine

Propriété Spécification
Aspect Poudre cristalline blanche
Formule chimique CgH14N4O4

(1E)-1-Ethoxy-N-(3-morpholin-4-
yloxadiazol-3-ium-5-yl) methanimidate

Masse molaire 242,2319 + 0,0102 g/ mole

Nom chimique

Température de fusion 140,5 °C

Assez soluble dans 1’eau, dans 1’éthanol

Solubilite anhydre et dans le chlorure

1V.2.3.2. pH isoéléctrique

Pour élucider le comportement de la molsidomine dans une large gamme de pH, les
chercheurs Alyoshina et al. [251] ont effectué un titrage acido-basique des solutions
médicamenteuses. La courbe de titrage est présentée dans la figure IV.6.

La molsidomine subit deux équilibres acido-basique avec un pK; = 3,2 et un pK; =
5,6. Le point isoélectrique (PI) se trouve a 4,4. Ainsi, les molécules de la molsidomine
peuvent exister sous forme d'espéces cationique (M™), anioniques (M) et des molécules
neutres [251].
En effet, si le pH de solution est inférieur a 4,4 la majorité des molécules de molsidomine
seront sous forme cationique d'ou une charge globale positive. Par contre si le pH de la
solution est supérieur a 4,4 la majorité des molécules seront sous forme anionique et la charge
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globale sera négative. Au pH égal a 4,4, la molsidomine sera sous sa forme moléculaire. Les
especes cationiques sont formées du fait de la protonation de I'atome exocyclique Ne.
Probablement les espéces anioniques sont formées en raison de I'hydrolyse de la molsidomine
catalysée par une base: le carbone acyle avec une charge partielle positive sera attaqué par les
ions OH" pour former un anion [251].

pH

o

T T T T T T 1
-2 -1 0 1 2 3

OH’ equivalents

Figure IV. 6: Titrage acido-basique des solutions de molsidomine [250].

IV.2.3.3. Le comprimé INVERTER

INVERTER® 4 mg, est un comprimé fabriqué par le groupe Saidal, formulé a partir de

la molsidomine, il est aussi constitué des excipients suivants :

Le lactose monohydraté, c'est le diluant le plus communément utilisé pour la
fabrication de comprimés dans l'industrie pharmaceutique (bien que ce soit
un excipient a effet notoire).

La Crospovidone : elle est utilisee dans I'industrie pharmaceutique comme pansement
gastro-intestinal. Elle a une action protectrice sur la muqueuse intestinale grace a son
pouvoir couvrant et par la fixation des toxines microbiennes, elle absorbe les gaz
intestinaux et reduit ainsi le météorisme, elle agit enfin par son pouvoir hygroscopique
(rétention d'eau) et gonflant. Elle est aussi utilisée comme agent désintegrant dans les
formulations de comprimés et comme stabilisant pour les substances actives sensibles
a I'numidité (par exemple vitamines, enzymes).

Le stéarate de magnésium : cette substance de consistance onctueuse est utilisée
comme lubrifiant dans la fabrication des comprimés et des gélules. Dans l'industrie
pharmaceutique, le stéarate de magnésium, habituellement de source bovine, est
progressivement remplaceé par le composé d'origine végétale pour des raisons de
sécurité sanitaire.
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- Macrogol 6000 : le macrogol est la dénomination commune internationale du
Polyéthylene glycol, Le nombre 6000 représente la masse moléculaire moyenne du
polyéthyléne glycol. Le Macrogol 6000 est un lubrifiant utiliseé pour faciliter ou
améliorer 1’écoulement du mélange de poudre dans le procédé de fabrication des

comprimes.

IV.3. Photocatalyseurs utilisés

Deux types de catalyseurs commerciaux ont été utilisés pendant cette étude. 1l s'agit du
TiO, Degussa P25 et de papier non tissé enduit de TiO, PC 500 (réf. 1048) produit par la
société Ahlstrom.

IVV.3.1. TiO, Degussa P25

Le photocatalyseur choisi dans le cadre de ce travail est le semi-conducteur le plus
utilisé dans la littérature, a savoir le dioxyde de titane TiO,, précisément le Degussa P25,
commercialisé par la société BioChem. La poudre de TiO, est constituée d'un mélange de
70% d'anatase et de 30% de rutile. Il est pratiguement insoluble dans I'eau, sa surface
spécifique est de 50 + 15m2.g™. Ses propriétés physico-chimiques sont rassemblées dans le
tableau IV 4.

Tableau 1V. 4 : Propriétés physico-chimiques du TiO, Degussa P25 [252].

Propriété Spécification

Etat physique Poudre blanche
Composition massique (%o) 70% anatase, 30%rutile
Masse volumique 3,8g.cm?
Taille des particules 30 nm
porosité Non poreux
pH en solution aqueuse a charge 55-6,5
Composition massique (%o):

- SiO, <0,2

- AlLO, <0,3

- TiO, <97

- HCI <0,3

IVV.3.2. Photocatalyseur supporté

L'utilisation du TiO, en suspension dans l'eau pose deux problémes majeurs: la
séparation du catalyseur de I'eau utilisée et le recyclage du TiO,. La taille des particules de
TiO, étant de I'ordre de 50 nm, le prix requis pour la séparation rend le procédé difficilement
rentable a grande échelle. La décantation pourrait étre une solution mais cela suppose
I'utilisation d'énormes réservoirs pour le stockage de la suspension et une utilisation différée
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de I'eau traitée. Une des solutions a ce probléme consiste & fixer le photocatalyseur sur un
support approprié. Des travaux ont été réalisés ces derniéres années entrainant d'une part
I'utilisation de supports tres variés (gel de silice, fibres optiques en quartz, fibre en verre,
billes de verre, céramiques, ...) et d'autre part le développement des méthodes de dépot du
catalyseur. Le photocatalyseur choisi dans le cadre de ce travail est le TiO, commercialisé par
la société Ahlstrdm sous le nom de papier non tissé 1048 dont le grammage est de 75 g.m™.
La Figure IV.7 est une photographie de ce média photocatalytique. Le papier 1048 est un
support fibreux (cellulose + polypropylene) sur lequel est déposé directement le TiO, suivant
un procédé propre a la firme papetiere Ahlstrom appelé "size press ". Le TiO, préféré pour
cette opération est le PC500 (anatase > 99%) de la marque Millennium Inorganic Chemicals
S.A dont la taille relativement faible des cristallites permet un dépdt plus homogéne des
particules.

TCELAM

Figure IV. 7 : Photographie du média média 1048"

Figure 1V. 8 : Image MEB d'une poudre de TiO, PC500.

La figure IV.8 montre un cliche de microscopie a balayage électronique (MEB) sur
lequel peuvent étre observées les particules de TiO, PC500 dont le diametre des grains est de
I'ordre de 5 & 10 nm. Ces particules de PC500 ont un point isoélectrique, c'est-a-dire un pH;
pour lequel la charge de surface est neutre, de 6,2 et offre une surface spécifique (BET) de
335 m2.g™'[253]. Enfin, la largeur de la bande interdite dans le cas de la phase anatase du TiO,
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PC 500 est de 3,2 eV ce qui signifie qu'un rayonnement de longueur d'onde inferieure a 390
nm est nécessaire pour promouvoir un électron de la bande de valence vers la bande de
conduction et ainsi initier le processus photocatalytique.

Afin dassurer l'adhésion des particules de TiO, sur le support 1048 [254], un liant
inorganique a base de silice colloidale (brevet européen EP1069950B1), résistant a la
photocatalyse et transparent aux UV, a été utilisé. Ce liant recouvre les fibres ce qui permet en
théorie d'éviter la destruction photocatalytique du support. Enfin, et dans le but d'améliorer les
propriétés d'adsorption du photocatalyseur, une zéolithe UOP (2000 m?.g), hydrophobe et &
base de silicates d'alumine, y a été également ajoutée. Le tableau IV.5 résume les différentes
caractéristiques du photocatalyseur "Papier non tisse 1048".

Tableau IV. 5 : Principales caracteéristiques du TiO, PC500 et du papier
photocatalytique ahlstrom 1048.

Photocatalyseur PC 500

Forme cristalline anatase (>99%)
Surface spécifique 335 m*g*
Taille moyenne des cristallites 5410 nm
Largeur de la bande interdite 3,2 eV (A< 390 nm)
pH; 6,2
Rayon moyen des pores [251] 6,1 nm
Papier Ahlstrom réf. 1048
Epaisseur 254 um
Grammage 75 g.m™
PC500 18 g.m™
SiO;, 20 g.m?
Zeolithe UOP (2000 m2.g™) 2g.m?

Le support photocatalytiqgue 1048 a également fait I'objet d'observations au microscope
électronique a balayage. Ainsi, il peut étre observé sur la figure 1VV.9.a que chaque fibre est
recouverte du liant de silice et que sur ces fibres les particules de TiO, sont dispersées de
fagon relativement homogene. La figure 1VV.9.b montre en revanche que les particules de TiO,
sont finalement présentées sous la forme d’agrégats dont la taille peut aller jusqu’a plusieurs
microns. Enfin, nous remarquons sur la figure 1V.9.c et notamment sur la cartographie de
droite que dans certaines zones, des agrégats de TiO, ne sont pas liés. En effet, il apparait sur
cette cartographie que des particules de TiO, (points bleu) restent isolées du liant de silice
duquel dépend leur adhésion sur la fibre : sous une action mécanique celles-ci peuvent
finalement étre facilement éliminées du support.
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Figure 1V. 9: Images MEB du support photocatalytique 1048 (c/ : image du support
zoomeée 500 fois: rouge : fibre ; vert : liant de silice ; bleu : TiOy).

IV.4. La lampe Philips

La lampe Philips PL-L24W/10/4P est une lampe UV polychromatique possédant une
puissance de 24W avec une longueur d’onde maximale d’émission a 365 nm. La distribution
spectrale de cette lampe est représentée sur la figure 1V.10
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Figure 1V. 10 : Spectre d’émission de la lampe Philips UV.
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IVV.5. Dispositif expérimental
IVV.5.1. Réacteur en batch

Les expériences d'adsorption et de degradation ont été menées dans un réacteur
cylindrique a double enveloppe en verre borosilicaté d'une capacité effective de deux litres
(figure 1VV.11). 1l a un diametre extérieur de 100 mm, une hauteur de 340 mm et une épaisseur
de 10 mm. L'irradiation de la solution est assurée par une lampe UV (PL-L24W/10/4P) d'une
longueur de 290 mm et d'une puissance de 24W, elle émet un rayonnement entre 300 et 400
nm avec un maximum a 365 nm, ce qui correspond a une énergie de I'ordre de 3,4 eV. Cette
énergie est supérieure a la largeur de la bande interdite de TiO; (3,2 eV). Elle permettra donc
d'activer le matériau par génération de paires électron-trou. La lampe UV du photo-réacteur
est mise dans un tube Duran en verre de 4 centimétres de diameétre et placée au centre du
réacteur. Le verre Duran coupe, uniquement, la lumiére de longueur d’onde inférieure a 300
nm. La distance separant la source lumineuse et le média réactionnel est de 2 cm. Le nombre
de photons incidents a été déterminé par radiométrie. Le détecteur utilisé transforme I'énergie
rayonnante en signal électrique, dont I'intensité est fonction de la puissance des radiations
incidentes. Dans le cas présent, le radiométre utilisé est un VLX-3W (Vilbert Lourmat,)
équipé d’une cellule CX-365, mesurant le flux énergétique émis par la lampe a 365 nm. La
plage de mesure utilisée par ce radiomeétre est comprise entre 355 et 375 nm, prés de la lampe,
a une distance de 2 cm. Le réacteur comporte une double paroi entourée d'une feuille
d'aluminium. Pendant toutes les expériences, un systeme d'agitation magnétique (700 tr/min)
permet I'nomogeénéisation de la solution et une bonne dispersion du TiO, dans les systémes
contenant du TiO,. La température a été maintenue constante sur toute la durée du traitement
par circulation d'eau du robinet.

\

Figure IV. 11 : Dispositif expérimental.

1. Agitateur magnetique, 4. Paroi interne de réacteur cylindrique,
2. Barreau aimante, 7. Chambre noire ;
3. Paroi externe de réacteur cylindrique, 8. Sortie circuit de refroidissement ;
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9. Statif ; 10. Lampe UV ;
5. Entrée circuit de refroidissement, 11. Solution a irradier;
6. Gaine en verre ; 12. Circuit électrique.

IV.5.2.Réacteur a lit fixe et a flux ruisselant

En vu d'un fonctionnement en dynamique, un autre dispositif expérimental a été congu,
il est constitué d'un récipient de forme parallélépipédique en verre de dimensions 0,37 x 0,24
m. Il est incliné d'un angle de 26° environ par rapport au sol. Sur la surface ruisselle une
mince lame d'eau a traiter. Un tube rempli de billes de verre de 4 mm, placé au sommet du
réacteur, assure une répartition homogene du liquide a I’entrée du réacteur. Sept chicanes en
verre sont placées le long de la plaque de verre, ces dernieres permettent d'augmenter le temps
de séjour de la solution dans la zone irradiée, de développer une grande surface de contact
pour le transfert d'oxygene et I'adsorption de la lumiere par le media catalytique (TiO,). Le
film catalyseur (papier Ahlstrom, média 1048) est déposé sur le fond du réacteur. Ce dernier
est aussi équipé d'un couvercle en plastique noir, sur lequel y sont fixées deux lampes UV
(Philips, PL-L24W/10/4P) émettant le maximum de photons a la longueur d'onde de 365 nm.
L'éclairage, assuré par les deux lampes disposées en parallele, est hétérogene en fonction de la
position dans le réacteur. Le circuit hydraulique compte une pompe fonctionnant a des débits
allant jusqu'a 900 ml/min, et assure la circulation de la solution a dépolluer. Les prélevements
des échantillons, pour analyses, sont effectués au niveau d'un réservoir constamment agité
(Figure 1V.12). Tous les éléments, composant le montage expérimental, sont reliés entre eux,
par des tubes (Masterflex), dans lesquels, circule la solution a traiter.

Deux types d'expériences sont effectués sur ce dispositif :

- la photodégradation de I'oxytétracycline et de I'ibuprofene par catalyseur immobilisé ;

- I'étude du vieillissement du catalyseur fixé.
Avant la mise en marche de la pompe, un échantillon de la solution a traiter est prélevé : c'est
I'instant t=0 de la cinétique de dégradation photocatalytique. La pompe est mise en route et le
chronometre est déclenché. Ensuite, la variation de la concentration en solution du composé
pharmaceutique étudié (Oxytétracycline ou lbuproféne) est suivie, en effectuant des
prélevements par intervalles de temps définis. La durée de I'expérience est de 180 minutes. Ce
temps a été choisi, car les résultats des études antérieures en batch, ont montré que le taux de
dégradation maximal pour les deux composés pharmaceutiques est atteint apres trois heures
d'exposition aux rayonnements UV. L'analyse est effectuée dans les instants suivant le
prélevement, par spectrophotométrie UV-visible. A la fin de I'expérience, le catalyseur est
enlevé, et séché a I'air ambiant pendant 6 heures environ, et réutilisé pour traiter une nouvelle
solution.
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Réacteur incliné recouvert
de catalyseur supporté

Chicanes

LampeUV

Tubes Catalyseur supporté
(Masterflex) (Ahistrom)
.} Solution atraiter
) = Barreau aimanté
Pompe Agitateur magnétique

Figure IV. 12.A : Schéma du montage expérimental du réacteur compartimenté

Figure 1V. 12.B: Photographie du montage expérimental du réacteur compartimente.

IV.6. Les techniques analytiques

Différentes techniques d'analyses sont utilisées pour déterminer et suivre I'évolution de
la concentration résiduelle des produits pharmaceutiques et la minéralisation du milieu lors de
la photodegradation oxydative ou catalytique sous diverses conditions opératoires.

1V.6.1. Spectroscopie d’absorption UV-visible

Les concentrations de I'oxytétracycline, Il'ibuproféne et la molsidomine sont facilement
mesurées par spectrophotométrie grace a un spectrophotométre UV-visible (Jasco V-530)
avec une cellule optique en quartz (1 cm). Les longueurs d'ondes des maximums d'absorption

(A max) sont (figure 1V.13):
- 222 nm pour l'ibuproféne;

- 274 nm et 358 nm pour I'oxytétracycline;
- 228 nm et 310 nm pour la molsidomine.
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Figure IV. 13: Spectres d'absorption de l'ibuproféne, l'oxytétracycline et la
molsidomine dans I'UV-visible (Co= 20 mg/L, pH libre).

IV.6.2. Demande Chimique en Oxygéne (DCO) [255]

La DCO (Demande Chimique en Oxygeéne) exprime la quantité d'oxygene nécessaire
pour oxyder dans un certain contexte réactionnel, les substances réductrices ou oxydables
contenues dans I'échantillon. Ce parametre offre une représentation plus ou moins compléte
des matieres oxydables présentes dans I'échantillon. Les matieres seront oxydées par un exces
de bichromate de potassium (K,Cr,07), en milieu acide (H,SO,), et a ébullition sous reflux (T
=170°C), en présence de sulfate d'argent Ag,SO, catalyseur pour faciliter I'oxydation de
certains composés aliphatiques et de sulfate de mercure (HgSO,4) agent complexant des
chlorures empéchant leur oxydation en Cl, gazeux par le bichromate (Eq.IV.1). Dans ces
conditions, 95 a 97 % des composés organiques sont oxydés. Un dosage de l'excés de
bichromate de potassium par une solution titrée de sulfate de fer et dammonium
(FeSO4(NH,),S04.7H,0) sachant que la concentration de la solution de Fe?* n'étant pas
stable (oxydation a l'air), il est indispensable de déterminer le titre de la solution avant chaque
dosage (Eq.1V.2). La mesure de DCO doit étre faite simultanément sur les échantillons et sur
I'eau distillée qui est utilisée pour faire les différentes dilutions. Cette mesure constitue ce que
I'on appelle un blanc.

IV.6.2.1.Mode opératoire

5 mL de la solution de bichromate de potassium (0,24 N) sont additionnés a
I'échantillon. Le mélange est homogénéisé soigneusement puis mélangé a 15 mL d'acide
sulfurique/sulfate d'argent en refroidissant avec précaution sous l'eau courante pour éviter
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toute perte de substances organiques volatiles (chauffage sous reflux). Puis la solution est
soumise a une ébullition avec reflux pendant 2 heures sur une plaque chauffante. Apres
refroidissement. Le volume de I'échantillon est complété a 75 mL avec de l'eau distillée
ensuite titrée avec sulfate de fer (I1) et d'ammonium en présence d'une ou deux gouttes de la
solution ferroine indicateur. La fin du dosage est détectée par le virement de la couleur verte
au rouge violacé.

IV.6.2.2. Equations mises en jeu

A +
MO + Cry02~ + 8H* —2— (M0%*,30%7) + 4H,0 + 2Cr3* (IV.1)
Cry,02~ + 6Fe?t + 14HY ——— 2Cr3* + 6Fe3" + 7H,0 (IV.2)

L'équivalence de cette réaction s'observe lorsque la coloration de la solution passe du vert au
rouge violacé [255].
Les valeurs de la DCO sont calculées a partir de la relation suivante :

DCO = B0 Ci=V)
Vo

(IV.3)

Vo: le volume de la prise d'essai;

V; : est le volume en mL de sel de Mohr versé pour I'échantillon;

V1 : est le volume en mL de sel de Mohr pour I'essai a blanc;

C : le titre du sel de Mohr.

IV.6.3. Analyse du carbone organique total (COT)

Le carbone organique total est un parametre global permettant d'estimer I'efficacité de la
minéralisation d'une solution aqueuse. En effet, cette mesure donne lieu a la connaissance de
la quantité de carbone (mg de carbone par litre de solution) présente sous forme organique
dans une solution aqueuse. Lorsque le COT diminue au cours de traitement, cela signifie que
les composés organiques de la solution sont convertis en dioxyde de carbone, sans indication
supplémentaire de la nature de ces composes en solution.

Le principe du dosage du COT d'un échantillon est basé sur la conversion complete des
atomes de carbone des substances organiques présentes en dioxyde de carbone (COy), et par
conséquent le dosage du CO, formé. La mesure est donc réalisée dans une chambre de
combustion a la température de 680 °C sur un catalyseur Pt sous un flux d'oxygéne pur. La
combustion totale des matiéres organiques produit une quantité de dioxyde de carbone formé,
qui est dosée par spectroscopie IR a la sortie du four. Durant ce travail, les teneurs en COT
ont été mesurées grace a un analyseur Shimadzu VCSH équipé d'un injecteur manuel par la
méthode carbone total (TC). Les échantillons, acidifiés a 1% par I'acide chlorhydrique pour
éviter la présence du carbone minérale (CO;). Chaque mesure est effectuée 3 fois par
I’appareil et le résultat retenu est la moyenne des deux valeurs les plus proches obtenues. Les
analyses sont effectuées par étalonnage externe. Les calibrations sont réalisées par des
solutions standard de phtalate d'hydrogene de potassium.
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IVV.6.4. Mesure du pH

Le pH des différentes solutions est mesuré a l'aide d'un pH-metre du type « HANNA,
HI 9321». Au préalable, I'étalonnage est effectué a l'aide de solutions tampons commerciales
de pH 4 et 10. L'effet du pH est examiné en ajustant les valeurs initiales des solutions a I’aide
d'une solution d'acide chlorhydrique ou de soude a 0,1 mol/L suivant le pH désiré.

IV.7. Protocole expérimental

L'objectif de cette étude est de tester certains parametres photocatalytiques pouvant
avoir un impact sur le rendement photocatalytique. Ces parametres sont la concentration en
photocatalyseur, le temps de traitement, le pH initial de la solution et la concentration en
polluant organique. Par la suite, ces quatre parameétres sont sélectionnés, dans le but de
modéliser le procédé photocatalytique via les réseaux de neurones artificiels. Cette étape
permettrait notamment d'établir la contribution de chaque parametre et de procéder a une
optimisation du procédé photocatalytique.

Le mode opératoire d'une expérience de dégradation photocatalytique est décrit ci-
dessous:
Une solution aqueuse d'oxytétracycline, d'ibuproféne ou d’autres composés est préparée a
partir d'une solution mere concentrée, en général 1g/L (1000 ppm). Les solutions meres, si
elles ne sont pas utilisées au bout d'une journée, sont jetées. En fonction du volume du
réacteur et de la concentration souhaitée, un volume donné de solution mére est prélevé et
dilué dans une fiole jaugée selon les cas de figure. L'eau utilisée pour diluer la solution mére,
et ainsi réaliser la solution aqueuse a traiter par oxydation photocatalytique, est I'eau distillée.
Le catalyseur est introduit dans le réacteur sous forme de poudre en suspension. La solution
est maintenue sous agitation afin d'une part, homogénéiser I'irradiation de la solution et
d'autre part maintenir les particules de TiO, en suspension d'une facon uniforme dans le
milieu photocatalytique.

La premiére partie de I'expérience est consacrée a l'adsorption des composeés en solution
sur la surface du catalyseur. Le phénoméne d'adsorption provoque une baisse plus ou moins
importante de la concentration du composé en solution, variable en fonction du couple
adsorbant/adsorbat, c'est-a-dire du couple catalyseur/composé en solution. Il y a transfert de
matiére de la solution vers la surface du catalyseur. Pour étudier précisément les cinétiques de
dégradation photocatalytique, il faut s‘affranchir de cette baisse de concentration non liée a la
dégradation photocatalytique de la molécule traitée et donc démarrer I'irradiation une fois
I'équilibre d'adsorption atteint.

L'étape d'adsorption se déroule a l'obscurité jusqua ce que I'état d'équilibre de
concentration soit atteint dans I'enceinte du réacteur. En pratique, au bout d'une demi-heure, la
concentration est quasiment stabilisée a l'intérieur du réacteur, quelque soit le couple
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adsorbant/adsorbat. Pour s'assurer que I'état d'équilibre est effectivement atteint, la solution
est laissée au contact du catalyseur a I'obscurité pendant une heure.

Aprés une heure d'adsorption, un ou plusieurs échantillons de solution sont prélevés en
fonction des analyses prévues. C'est linstant t=0 de la cinétique de dégradation
photocatalytique ou les lampes sont allumées et le chronométre déclenché. Ensuite, la
variation de la concentration en solution du composé organique a dégrader est suivie en
effectuant des prélévements réguliers. La durée totale de la dégradation photocatalytique est
fonction de la molécule a dégrader et du réacteur utilisé. Elle est en général de 180 minutes ou
de 240 minutes, parfois plus si la minéralisation totale est recherche, ou dans le cas des
solutions concentrées.

Les tests de dégradation photocatalytique sont réalisés a température ambiante de 20
+1°C. Des prises d'échantillons d'un volume de 3 ml sont effectuées a des intervalles de
temps réguliers pendant 3 heures. Les échantillons, une fois prélevés, sont protégés de la
lumiére par un emballage opaque. Dans le cas d'expérience avec TiO, en poudre, les
échantillons sont filtrés sur filtres Millipore Miliex PVDF 0,45 pum. Le volume total prélevé
ne doit pas dépasser 10% du volume initial. Le pH est contrélé au début, pendant et a la fin de
chaque expérience. Les concentrations résiduelles en oxytétracycline et en ibuproféne sont
déterminées par spectrophotométrie UV-Visible a la longueur d'onde convenable, réglée a 358
nm pour l'oxytétracycline et a 223 pour l'ibuproféne, sur le spectrophotométre modele
SpectroScan 60DV.
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Chapitre V Photolyse directe UV-A

V.1. Introduction

La photolyse est une réaction chimique dans laquelle I'énergie nécessaire a l'activation
de la molécule initiale est apportée sous forme lumineuse. Elle consiste en l'irradiation de la
solution a traiter en l'absence de photocatalyseur, par un rayonnement UV ou visible de
longueur d'onde judicieusement choisie pour que I'énergie des photons soit absorbée par la
molécule a dégrader. Apres excitation électronique, la molécule organique peut réagir selon
deux voies différentes : par transfert d'électrons a I'oxygéne ou par homolyse de la liaison R-
X. Le mécanisme photochimique induit par irradiation dépend du type de substrat étudié.

Dans cette partie de notre travail, nous avons étudié la cinétique de dégradation par
rayonnement ultraviolet (UV-A) de trois composes organiques de natures différentes a savoir:
la molsidomine, l'oxytétracycline et I'ibuprofene. Les trois molécules sont sélectionnées en
fonction de leur représentativité des rejets liquides de I’unité de SAIDAL d'Alger. L'efficacité
de ce procédé de traitement a été suivie par spectrophotométrie pour quantifier I'élimination
des polluants. Dans ce contexte, les effets du pH du milieu et de la concentration initiale en
polluant organique, ont été étudiés.

V.2. Photolyse directe UV-A

Dans la perspective de montrer qu'une dégradation photochimique se produit lors de
I'élimination des polluants organiques, nous avons effectué une étude expérimentale pour
vérifier si l'absorption d'un photon est une condition nécessaire et suffisante pour déclencher
la phototransformation des polluants organiques choisis. Pour cet effet, des solutions de
chaque polluant de concentration de 20 mg/l et de volume de 800 ml sont soumises a une
bonne agitation et une irradiation continue par une lampe UV, polychromatique possédant une
puissance de 24W avec une émission maximale de photons a une longueur d'onde de 365 nm.
Les énergies fournies par la lampe et par mole de photons sont comprises entre 300 et 400 kJ.
Pour obtenir une dissociation ou une photodégradation, les énergies des liaisons moléculaires
doivent étre du méme ordre de grandeur ou inférieures.

Les résultats obtenus sont illustrés par la figure V.1. Les courbes montrent que dans les
mémes conditions, les trois polluants organiques ne présentent pas les mémes affinites vis-a-
vis des rayonnements UV. Ces résultats peuvent étre expliqués par le chevauchement plus au
moins important des spectres d'absorbances des trois polluants pharmaceutiques étudiés avec

le spectre d'émission de la lampe UV utilisée.

Pour la molsidomine, la dégradation est presque totale, ce pourcentage élevé met en
évidence la forte absorbance de la molécule vis-a-vis des rayons ultraviolets. D'aprés le
Schéma V.1, l'absorption de photons, grace a la présence de chromophores provoque la
rupture de la liaison N-N, cette derniére conduit & la décomposition de la molsidomine en
morpholine. L'énergie minimale nécessaire a la rupture de la liaison N-N est de 160 kj/mol,
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c'est la liaison chimique présentant la plus faible énergie dans la molécule molsidomine, donc,
la rupture de cette liaison pour former la morpholine est la premiére étape [261].

1.0
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0.6
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—A— QOxytétracycline
0.2}
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Figure V. 1: Cinétique de la photolyse directe des trois polluants
pharmaceutiques,[Co]=20mg/I, ®= 4,89 mW/cm?, T= 20 °C.

H

.

Schéma V.1 : Schéma de la photodégradation de la molsidomine
vers la morpholine [261].

Pour l'oxytétracycline (OTC), la dégradation se produit tres lentement. Il faut attendre
deux heures d'irradiation pour observer une diminution significative. D'apres son spectre
d'absorption (chapitre 1V), 'OTC absorbe toutes les radiations émises par la lampe UV
employée, cependant les groupes chromophores sont présents en faible quantité, ce qui
explique la lenteur et la faible dégradation. Selon Jiao et al. (2008) [262], la photolyse de
I'oxytétracycline, vue sa structure complexe, genére une multitude de composés. Ces auteurs
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suggerent I'existence d'un mécanisme de dégradation complexe, décomposé en plusieurs voies
interconnectées entre elles (schéma V.2). La rupture de la liaison C-N sous l'action de la
lumiere conduit a la décomposition de I'oxytétracycline en sous produit P3 avec le départ du
groupement N-méthyle et le groupement amine. C'est la liaison chimique présentant la plus
faible énergie dans la molécule oxytétracycline [263]. Ensuite, au cours de la dégradation, le
sous produit P3 perd un groupement hydroxyle, du carbone C3 pour former le sous produit P,
[264]. A son tour, le sous produit P4 se transforme en sous produit Ps avec le départ du radical
N-méthyle.

"OH

Schéma V.2 : Mécanisme séquentiel de la photodégradation de I'oxytétracycline
proposé a partir de I'évolution des intermédiaires réactionnels [262].
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Pour l'ibuproféne, cette molécule présente un caractére récalcitrant, I'énergie apportée,
par les radiations émises a 365 nm, n'est pas suffisante pour I'activer. Seulement 5,3 % de la
quantité initiale sont dégradés au bout de 120 min d'exposition. Cela est d0 au fait que
I'absorption molaire, de la molécule, est tres basse au rayonnement de la gamme de longueur
d'onde employée (entre 300 et 400 nm). Le spectre d'absorption ne recouvre pas (ou trés
Iégerement) avec le spectre UV de la lampe utilisée dans les expériences (l'ibuprofene absorbe
uniquement les photons émis a des longueurs d’onde inférieures a 240 nm). De plus,
I'ibuproféne ne présente aucun groupe chromophore dans sa structure. Ainsi, sa dégradation
sera étudiée en impliquant un oxydant fort. La photocatalyse (chapitre VI) ou photolyse
indirecte, peut étre une voie privilégiée pour la dégradation de l'ibuproféne.

Donc, le succés de la photolyse directe ne dépend pas, uniquement, du spectre
d'absorption d'une molécule, mais, il est conditionné, fortement, par la présence des
chromophores au moins un groupe chromophore au sein de la molécule doit étre présent.

V.3. Cinétique de la dégradation oxydative des polluants organiques

Pour décrire les cinétiques de dégradation de la molsidomine et de I'oxytétracycline,
nous nous sommes inspirés des résultats relatés dans la littérature [257-259]. En général, la
vitesse d'une réaction photochimique dépend de deux variables d'état qui sont la composition
et l'intensité lumineuse qui est fonction de la distance entre la source lumineuse et le milieu
réactionnel. Cependant, et dans la plupart des cas, la cinétique de la photodégradation
oxydative de nombreuses molécules organiques, est décrite comme étant celle des réactions
de pseudo-premier ordre par rapport au réactif a courte distance de la source, c'est-a-dire, pour
€.C.z<< 1 [260]. Dans I'étude présente, .C.z vaut, pour les concentrations extrémes : 2,96*10
* et 4,5*10° pour la molsidomine et 1,47*10™ et 5,88*10™ pour l'oxytétracycline. Ce qui
permet de supposer un ordre global de un pour les cinétiques de dégradation des deux
principes actifs. Donc, la détermination de la loi cinétique contrélant I'acte photochimique,
revient a déterminer uniquement la constante de vitesse et a vérifier I'ordre global de un qui a
pour équation:

C (V.1)

dc
r=— = kayp

C : Concentration en solution de la molécule (mg/L) ;
kapp : Constante apparente de dégradation (min™);

t : Temps d’irradiation (min).

Aprés une intégration limitée de I'équation Eqg.V-1 avec les bornes (t = 0, C = Cy) et en
conservant un volume constant, on obtient:
Co _
Ln? = kapp
Dans ce contexte, les valeurs de la constante de vitesse apparente kap pour les différentes
concentrations sont déduites de la relation V.2.

*t (V.2)
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La représentation graphique de -In C/C, en fonction du temps est donnée par les figures V.2 et
V.3. Ces représentations donnent des droites avec une bonne linéarité car les coefficients de
corrélation sont supérieurs a 0,975. Donc, la dégradation de la molsidomine et de
I'oxytétracycline par photolyse suit, en effet, une cinétique d'ordre apparent un par rapport a la
concentration du réactif dans la gamme de concentrations étudiées. Les valeurs des constantes
apparentes et des temps de demi-réactions pour les deux polluants pharmaceutiques sont
représentés dans les tableaux V.2 et V.3.

[CO] kapp R2 A
61 smglL 0061 0996
L 10 mg/L  0.045 0.996 b
5| 20mg/L  0.036  0.996 v
0.034  0.994 4 .
u v
| 50mg/L  0.027  0.997 °
v
4r °
— v
o
Q
Q 3t ¢
5 /. = [C],=5mg/L
' . * [C],=10mg/L
2t /s *
* 4 [C],=20 mg/L
o A% _
(3 4 v [C],=30mg/L
1r . ¢ [C],=50mg/L
l m Régression linéaire
0 L 1 L 1 L 1 L 1

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200
temps d'irradiation (min)

Figure V. 2: Cinétique apparente de premier ordre de la photodégradation de la
molsidomine, pour différentes concentrations initiales et a pH libre.

D'aprés les données des tableaux V.1 et V.2, nous remarquons bien que la vitesse de
photodégradation est fortement liée a la charge de la solution, dans le cas de la molsidomine,
et varie légerement dans le cas de I'OTC. De plus, les constantes cinétiques apparentes
diminuent lorsque la concentration initiale augmente pour les deux molécules. Ceci s'explique
par le fait qu'a forte concentration du polluant, les photons ne peuvent pas atteindre leur cible
du fait de I'imperméabilité de la solution a traiter.

Une autre maniére de vérifier I'ordre un, est de calculer le produit Kapp.t12 qui devrait étre
constant est égal a Ln2. Les tableaux V.1 et V.2 indiquent clairement que le produit est
constant et sa valeur numérique est trés proche de Ln(2) pour les deux cinétiques.
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Figure V. 3 : Cinétique apparente de premier ordre de la photodégradation de
I'oxytétracycline pour différentes concentrations initiales et a pH libre.

Tableau V. 1: Paramétres cinétiques de la photodégradation oxydative de la molsidomine

[Co] mg/L Kapp (min™) ro (mg/l.min) t12 (Min) Kapp X t12
5 0,061 0,305 11,36 0,692
10 0,045 0,455 15,23 0,685
20 0,036 0,720 19,25 0,693
30 0,034 1,040 20,03 0,681
50 0,027 1,375 25,20 0,680
Tableau V. 2: Paramétres cinétiques de la photodégradation oxydative de I'oxytétracycline
[Col mg/L | Kapp*107 (min™) ro (mg/l.min) ty (Min) Kapp X 12
5 2,4 0,012 288,81 0,693
10 1,7 0,017 407,73 0,693
15 14 0,021 495,11 0,963
20 0,74 0,015 936,69 0,693

V.4. Etude des parameétres influents I'acte photochimique
V.4.1. Influence de la concentration initiale

La concentration des médicaments dans les rejets industriels et hospitaliers varient au fil
des saisons. Ainsi, il est intéressant d'étudier le comportement et I'efficacité de la dégradation
photochimique dans un domaine trés étendu de la concentration de différents médicaments

étudiés.
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V.4.1.1. Cas de la molsidomine

L'effet de la concentration initiale sur la performance de la photodégradation de la
molsidomine a été étudié en utilisant des solutions aqueuses, sur une gamme de
concentrations allant de 5 a 50 mg/L. Les résultats obtenus sont présentés dans le tableau V.3.

Tableau V. 3: Effet de la concentration initiale sur la dégradation photochimique.

[Co] Kapp Temps de la dégradation R (%)
mg/I (min™) totale (min) apres 60 min
5 0,061 80 97,40
10 0,045 110 93,43
20 0,036 130 90,08
30 0,034 155 89,74
50 0,027 180 83,49

D'apres le tableau V.3 ci-dessus, la dégradation compléete de la molsidomine a été atteinte
dans tous les cas, avec des temps de traitement plus ou moins longs, mettant en évidence la
forte sensibilité de la molécule vis-a-vis des rayons ultraviolets. Pour un temps de 60 minutes
du traitement, Par exemple, le rendement d'élimination pour une solution de concentration
initiale de 50 mg/L est de 84 % alors que cette valeur passe a 93,5 % pour une concentration
initiale de 10 mg/L. Comme il est resumé dans le tableau V.3, cette observation se traduit par
la diminution continue de la constante de vitesse apparente Kapp. Cette diminution du
rendement et des constantes de vitesse apparente traduit la difficulté croissante a éliminer des
concentrations de plus en plus grandes. En effet, un temps d'irradiation plus long est
nécessaire quand la concentration initiale est plus élevée, en raison de la présence d'un plus
grand nombre de molécules de la molsidomine a oxyder pour le méme flux photonique
incident ainsi qu'a l'imperméabilité de la solution traitée aux radiations ultraviolettes. En
outre, la photodégradation de la molsidomine donne lieu & la formation des intermédiaires,
comme I'éthanol et la morpholine [261], qui augmentent la compétition et défavorisent
I'efficacité du procedé.

V.4.1.2. Cas de I'oxytétracycline

L'effet de la concentration initiale en polluant Cy sur la dégradation oxydative de
I'oxytétracycline a été étudié dans une gamme de concentrations allant de 5 a 20 mg/L. Les
résultats obtenus sont regroupées dans le tableau V.4.
Il ressort de ces résultats que I'oxytétracycline est faiblement photolysable sous les radiations
comprises entre 300 et 400 nm. Ainsi, au bout de 180 min d'irradiation, le pourcentage de
dégradation atteint n'est que de 32,46 % pour une concentration initiale de 5 mg/l, ce dernier
passe a 11,76 % pour une concentration initiale de 20 mg/l. En effet, la forte concentration
initiale de I'OTC engendre le phénomene d'écran et la pénétration des photons entrant dans la
solution diminue [265] et réduit par conséquent la concentration en radicaux hydroxyles. En
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outre, la photodégradation de [I'oxytétracycline génére une multitude de composés
intermédiaires qui augmentent la compétition et défavorisent I'efficacité du procéde [262].

Tableau V. 4 : Influence de la concentration initiale de
I'OTC sur le taux de dégradation

Co (mg/L) R (%)
5 32,46
10 24,99
15 20,84
20 11,76

V.4.2. Effet du pH

La majorité des travaux de la littérature, s'accorde a dire que la valeur du pH est de loin le
facteur le plus influent dans le processus de photodégradation, son effet se manifeste, aussi,
sur la structure de la molécule et la spéciation de la molécule peut changer en fonction de la
valeur du pH du milieu. Les espéces OH™ et H* peuvent jouer, dans un mélange réactionnel,
un réle de co-activeur ou inhibiteur.

V.4.2.1. Cas de la molsidomine

Dans le but d'étudier I'influence de la valeur initiale du pH sur la cinétique et le taux de
dégradation, une série d'expériences a été menée avec des solutions de pH initial de 1,3 ;
3,27 ; 5,9 ; 7,02 et 10. Ces derniéres ont été ajustées au pH désiré en utilisant HCI et NaOH.
Les résultats obtenus sont présentés sur la figure V.4.
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Figure V. 4 : Effet du pH sur la vitesse initiale dégradation de la molsidomine
lors de la photolyse des solutions aqueuses de 20 mg/L.
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La courbe de la figure V.4 fait apparaitre clairement que la réaction de photolyse est trés
sensible a l'acidité ou l'alcalinité du milieu. Le temps d'irradiation nécessaire pour atteindre la
dégradation compléte de la molsidomine est fonction du pH initial des solutions. Le plus
faible taux de photodégradation est note a un pH de 1,38. Pour les pH allant de 5,9 jusqu'a 10,
une alcalinisation du milieu réactionnel améliore nettement le taux de dégradation, mais pas
la vitesse (tableau V.5). En effet, a pH neutre (pH=7,02) la dégradation de la molsidomine est
totale aprés 80 min d'exposition aux rayonnements UV, ce qui indique que la photolyse de la
molsidomine est trés favorable dans le milieu neutre. En milieu basique (pH=10) la
dégradation est aussi totale mais apres 140 min d'exposition aux rayonnements UV.

Tableau V. 5: Parametres cinétiques et taux de la photodégradation de la
molsidomine pour différents pH initiaux

pH Kapp X107 (min™) ro (mg/l.min) R%
1,3 0,114 0,023 10,68
3,27 2,17 0,434 97,24
59 3,60 0,720 98,58
7,02 6,50 1,30 100
10 2,85 0,568 100

V.4.2.2. Cas de I'oxytétracycline

L'OTC a un caractere amphotére en milieu aqueux. Elle peut subir une déshydratation
en milieu acide. Pour ces raisons, des expériences ont été réalisées afin de trouver la gamme
de pH ou la réaction de dégradation serait fortement accélérée.

Dans cette partie du chapitre V, nous allons étudier l'effet des pH acides (1,3 et 3,27),
basiques (9,3 et 10,5) et enfin un pH neutre de 7,3. L'acidification du milieu a été réalisée en 'y
additionnant I'acide chlorhydrique concentré (micro-ajouts). Une solution de NaOH de 1M a
été utilisée pour avoir des pH basiques. Les résultats obtenus sont illustrés par la figure V.5 et
les valeurs numériques regroupées dans le tableau V.6. Il faut noter que nous avons toujours
verifié la validité des courbes d'étalonnage pour chaque valeur du pH.

La courbe de la figure V.5 et les données du tableau V.6 font apparaitre clairement que la
dégradation de I'OTC dépend de la valeur du pH. En effet, la présence des OH" favorise la
photodégradation de lI'oxytétracycline et le rendement peut atteindre 68% a un pH égal a 10,5.
Par contre la présence des H* défavorise la photolyse de l'oxytétracycline, la vitesse et le taux
d'élimination diminuent progressivement par diminution du pH. Le milieu acide est
défavorable a la photodégradation des grosses molécules ayant un caractére amphotére.
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Figure V. 5 : Effet du pH sur la vitesse initiale dégradation de I'oxytétracycline
lors de la photolyse des solutions aqueuses de 20 mg/L d'oxytétracycline.

Tableau V. 6: Les valeurs des taux de dégradation et les vitesses initiales pour
les différents pH initiaux.

pH ro (mg/L.min) t1/2 (Min) R%
1,3 0,0746 185,83 16,02
3,27 0,0223 621,66 11,80
7,3 0,3059 45,32 47,50
9,3 0,7910 17,53 64,50
10,5 1,6343 8,48 68,80

Ces reésultats peuvent étre interprétés a l'aide du diagramme de spéciation et du spectre
d'absorption UV/Visible de I'oxytétracycline a différents pH (figure V.6). D'aprés la figure
V.6.a, I'oxytétracycline possede trois pKa : 3,22, 7,46 et 8,94. L'antibiotique est donc présent
sous quatre formes en solution aqueuse: HsOTC", H,OTC, la forme déprotonée HOTC et la
forme doublement déprotonée OTC? [249]. Leur concentration relative est liée au pH de la
solution. Pour des pH supérieurs au pKa,=7,46, HOTC et OTC? sont les espéces
prédominantes, ces deux espéces ont une absorption maximale a 365 nm. A cet pH le
groupement diméthyle ammonium perd un proton et devient neutre ce qui élimine la force
électrostatique du systeme, cette neutralisation rendre I'excitation du groupement tricarbonyl
et le groupement dicétophénolique plus facile ce qui augmente le rendement de dégradation.
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Par contre, pour des pH inférieurs au pKa, ol H;OTC" et H,OTC® sont les espéces
prédominantes, le groupement diméthyle ammonium positivement chargé peut retarder
I'excitation de I'électron proche du groupement tricarbonyl par l'intermédiaire de la force
électrostatique entre les deux groupements, ce qui diminue le rendement de dégradation.

Phenolicdiketone (pKa,) Tricarbonyl system (pKa,)

OH O QI—IOHO @)

N\ H
OHl N

H,C “y

Dimethylammonium group (pKa,)

Figure V. 6.A : Structure moléculaire de I'oxytétracycline.
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Figure V.6.B : Diagramme de spéciation de lI'oxytétracycline [249].
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Figure V. 6.C : Evolution en fonction du pH initial de la solution du spectre d'absorption
UV-Visible d'une solution aqueuse d'oxytétracycline, [OTC]o =20 mg/L.

V.5. Conclusion

Les travaux de recherche dans ce chapitre ont porté sur la photodégradation de trois
polluants pharmaceutiques de nature et de structures différentes a savoir : la molsidomine,
I'oxytétracycline et I'ibuproféne, sous irradiation UV uniquement. Il s'agissait d'établir si ces
polluants étaient susceptibles de se dégrader sous irradiation UV. Ensuite, Une étude
cinétique compléte a été effectuee pour la molsidomine et I'oxytétracycline en s'intéressant
aux effets du pH et de la concentration initiale sur la vitesse de dégradation apparente. Les
résultats ont pu montrer que:

La cinétique de dégradation de la molsidomine et de l'oxytétracycline par photolyse
directe suit une cinétique apparente d'ordre 1 et les constantes de vitesse apparentes obtenues
dépendent de la concentration initiale du polluant.

La vitesse de dégradation dépend de la structure moléculaire de chaque polluant. En effet,
plus le polluant est condensé en cycle insaturé, en noyaux phénols et en structure de double
liaison, plus il devient délicat de le faire dégrader d'ou le faible taux de dégradation de
I'oxytétracycline par rapport a la molsidomine qui contient des liaisons N-N et C-N qui sont
trés sensibles au rayonnement UV, et leur rupture est plus facile par rapport a la double liaison
(C=C) et la liaison simple (C-C).

La dégradation de I'Oxytétracycline peut atteindre un rendement maximal de 68% a un
pH égal & 10,5, et il diminue progressivement par diminution du pH ce qui implique que la
photolyse de I'oxytétracycline est défavorable en milieu acide.
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La réaction de photolyse de la Molsidomine est trés sensible & I'acidité ou l'alcalinité du
milieu. Il existe un pH optimum correspondant a une vitesse maximale de 5,36 umol/L.min et
un taux de dégradation de 100%, ce pH se situe au alentour de 7.

L'étude réalisée sur la dégradation de I'ibuproféne par photolyse directe a montré que ce
produit est insensible aux rayonnements UV, émis entre 300 et 400 nm, en raison de I’absence
des groupes chromophores dans la structure chimique de la molécule.
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Chapitre VI Traitement photocatalytique en milieu hétérogéne

VI.1. Introduction

Un grand nombre de procédés physiques, chimiques, photochimiques et
électrochimiques ont été utilisés pour le traitement des eaux polluées par des composés
organiques réfractaires, toxiques et non biodégradables [266], issues des activités
pharmaceutiques qui générent selon le ou les types de fabrication des rejets polluants continus
ou discontinus d'une extréme diversite.

La finalité du traitement de ces effluents est essentiellement la protection du milieu
naturel, c'est-a-dire I'obtention d'une eau épuree qui satisfait aux normes de rejets édictées par
la Iégislation, autant qu'une bonne gestion de I'eau en milieu industriel. C'est dans ce contexte
que des techniques de traitement rapides, moins onéreuses et plus adaptées a ce type de
pollution ont été développées et que les procédés d'oxydation avancée (POA) ont vu le jour.
Les Procédés d'Oxydation Avancée (POA) sont basés sur la formation de radicaux hydroxyles
[267], non sélectifs et trés réactifs. La réactivité des radicaux hydroxyles est exploitée afin
d'oxyder les composés organiques permettant ainsi leur minéralisation en CO,, hétéroatomes
et ions inorganiques. Parmi les POA, la photocatalyse par irradiation UV (A=365nm) sur
dioxyde de titane (TiO,) apparait étre une technique adaptée pour dégrader et minéraliser ces
composés organiques [268].

Dans cette partie de notre travail, nous avons couplé la photolyse UV-A et un support
photosensible, type semi-conducteur. Nous nous sommes focalisés sur l'efficacité de la variété
allotropique du TiO, la plus active, en I'occurrence le Degussa P25, a I'élimination de deux
polluants organiques de nature différente (oxytétracycline et ibuprofene). Les cinétiques de
dégradation et I'influence d'un certain nombre de facteurs opératoires sur la dégradation de
I'oxytétracycline et de I'ibuproféne sont examinées. A savoir, la concentration initiale en
polluant organique, la concentration en TiO; et le pH initial du milieu réactionnel.

Durant l'oxydation photocatalytique, de nombreux parametres tels que le taux de
dégradation, la demande chimique en oxygene (DCO) et le carbone organique total (COT) ont
été suivis. Ces mesures (DCO et COT) donnent des informations, respectivement, sur I'état
d'oxydation de chagque composé cible et son degré de minéralisation. Le paramétre clé de
I'étape de photocatalyse est la durée de I'irradiation. L'étude des deux principes actifs ayant
des structures chimiques différentes devrait permettre de déterminer si, par exemple,
I'élimination compléte du polluant est un critere pertinent pour l'arrét de la photocatalyse.

V1.2. Adsorption des polluants organiques sur le dioxyde de titane a I'obscurité

Dans la littérature, les procédés photocatalytiques integrent une étape d'adsorption, dans
I'obscurité, durant laquelle le composé cible est transféré depuis la matrice jusqu'au
photocatalyseur pour s'y adsorber. Aprés un certain temps, I'équilibre d'adsorption est atteint
et la concentration en composeé a dégrader n'évolue plus tant que la réaction photocatalytique
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ne démarre pas (mise en route du rayonnement UV). Ce sont en principe ces molécules a I'état
adsorbé qui conditionneraient la vitesse initiale de photocatalyse [269,270]. Par contre,
d'autres auteurs, affirment que I'adsorption des composés organiques, méme si elle accélérait
grandement la dégradation, n'était pas indispensable. Les radicaux *OH peuvent se diffuser
dans la solution afin de réagir avec les polluants trés proches de la surface [271,272].

V1.2.1. Détermination du temps d'équilibre d'adsorption

L'étude du phénomene d'adsorption d'un polluant dans une solution aqueuse, passe
inévitablement par la détermination du temps d'équilibre qui n'est que la durée qu'il faut
attendre pour que le polluant ait atteint son équilibre d'adsorption sur les particules du solide
avant d'irradier la suspension du TiO,.

Les expériences réalisées a I'obscurité consistent a introduire dans le réacteur un volume de
800 mL d'une solution d'oxytétracycline ou d'ibuproféne a laquelle nous ajoutons sous vive
agitation 800mg de TiO,. A différents intervalles de temps, nous avons effectué des
prélevements. Une fois filtré, I'échantillon est passé au spectrophotomeétre UV/Visible et la
valeur de I'absorbance est notée a la longueur d'onde caractéristique de chaque polluant. Les
résultats obtenus sont présentés sur la figure VI.1.
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Figure V1. 1: Cinétiques d'adsorption de I'oxytétracycline et d'ibuproféne sur le
Ti0, Degussa P25, [Co] =20 mg/l, [TiO,] =1g/l, T= 20 °C.
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Ce graphique indique que l'adsorption (utilisation du photocatalyseur dans I'obscurité) ne
permet pas d'éliminer de maniére significative les deux polluants organiques (l'adsorption a
permis de retenir 24% de la concentration initiale de l'oxytétracycline et 11 % de la
concentration initiale de I'ibuprofene, pendant un temps de contact de 120 min). L'analyse des
courbes montre aussi que I'adsorption se fait selon deux étapes: une premiére rapide durant les
premieres minutes et une seconde plus lente. Selon plusieurs auteurs, l'adsorption peut étre
contrélée par I'étape de transfert de I'adsorbat a travers le film liquide externe et /ou celle de la
diffusion du soluté a l'intérieur de la particule d'adsorbant [273-275]. Pendant les trente
premiéres minutes, plus de 80% de la capacité d'adsorption a I'équilibre de chaque composé
organique est atteinte. Au-dela, la vitesse d'adsorption devient plus lente pour s'annuler apreés
60 minutes de contact, ce temps indique que I'équilibre d'adsorption est atteint. Cela est
observé pour tous les phénomenes d'adsorption et les auteurs [276,277] attribuent ce
comportement & la saturation des sites responsables de la fixation des molécules par les grains
de l'adsorbant. Il est donc impératif de laisser I'agitation des solutions d'oxytétracycline et
d'ibuproféne au moins pendant ce temps avant de procéder a I'irradiation des suspensions.

V1.3. Vérification de I’ordre un
Lors du procédé de traitement photocatalytique, les polluants réagissent avec les especes
oxygénées réactives et les trous photogénérés. Les especes réactives et les trous photogénérés
étant considérés comme étant photostationnaires, la vitesse de la réaction de dégradation
photocatalytique peut étre exprimée en fonction de la concentration en polluant seulement
(Equation VI1.1).

r= == kg, O (V1.1)
Dans cette équation, kapp est la constante cinétique apparente de la réaction, C la concentration
en polluant et n est I'ordre de la réaction. Pour une réaction d'ordre 1 (n=1), I'équation VI.1
peut étre intégrée et obtenir I'équation V1.2 :

In (%) = Kapp *t (V1.2)

La dégradation photocatalytique des composés organiques a, souvent, était modelisée par une
cinétique de premier ordre [278,279].

Pour une cinétique d'ordre un, In(Cy/C) varie linéairement avec la durée de l'irradiation et la
pente de la droite est la constante cinétique apparente de la réaction. L'évolution de
In(Co/C)en fonction du temps avec différentes concentrations initiales en oxytétracycline et en
ibuprofene a été tracée. Les courbes obtenues sont présentées sur les Figures V1.2 et V1.3. Les
coefficients de corrélations et les valeurs des différentes constantes cinétiques sont récapitulés
en fonction de la concentration initiale en polluant a dégrader dans le tableau VI.1.
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Figure V1. 2 : Cinétique apparente de premier ordre de la dégradation photocatalytique
de I'OTC a pH libre dans une suspension aqueuse de TiO, (1 g/L), T= 20 °C.
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Figure VI. 3 : Cinétique apparente de premier ordre de la dégradation photocatalytique
de I''BU a pH libre dans une suspension aqueuse de TiO, (1 g/L), T= 20 °C.
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Tableau VI. 1: Constantes cinétiques apparentes, temps de demi-réaction et coefficients de
corrélation pour différentes concentrations initiales en oxytétracycline et en ibuproféne.

Co Oxytétracycline Ibuproféne
MY/L | Kapp (Min™) |ty (Min) R? Kapp (Min™) | ty2 (Min) R?

5 0,0432 16,05 0,989 0,0342 20,27 0,997
8 0,0309 22,43 0,997 0,0288 24,07 0,996
10 0,0283 24,49 0,993 0,0257 26,97 0,997
12 0,0219 31,65 0,997 0,0223 31,08 0,995
15 0,0181 38,30 0,997 0,0202 34,31 0,996
20 0,0125 55,45 0,994 0,0159 43,59 0,995

Les coefficients de corrélations supérieurs a 99%, indiquent une tres bonne qualité de
I’ajustement des points expérimentaux au modele du premier ordre ce qui signifie que les

constantes Kapp sont déterminés avec une forte précision.

L'évolution de la constante de vitesse apparente de dégradation pour diverses concentrations
initiales en oxytétracycline et en ibuprofene sont représentés sur les figures VII1.4 et VIIL.5.
L'allure décroissante des deux courbes montre une diminution des constantes de vitesse
lorsque la concentration en polluant augmente.
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Figure VI. 4 : représentation de la constante cinétique apparente de dégradation de
I'oxytétracycline en fonction de la concentration initiale. ([TiO,]= 1g/l, T= 20°C)
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Figure V1. 5 : représentation de la constante cinétique apparente de dégradation de
I'ibuproféne en fonction de la concentration initiale. ([TiO2]= 1g/l, T= 20 °C)

Ce résultat est en désaccord avec une loi cinétique d'ordre un par rapport a la concentration du
polluant, qui devrait se traduire par un alignement des points expérimentaux aux différentes
concentrations initiales sur une courbe modele unique de concentration. Ce phénomeéne est
souvent rapporté en bibliographie : obtention d'un pseudo-ordre un a partir de la courbe
expérimentale C(t), mais diminution de la constante cinétique lorsque la concentration initiale
augmente [280,281]. Ce résultat peut étre ici en partie expliqué par une compétition entre les
produits intermédiaires et le réactif initial [282,283]. Une autre explication voudrait que
I'absorption d'une quantité importante de flux incident par les molécules a dégrader plutét que
par la surface du catalyseur, diminue l'intensité du rayonnement absorbé au niveau du
catalyseur, réduisant de ce fait I'efficacité de la réaction photocatalytique. Il est donc évident
de conclure que lorsque la concentration initiale en polluant augmente, la surface du
catalyseur requise pour la dégradation augmente également.

V1.4. Vérification du modeéle de Langmuir-Hinshewood

D'une facon générale, la dégradation des polluants & travers un procéde photocatalytique se
comporte selon le modele de Langmuir-Hinshelwood (L-H) [111]. En effet, la réaction de
dégradation se déroule a la surface du grain de TiO; ou sont générés les radicaux réactifs et
sur laquelle s'adsorbe le polluant. On aboutit alors a une équation reliant la vitesse de la
réaction a la concentration du polluant.

k KiyC
r:k _ Ry LH

C =
1+K;yC

awp (V1.3)
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Avec:
r : vitesse de la réaction de dégradation (mg/l.min);
Kapp : CONstante apparente;
K_n: constante d'adsorption de Langmuir (mg/l);
k;: constante de réaction (mg/l.min).
La vitesse initiale peut s'écrire alors sous la forme suivante:

To = Kapp - Co = fjj#?; (V1.4)
avec :
ro : vitesse de la réaction de dégradation (mg/l.min).
Co : concentration initiale (apres adsorption).
La linéarisation de I'équation V1.4 donne :
f—;’ = kr;w + %Co (V1.5)

L'application de cette équation est valable si les conditions suivantes sont respectées:

- le systéme réactionnel est un équilibre dynamique;

- laréaction se produit a la surface;

- la compétition entre le polluant et ses intermédiaires de dégradation n'est pas

limitante.

Dans cette étude, le modéle de Langmuir-Hinshewood est testé pour modéliser la dégradation
photocatalytique de l'oxytétracycline et de l'ibuproféne, dans le domaine des concentrations
allant de 5 a 20 mg/L.
Deux cas extrémes peuvent se présenter :

1. Fortes dilutions : KCy<<<1 et 1’équation V.3 se simplifie en :

r=k.KC, = kopy C, (V1.6)

2. fortes concentrations : le produit KC devient >>>1, et 1’équation V1.6 devient :

r=k, (VL.7)
La vitesse est maximale et égale a la constante vraie de la réaction. Les domaines de
concentrations molaires exploités pour les deux molécules sont respectivement, de 1,08 10™ &
4,34 10 mol/L pour I'OTC, et de 2,42 10° 49,7 10° mol/L pour I’ibuproféne. Ces domaines
permettent de situer nos mélanges reactionnels dans les systemes, plus ou moins, a fortes
dilutions, ceci est Vvérifié en appliquant les modeles cinétiques du premier ordre et de
Langmuir-Hinshewood.
En portant Co/ro en fonction Cy pour toutes les concentrations initiales considérées, on doit
obtenir une droite de pente (1/k;)) et d'ordonnée a l'origine (1/k/K_n). Les résultats
experimentaux sont presentés sur les figures V1.6 et VI.7.
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Figure VI. 6 : Evolution de Co/r en fonction de la concentration initiale en Oxytétracycline,
[TiO,]= 1g/l, pH= 6,62, T= 20 °C.
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Figure V1. 7 : Evolution de Cy/ro en fonction de la concentration initiale en Ibuproféne,
[TiO;]= 1g/l, pH=4,52, T= 20 °C.
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D'aprés les figures V1.6 et V1.7 les tracés de Co/ro en fonction de la concentration initiale de
l'oxytétracycline et de I'ibuproféne donnent des lignes droites. En se basant sur la valeur de R?
qui est tres proche de 1(0,989 pour I'oxytétracycline et 0,992 pour l'ibuprofene), nous pouvons
dire que le modéle de Langmuir-Hinshelwood décrit de maniére satisfaisante la dégradation
photocatalytique des deux polluants organiques. La constantes K,y et k; des deux polluants,
déduites de la pente et de I'ordonné a I'origine sont reportés dans le tableau V1.2. Ces derniers
montrent une plus grande activité de dégradation photocatalytique de I'ibuprofene par rapport
I'oxytétracycline. Ce comportement peut s'expliquer par une constante de dégradation k,
quatre fois plus importante (k; = 2,16*10°mol/min.1) que celle évaluée pour l'oxytétracycline
(kr = 5,73*10° mol/min.1). Par contre, le TiO, Degussa P25 semble avoir plus d'affinité avec
I'oxytétracycline (K. = 1,45*10° L/mol) qu'avec I'ibuproféne (K = 2,68*10* I/mol).

Tableau V1. 2 : Paramétres cinéetiques de Langmuir-Hinshelwood (L-H) pour
I'oxytétracycline et I'ibuprofene.

ke*10° (mol/L.min) | K4 (L/mol)*10* R?
Oxytétracycline 0,573 145 0,989
Ibuproféne 2,16 2,68 0,992

V1.5. Parameétres physico-chimiques gouvernant la dégradation photocatalytique
V1.5.1. Influence de la concentration initiale en polluant

L'effet de la variation de la concentration initiale en oxytétracycline et en ibuprofene sur
la cinétique de dégradation de I'oxytétracycline et I'ibuprofene est veérifié sur la cinétique et le
taux de dégradation. Tous les paramétres du protocole expérimental ont été maintenus
constants (pH libre, T = 20 °C et concentration en dioxyde de titane égale a 1 g/L) a
I'exception de la concentration en polluant a dégrader (oxytétracycline ou ibuproféne) pour
laguelle des tests sur 5, 8, 10, 12, 15 et 20 mg/L ont été réalisés, les rendements obtenus sont
regroupeés dans le tableau VI1.3.

Tableau VI. 3 : effet de la concentration initiale sur le taux de dégradation de
I'oxytétracycline et I'ibuproféne.

Oxytétracycline Ibuprofene
Co (mg/l)
R (%) Durée (min) R (%) Durée (min)
5 97,88 80 98,63 120
8 96,10 90 97,02 130
10 96,98 110 96,01 160
12 95,81 150 94,60 180
15 95,96 180 91,18 180
20 86,74 180 85,72 180
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Comme prévu, la photodégradation des deux polluants s'effectue sur une période de temps
plus courte pour les faibles concentrations initiales en oxytétracycline et en ibuproféne et que
l'augmentation de la concentration initiale provoque une diminution du taux de dégradation
des deux polluants pharmaceutiques. Pour l'oxytétracycline, elle passe de 98% pour une
concentration initiale de 5 mg/l & 86 % pour une concentration de 20 mg/l, alors que pour
I'ibuproféne elle passe de 99% pour une concentration de 5 mg/l & 86 % pour une
concentration de 20 mg/l. Ce résultat bien connu dans la littérature provient du fait qu'une
forte concentration en polluant organique engendre un effet d'écran qui empéche les radiations
de pénétrer la suspension aqueuse et d'atteindre la totalité du catalyseur. Par conséquent, une
quantité importante de photons incidents sera davantage absorbée par les molécules a
dégrader plutdt que par les particules de TiO,, réduisant ainsi son activité [284-287]. Comme
la photolyse directe des deux polluants est faible, cet effet d'écran aura bien pour conséquence
de réduire la dégradation. En plus, aux fortes concentrations, la consommation en *OH est
excessive, alors que les conditions opératoires restent constantes (intensité lumineuse, masse
de catalyseur). Par contre lorsque les molécules a dégrader sont en petit nombre, la
concurrence entre elles pour les espéces réactives photogénérées ("OH, h*, e...) est
naturellement plus faible et la disponibilité de ces derniéres devient relativement plus
grande. Donc la photocatalyse est une méthode adaptée a la dégradation des polluants en
faible concentration en solution aqueuse.

V1.5.2. Effet de la concentration en photocatalyseur

Dans la photocatalyse hétérogéne, la vitesse initiale de réaction est directement
proportionnelle a la masse de catalyseur. Cependant, a partir d'une certaine valeur de
concentration en catalyseur, la vitesse de réaction devient indépendante de la masse en
catalyseur. Cette limite dépend de la géométrie et des conditions de travail du photoréacteur.
En effet, pour une quantité bien définie du TiO,, il est nécessaire de bien connaitre la surface
de catalyseur effectivement irradiée. Quand la concentration en catalyseur est tres grande, la
lumiére atteint difficilement le cceur du réacteur. La nécessité d'optimiser la concentration en
catalyseur est lié au fait que la radiation incidente dans le photoréacteur doit étre
complétement absorbée par le photocatalyseur et ceci dépend donc de la nature du solide et
des caractéristiques géométriques du photoréacteur [284] ainsi :

- si la lampe est immergee dans le réacteur et si le chemin optique est faible (quelques
mm), la concentration optimale en TiO, peut étre trés grande (environ plusieurs
grammes par litre de solution). Dans les autres cas, plusieurs centaines de mg sont
nécessaires pour un chemin optique de quelques cm ;

- si la lampe est a I'extérieur du réacteur, la concentration en catalyseur appropriée est de
la2g/L.

Dans tous les cas, un effet d'écran se produit quand la concentration en TiO, est trop élevée.

La vitesse de réaction diminue a cause d'une opacité de la solution qui empéche le catalyseur

107



Chapitre VI Traitement photocatalytigue en milieu hétérogéne

d'étre illuminé. Dans les processus photocatalytiques en suspension, la quantité du TiO, est un
paramétre important qui a été intensivement étudié [288].

Quand la concentration en catalyseur est tres élevée, la turbidité empéche la pénétration de
lumiére dans le réacteur. De plus, la taille des particules a aussi une influence sur I'opacité de
la solution.

Dans notre étude, une série d'expériences a été menée afin d'évaluer, dans nos conditions
operatoires, l'influence de la concentration en TiO, sur la cinétique de dégradation de
I'oxytétracycline et de l'ibuprofene. Pour cela des solutions d'oxytétracycline et d'ibuproféne
(20 ppm) ont été irradiées par les ultraviolets en présence de différentes concentrations de
TiO, P25 (allant de 0,125 a 2g/L) a pH libre de la solution. Pour assurer une bonne adsorption
du principe actif a dégrader sur les particules de lI'oxyde de titane, les solutions des deux
polluants organiques sont laissées sous agitation et & I'obscurité pendant 60 minute avant de
procéder a l'irradiation.

V1.5.2.1. Effet de la concentration de TiO, sur la dégradation de I'oxytétracycline
La figure V1.8 ci-dessous montre I'effet de la concentration du catalyseur utilisée sur la vitesse
initiale de dégradation de I'oxytétracycline.

0.60

055} . B .

0.50 |

0.45F

0.40 -

0.35F

ro (mg/l.min)

0.30 -

0.25F

0.20 -

015 1 1 1 1 1 1 1 1
0.00 0.25 0.50 0.75 1.00 1.25 1.50 1.75 2.00 2.25

[TiO,] (mg/l)

Figure VI. 8 : Variation de la vitesse initiale de degradation de I'oxytétracycline en fonction
de la concentration en TiO, P25, T= 20 °C, C,=20 mg/L, pH libre.

La vitesse initiale de dégradation de I'oxytétracycline augmente de maniére graduelle avec
l'augmentation de la charge en TiO, dans le systeme réactionnel, jusqu'a atteindre un
maximum a 1 g/L ce qui correspond a un ry égal a 0,546 mg/l.min. Au-dela, de 1g/L, nous
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remarquons une stabilité de 1”'activité photocatalytique. Ce type de comportement ou la
vitesse initiale de réaction est directement proportionnelle a la masse de photocatalyseur en
suspension avec apparition d'une limite de performance, a déja été constaté par plusieurs
auteurs [289-291]. Ce phénomene s'explique par l'apparition d'un effet écran a partir d'une
certaine charge du catalyseur, les grains du catalyseur deviennent occultés par d’autres.Cet
écran bloque la propagation du flux incident dans le reste du réacteur, entrainant donc une
moindre performance en cas d'augmentation de la charge au-dela de la masse optimale. En
plus, une concentration élevee de TiO, induit une turbidité a I'intérieur du réacteur, réduisant
ainsi la quantité de photons efficaces pouvant initier la séparation de charges (e/h"),
entrainant donc une saturation du systéme réactionnel [292]. Ainsi la teneur massique
optimale obtenue est de 1 g de TiO, pour un volume de solution traitée de 1 L. Cette teneur
permet d'atteindre un taux de dégradation de I'ordre de 86% apres trois heures d'irradiation
(tableau V1.4). Par contre, il est important de mentionner que ces résultats sont en corrélation
directe avec les paramétres opératoires tels que la géométrie du réacteur, la position de la
lampe, le flux radiant, etc.[292]. Par conséquent, ces conditions optimales sont valables pour
le réacteur utilisé et pourraient étre différentes si les paramétres opératoires étaient modifiés.

Tableau VI. 4 : Effet de la masse du photocatalyseur sur la cinétique et le taux de
dégradation de I'oxytétracycline.

[TiO,] g/l kapp(min'l) ro (mg/l.min) t12(min) R%
0,125 0,0089 0,178 77,88 69,20
0,250 0,0131 0,262 52,91 80,29

0,5 0,0218 0,436 31,80 82,45
1 0,0273 0,546 25,39 86,67
15 0,0272 0,544 25,48 85,79
2 0,027 0,541 25,62 84,20

V1.5.2.2. Effet de la concentration de TiO; sur la dégradation de I'ibuprofene
La figure ci-dessous montre I'effet de la masse du catalyseur utilisée sur la vitesse
initiale de dégradation de I'ibuproféne.

Daprés la figure V1.9, la vitesse initiale de dégradation de l'ibuproféene augmente avec la
masse de TiO, pour atteindre un plateau a environ 1g/l. Indiquant une cinetique de saturation
de type Langmuir—Hinshelwood. Ceci est confirme par la linéarisation de Co/ry en fonction de
Co (voir figure VI1.7). Ce comportement est une conséquence d'une augmentation de la surface
de particules a illuminer, produisant ainsi une plus grande quantité de paires "électron-trou™ et
donc une plus grande quantité d'espéces réactives ("OH, h*, ") [293]. Néanmoins, une légére
baisse d'activite catalytique est obtenue au-dela d'une concentration en TiO, égale a 1,5 g/L.
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Ceci est dl peut étre a la diminution de la surface spécifique a cause de l'agrégation des
particules du TiO, qui engendre une diminution du nombre de sites actifs a des concentrations
élevées en catalyseur [294], la dispersion et la réduction de la lumiere qui pénétre a l'intérieur
de la solution a dégrader, le masquage d'une partie du photocatalyseur par les particules en
suspension empéche l'absorption des photons par le photocatalyseur[295] ainsi que a la
saturation de I'absorbance photonique du TiO, [296].
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Figure VI. 9 : Variation de la vitesse initiale de dégradation de l'ibuproféne en
fonction de la concentration en TiO, P25, T= 20 °C, C,=20 mg/L, pH libre.

V1.5.3. Effet du pH initial

Le pH est un paramétre trés important dans le traitement photocatalytique des polluants
organiques, particulierement pour I'adsorption. Celui-ci influence l'ionisation du principe actif
a dégrader et du photocatalyseur. En effet, la dispersion des particules et la charge de surface
du catalyseur sont influencées par le pH du mélange. Selon Ohtani (2010), le point de zéro
charge ou pHpzc du TiO, degussa P25 est de 6,7 [297], au dela de cette valeur, la surface se
charge positivement et négativement suivant les équations V1.8 et V1.9:

TiOH - Ti0O~ + H* pH > PHpzc (VIL.9)

Les constantes d'équilibre de ces réactions sont pKr;on,= 2,4 €t pKrion = 8,0, avec une
abondance relative de ces formes en fonction du pH: TiOH > 80 % entre les pH 3 < pH < 10;
TiO > 20 % si le pH >10 et TIO; >20 % quand le pH < 3 [298].
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Dans ces conditions, la dégradation photocatalytique des composés organiques ionisés est tres
influencée par le pH. En effet, il peut y avoir des interactions répulsives entre le polluant
ionisé et la charge de la surface du catalyseur.

Afin d'étudier l'effet du pH initial sur la photodégradation de I'oxytétracycline et de
I'ibuproféne, des solutions de 20 mg/l des deux polluants organiques sont préparées et le pH
initial ajuste soit avec une solution de HCI soit avec une solution de NaOH selon le pH désiré,
avant d'y ajouter le photocatalyseur.

V1.5.3.1. Effet du pH sur la dégradation de I'oxytétracycline

L'influence du pH initial sur les cinétiques de dégradation de l'oxytétracycline a été
étudiée pour une solution de concentration initiale de 20 mg/l, pour des valeurs de 1< pH <11,
les résultats obtenus sont portés sur la figure V1.10.
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Figure VI. 10 : Effet du pH initial sur la vitesse initiale et le taux de dégradation de
I'oxytétracycline, [OTC],=20 mg/l, [TiO2]=1 g/L, V=700 tr/min, T=20 °C.

L'évolution de la vitesse initiale de dégradation reportée sur la figure V.10 en fonction du pH
initial de la solution a dégrader, indique que ce dernier joue un réle important sur la cinétique
de dégradation de l'oxytétracycline. A partir de cette figure, nous pouvons affirmer que
I'efficacité de la dégradation photocatalytique de I'oxytétracycline dépend du pH initial de la
solution a dégrader. Les meilleurs rendements ont été obtenus aux valeurs du pH situées
autour du point isoélectrique du TiO, Degussa P-25 (tableau VI.5). En effet, I'oxytétracycline
posséde trois pKa : 3,22, 7,46 et 8,94. L'antibiotique est donc présent sous quatre formes en
solution aqueuse: H;OTC", H,OTC, la forme déprotonée HOTC et la forme doublement
déprotonée OTC? [300]. Leur concentration relative est liée au pH de la solution. Pour des pH
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inférieurs au pKa;=3,22, le H3OTC" est I'espéce prédominante, comme le TiO, est
positivement charge a cet pH, il y a donc répulsion entre les deux espéces entrainant ainsi une
diminution du taux d'adsorption de la molécule a dégrader a la surface de catalyseur et par
conséquent une diminution du taux de dégradation.

Lorsque le pH s'approche du pHpcn (PH=6,7), la charge de surface de TiO, disparait. Il
y a donc beaucoup moins d'interactions électrostatiques entre les particules, ce qui favorise le
phénomeéne d'agrégation de TiO, qui limitent la transmission et I'absorption de la lumiére, il
est donc normal d'obtenir une baisse de la réactivité photocatalytique & pH 7,3 pendant 10 min
d'irradiation, juste aprés nous remarquons qu'il y a une augmentation du taux de rendement
justifiée par I'influence du pH qui est liée a la libération du proton H* ou bien OH™ qui va
influencer sur la nature du milieu réactionnel, d'autre part le changement du pH influe
directement sur la charge de surface de catalyseur.

Aprés le point isotopique, nous remarquons que plus le pH augmente, plus le taux de
dégradation diminue. En effet, en milieu basique, la charge de surface du TiO; est négative, et
si le pH est supérieur au pKas de l'oxytétracycline, la forme OTC? est la plus dominante. Il y
a donc une répulsion entre la surface du catalyseur et la molécule d'oxytétracycline ionisée.

Tableau V1. 5 : Constantes cinétiques apparentes, vitesses initiales et temps de
demi-réaction de I'oxytétracycline pour différentes pH.

pH Kapp (min™) ro (mg/l.min) t12 (min) R (%)
1,30 0,0223 0,446 31,08 75,17
3,27 0,0191 0,382 36,29 84,87
7,30 0,0293 0,586 23,65 87,54
9,3 0,0232 0,464 29,87 77,66
10,5 0,0226 0,452 30,67 76,15

V1.5.3.2. Effet du pH sur la dégradation le I'ibuproféne

L'influence du pH sur les cinétiques de dégradation de I'ibuprofene par photocatalyse a
été étudiée dans une gamme entre 1,3 et 10. Les résultats obtenus a différentes valeurs de pH
sont portés sur la figure VI.11.

La figure permet de constater que la degradation de l'ibuprofene est plus efficace pour des
valeurs de pH entre 4,52 et 10, avec une disparition presque totale a pH=4,52 (95%). En
revanche, en milieu tres acide, l'efficacité de disparition de [Iibuprofene diminue
considérablement. Un tel résultat peut étre mieux compris en tenant compte de I'effet du pH
sur I'état de la surface du photocatalyseur ainsi que sur le degré d'ionisation des molécules
d'ibuprofene.
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Pour une valeur de pH=3, le taux de dégradation obtenu est de 52% trés inferieur par apport a
celui trouvé dans le cas ou le pH est égal a 4,52 (ou la dégradation est de 95 %), cette
diminution du taux de dégradation en milieu acide (pH < pKa) peut s'expliquer par une
répulsion entre les particules de TiO, (TiOHS espéce prédominante) et les molécules
d'ibuprofene positivement chargées.

Au pH du point isoélectrique pH=6,5, le taux de dégradation est de 85% aprés 180 min
d'irradiation. A cette valeur du pH les molécules de I'lbuproféne sont chargées négativement
alors que la surface du catalyseur est a I'état neutre ou I'espéce prédominante est le TiOH
[298], il ya donc moins d'interactions électrostatiques entre les particules de TiO, et les
molécules d'lbuprofene a dégrader est par conséquent une diminution du taux de dégradation.
Par contre en milieu basique (pH =7,5 et pH=10), nous remarquons une accélération du
processus de dégradation malgré la répulsion attendue entre les molécules d'ibuproféne,
négativement chargees et le TiO™ dans ce domaine du pH. Cela peut étre expliqué par le fait
qu'a pH basique, il y'a une augmentation considérable des radicaux hydroxyles *OH, due a la
forte concentration des ions "OH dans la solution [300], ces derniers vont réagir avec les trous
positifs pour créer les radicaux hydroxyles selon la réaction V1.10:

ht+ OH- > OH* (VI1.10)

Comme le radical libre "OH est l'espéce d'oxydation dominante dans le processus
photocatalytique, la photodégradation de l'ibuproféne est donc accélérée a pH basique.
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Figure VI. 11 : Evolution de la vitesse initiale et le taux de dégradation de I'lbuproféne en
fonction du pH initial, [1BU]o=20 mg/l, [TiO,]=1 g/L, V= 700 tr/min, T=20 °C.
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V1.5.4. Effet de la température

En photocatalyse l'effet de la température peut étre complexe. En effet, le processus
photocatalytique ne requiert pas d'apport thermique pour son activation. Herrmann, (1999), a
étudié I'influence de la température du milieu sur la vitesse de réaction [301]. D'apres cet
auteur, entre 20 et 80°C, la température n'a qu'un effet minime sur le phénomeéne électronique
de la photocatalyse, dans une autre étude [302], les auteurs remarquerent que, l'influence de la
température se manifeste sur les étapes d'adsorption de constante d'équilibre K.y et des
processus chimiques de constante de vitesse Kapp(énergie d’activation Ez) qui varient avec la
température selon la loi d'Arrhenius:

Kapp = koexp [— ()] (VI1.12)

Avec:
Kapp : CONstante cinétique apparente de dégradation photocatalytique,
Ko : constante indépendant de la température,
Ea : énergie apparente d'activation de la réaction de dégradation (J/mol),
R : constante des gaz parfaits (R = 8,314 J/mol.K),
T : température absolue de la solution (K),

L'équation (V1.11) donne, aprés linéarisation :

Inkey, = Inky — == (V1.12)

Quand la température du milieu est inférieure a 20°C, la vitesse de dégradation est plus
faible, s'expliquant par une élévation de I'énergie d'activation, L'équilibre d'adsorption est
déplacé dans le sens de I'adsorption des réactifs, Lorsque la température augmente de plus de
80 °C et s'approche du point d'ébullition de I'eau, I'adsorption est défavorisée et tend a devenir
I'étape limitante du processus de dégradation [301,303], En conséquence, l'activité diminue et
I'énergie d'activation apparente devient négative.

En utilisant un systeme de réchauffement et de refroidissement, les températures de la
solution de l'ibuproféne et de l'oxytétracycline ont éte régulées et variées entre 20 et 50 °C,
Les figures VI1.12 et VI1.13 montrent les évolutions de la constante de vitesse de dégradation
des deux principes actifs étudiés en fonction de la température de la solution.

Il ressort de ces deux figures que, la constante de vitesse ki, augmente avec la
température, ce qui est en accord avec la loi d'Arrhénius. Ainsi, l'augmentation de la
température accélére la dégradation photocatalytique des deux polluants pharmaceutiques.
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Figure VI. 12 : Evolution de la constante de vitesse apparente de I'ibuproféne en
fonction de la température ([IBU]o = 20 mg/I, [TiO,] =1,0 g/l, pH libre)
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Figure VI. 13 : Evolution de la constante de vitesse apparente de I'oxytétracycline en
fonction de la température ([OTC]o = 20 mg/l, [TiO,] =1,0 g/l, pH libre).
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La transformation linéaire In (kKapp)= f (1/T), représentée sur les figures V1.14 et VI.15,
donnent des lignes droites dont la pente est égale a (-Ei/R), Les valeurs de I'énergie
d'activation calculées a partir de des pentes des deux courbes sont égales a E,= 20,83 kJ/mol
pour l'ibuproféne et 11,87 kJ/mol pour lI'oxytétracycline, ces valeurs sont trés faibles, ce qui
indique que dans le domaine de température étudié, la variation de la température influence
peu le processus photocatalytique. Une dépendance similaire de la constante de vitesse
apparente (Kapp) Vis-a-vis de température a également éte remarquee en photolyse directe de
I'oxytétracycline avec une énergie d'activation de 15,5 kJ/mol [305].

En photocatalyse [l'influence de la température sur la vitesse de réaction
photocatalytique est complexe. L'activation du photocatalyseur est d'ordre photonique, donc la
constante de vitesse est indépendante de la température(dk/0T =0) . Or, il a été
systématiquement observé que la vitesse de la réaction varie avec la température selon le
diagramme d'Arrhenius (log k,,,, = f(1/T), cette apparente contradiction reléve simplement
de I'expression de la vitesse dans I'équation de L-H (Eq.VI.3) ou la constante d'adsorption K
est une fonction de T selon la loi de Van't Hoff :

K = Koexp (2222 (VI.13)
Avec DH,,, l'enthalpie d'adsorption du réactif considéré qui est toujours inférieur a zéro car
I'adsorption, phénomeéne spontané, est exothermique. Donc, autour de la température
ambiante, il y a une énergie apparente d'activation E, faible résultant de I'énergie d'activation

vraie (Ei=0) et de I'enthalpie d'adsorption des réactifs.
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Figure VI. 14 : Verification de la loi d'Arrhenius pour la cinétique apparente de
I'oxydation catalytique de I'ibuprofene par regression linéaire.
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Figure VI. 15 : Vérification de la loi d'Arrhenius pour la cinétique apparente de
I'oxydation catalytique de lI'oxytétracycline par régression linéaire.

V1.5.5. Effet du flux photonique

L'activité photocatalytique dépend de la capacité de la lumiere a atteindre le dioxyde de
titane afin de générer les paires électrons/trous nécessaires a la création de radicaux libres. En
conséquence, l'augmentation de l'intensité lumineuse se traduirait par une augmentation de la
vitesse de la réaction photocatalytique.

Dans cette partie, I'étude de la variation du flux photonique a été réalisée a l'aide d'une
lampe UV (Philips PL-L24W/10/4P, émet essentiellement un maximum a 365 nm) équipée
d'un variateur de puissance qui permet d'augmenter ou diminuer l'intensité lumineuse. Les
figures VI1.16 et VI.17 représentent les variations de la constante de vitesse apparente de
I'ibuproféne et de I'oxytétracycline en fonction de I'intensité lumineuse exprimée en puissance
lumineuse par unité surface dans un domaine d'intensité allant de 0,16 a 4,89 mW/cm? pour
des concentrations constantes en polluant a dégrader (ibuprofene ou oxytétracycline) et en
TiO, de 20 mg/l et 1g/l respectivement.

D'aprés les figures VI.17 et V1.18, Nous constatons une augmentation presque linéaire
de la constante de vitesse apparente avec I'augmentation du flux photonique, indiquant que le
processus photocatalytique fonctionne dans un bon régime o les paires électrons-trous (e/h*)
créées lors de l'absorption des photons incidents sont consommees plus rapidement par les
processus d'oxydation et de réduction que par les phénoménes de recombinaison [306-309].
Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus par Dionysiou et al, [310]. Ces derniers ont
observé qu'a faible éclairement incident, la vitesse de la réaction de dégradation est une
fonction linéaire de photons incidents (I). A éclairement intermédiaire, la vitesse de la
réaction de dégradation est proportionnelle & 12, dans ce cas la recombinaison des paires e’
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/h* sont prédominantes diminuant ainsi l'activité photocatalytique, d'ot la loi de puissance
suivante:

T = Kopy.0.1% avec:0,5<a<1 (VI1.14)
Ou 0 est le taux de recouvrement du principe actif a dégrader sur les sites actifs du TiO,.
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Figure VI. 16 : Influence de I'intensité de la lumiére sur la cinétique de dégradation
de l'ibuproféne. (pH libre, [IBU]o= 20 mg/l, [TiO,]=1g/l, T=20 °C)
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Figure VI. 17 : Influence de I'intensité de la lumiére sur la cinétique de dégradation
de l'oxytétracycline. (pH libre, [OTC]o= 20 mg/l, [TiO,]=1g/l, T=20 °C)
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V1.6. Minéralisation et mécanisme réactionnel
V1.6.1. Minéralisation de I'oxytétracycline

Dans cette partie, nous avons voulu Vérifier cette capacité de la photocatalyse a
minéraliser les polluants organiques. L'étude a porté sur des solutions caractérisées par une
concentration initiale en oxytétracycline de 20 mg/L. Les résultats obtenus sont reportés sur la
Figure ci-dessous:
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Figure V1. 18 : Evolution du COT lors du traitement d'une solution aqueuse
d'oxytétracycline par le procédé UV/TiO, ([OTC],=20 mg/L, pH libre).

La Figure VI1.18 donnant I'évolution du carbone organique totale (COT) en fonction du
temps de traitement par photocatalyse montre une augmentation progressive du taux
d'abattement sous ’effet de I'irradiation. L'abattement du COT confirme ainsi la dégradation
de la molécule d'oxytétracycline par oxydation due au radical hydroxyle “OH généré a la
surface du catalyseur. En effet, la dégradation par oxydation s'obtient par addition des
radicaux hydroxyles *OH sur soit:

- ladouble liaison du premier cycle aromatique de I'oxytétracycline;
- le groupement cétone;

- le groupement aminoceétone;

- le groupement cétoénol.

De plus, la minéralisation est retardée par rapport a la disparition de la molécule mere
(OTC). Le taux de minéralisation obtenu est de 62 % apres 180 min d'irradiation, alors, que
L'OTC est tout d'abord transformé par le radical *OH en intermédiaires de degradation puis en
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dioxyde de carbone. Cependant ce faible taux indique la formation de sous produits tres
réfractaires au cours de la dégradation photocatalytique.

Plusieurs auteurs ont étudié la dégradation photocatalytique de I'oxytétracycline en présence
de TiO, en solution aqueuse [311,312]. L'identification de sept produits intermédiaires a
permis de proposer un schéma de dégradation qui prend en considération Il'attaque simultanée
de radicaux hydroxyle (*OH) sur les différents points de la molécule de départ (schéma V1.1).

CH

(P)

/
OHHO CH, OH |
OH NH2
OH
O“‘ .

(P (Py)

Schéma VI1.1: Mécanisme séquentiel de dégradation photocatalytique de I'oxytétracycline
proposé a partir de I'évolution des intermédiaires réactionnels [313].
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La molécule de lI'oxytétracycline présente plusieurs sites de réactivité: des doubles liaisons, un
groupement cétone, un groupement aminocétone et un groupement céto-énol. Le radical *OH
peut réagir avec tous ces sites. Ainsi, le composé Py peut étre obtenu aprés addition du radical
*OH sur le carbone C; du premier cycle aromatique de l'oxytétracycline. Ce dernier perd une
molécule d'H,O pour former le composé P, avec un rapport masse sur charge (m/z) de 456.
Le produit intermédiaire P3 (m/z =440), qui se différe du P, par I'absence de I'nydroxylation
sur le premier cycle aromatique de I'oxytétracycline, provient respectivement de la réaction
d'abstraction de l'atome d’hydrogéne sur le carbone Cs, par le radical *OH et I'oxydation du
radical "OH du carbone Cs.

Au cours de la dégradation, la molécule d'oxytétracycline perd le groupement N-méthyl et une
molécule d'H,O du carbone Cg, puis un groupement hydroxyle du carbone C3 pour former le
composé P, avec une masse m/z de 414. Le produit Ps (m/z= 385) peut étre obtenu a partir du
produit P3 apres le départ du groupement amide et le groupement n-méthyle avec I'addition du
radical hydroxyle au premier cycle aromatique de I'OTC. Puis, le départ du radical hydroxyle
du carbone C; conduit a la formation du produit Pg avec une masse m/z de 367. Cette action
meéne aussi a l'ouverture du quatriéme cycle aromatique de I'OTC avec la formation d'un
groupement quinone (P7 m/z= 344) [314].

V1.6.2. Minéralisation de I'ibuproféne
La figure VI-19 reporte les résultats de suivi du carbone organique total pendant la
dégradation par photocatalyse hétérogéne (UV/TiO,) d'un échantillon d'ibuprofene.
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Figure VI. 19 : Evolution du COT lors du traitement d'une solution aqueuse
d'ibuprofene par le procédé UV/TiO, ([1BU],=20 mg/L, pH libre).
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D'apres la figure VI-19, le carbone organique total (COT) de la solution d'ibuproféne
chute rapidement au debut de la photocatalyse. En effet, un taux d'abattement de 80% est
atteint apres seulement une heure d'irradiation. Par la suite, la cinétique de minéralisation
devient lente et le taux d'abattement ne change que lentement jusqu'a atteindre une valeur de
93% apres trois heures de traitement. Puisque celle-ci n’est pas de 100 %, il est possible que
le carbone organique encore présent puisse étre retrouve sous forme de sous-produits ou de
IBU résiduelles. De plus, le ralentissement de la vitesse de minéralisation peut étre attribué a
I'accumulation d'especes difficiles a oxyder comme les acides carboxyliques qui ont une faible
réactivitt avec les radicaux ‘OH. En bloquant les sites réactionnels, ils diminuent
progressivement l'activité du photocatalyseur [315], d'autant plus qu'il a été montré que ce
sont aussi des sites de recombinaison a la surface du semi-conducteur, ce qui conduit & une
diminution du rendement quantique de la réaction de minéralisation [316].

Sur la base des résultats présentés ci-dessus et des études précédentes sur l'oxydation [317-
319], la biodégradation [320-322] et le métabolisme d'Ibuprofene [323,324], trois mécanismes
de dégradation catalytigue peuvent étre envisagés (schéma VI1.2), dans lesquelles
I'nydroxylation, la déméthylation, la décarboxylation, la libération du groupement
isobutylique, et I'oxydation des groupes d'hydroxyle sont décrits en tant qu'étapes principales
pendant les processus de transformation.

Dans le premier schéma réactionnel, le groupement méthylpropyle et le groupement phényle
carboxylique sont attaqués par les radicaux *OH pour former des espéces mono-hydroxylés
(P1). Ce dernier se transforme en 1-Ethyl-4-isobutylbenzene (P4) par oxydation ou en sous
produit Ps par décarboxylation, qui se transforme par la suite en 4-éthylbenzaldehyde (P,
m/z= 133).

Parallelement a la réaction d'oxydation ou de décarboxylation du mono-hydroxylé (P), le
groupement méthyle est attaqué par les radicaux *OH pour former le sous produit (P;). Ce
dernier subit le méme mécanisme réactionnel que le produit de départ, a savoir:
I'nydroxylation qui le transforme en [4-(2-méthylpropyl) phenyl]acétique acide (P3), puis la
déméthylation et la décarboxylation pour le transformer finalement en 4-éthylbenzaldehyde

(Pe).

Dans le troisieme schéma réactionnel, par attaque des radicaux *OH l'ibuproféne subit une
rupture de la liaison C-C produisant ainsi un nouveau composeé organique qui est l'acide
phénylacétique (P;) et un radical isobutylique.
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Schéma V1.2 : Mécanisme séquentiel de dégradation photocatalytique de I'ibuprofene
proposé a partir de I'évolution des intermédiaires réactionnels [308].

V1.7. Conclusion

Dans ce chapitre, il a été vu que la photocatalyse hétérogene est un procédé émergent et
efficace pour le traitement et la minéralisation des effluents pollués par des composés
pharmaceutiques. Le catalyseur TiO, Degussa-P25 en poudre utilisé a montré une tres bonne
activité photocatalytique vis-a-vis des deux polluants organiques étudiés (I'oxytétracycline et
I'ibuproféne). L’étude de [Dinfluence des facteurs qui affectent la dégradation
photocatalytique, a montré que:

L'adsorption ne permet pas d‘éliminer de maniére significative les deux polluants
organiques, cette derniére a permis de retenir 24% de la concentration initiale de
I'oxytétracycline et 11 % de la concentration initiale de I'ibuproféne.

La dégradation photocatalytique dépend de la concentration initiale en polluant a
dégrader, Le temps nécessaire pour la dégradation augmente a mesure que la concentration
initiale du polluant augmente;
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Le pH est un paramétre a prendre en considération. Pour I'oxytétracycline I'efficacité de
dégradation est meilleure pour les valeurs de pH supérieurs au point isoélectrique du TiO,
alors que pour l'ibuproféne une disparition presque totale est constatée a pH=4,52 (inférieur
au point isoélectrique du TiO;) aprés 180 min d'irradiation a cause des forces électrostatiques
attractrices entre les molécules d'Ibuproféne, négativement chargeées et la charge positive de la
surface de TiO,.

La vitesse initiale de dégradation augmente de maniére graduelle avec I'augmentation de
la charge en TiO, dans le systeme réactionnel, jusqu'a atteindre un maximum a 1 g/l indiquant
une progressive saturation de I'absorption photonique pour un flux incident donne.

Dans le domaine de température étudié, la variation de la température influence peu le
processus photocatalytique, donc une température ambiante permet des économies d'énergie;
le taux de dégradation des deux polluants organiques augmente avec le flux photonique dans
le domaine étudié. Ce qui confirme la nature photo-induite de la réaction photocatalytique.
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Chapitre VII Dégradation photocatalytique dans le réacteur a lit fixe

VI1.1. Introduction

Comme nous l'avons rappelé tout au long de ce manuscrit, la dépollution de I'eau est
devenue de nos jours un enjeu important. Parmi les procédés de dépollution, la photocatalyse
apparait comme une méthode de choix pour ce type d'application. Elle permet en effet de
parvenir & I'oxydation compléte de la plupart des polluants organiques.

Cette technique présente l'avantage de s'effectuer dans des conditions douces, a
température ambiante et sous pression atmosphérique. Par sa stabilité, son activité
photocatalytique ainsi que son prix abordable, le TiO, est pris comme solide photo actif de
référence. Son utilisation sous forme de poudre dans le traitement des effluents liquides est un
frein pour le développement de cette technique au niveau industriel. La mise en solution du
dioxyde de titane conduit a une solution colloidale difficile a éliminer a la fin du traitement.
Pour y arriver, il est souvent nécessaire de procéder a une nano filtration, un procédé tres
colteux au niveau de sa mise en ceuvre. Pour détourner cette difficulté, une nouvelle
génération de TiO; a été mise sur le marché. 1l s'agit de catalyseurs a base de TiO, déposé sur
différents matériaux [325].

Différentes techniques ont été mises en ceuvre pour préparer ces nouveaux catalyseurs.
Plusieurs matériaux ont servi de supports [326], fibres de verres, fibres optiques, verre,
métaux, polymeéres. Parmi ces matériaux on trouve le matériau photocatalytique "média 1048"
congu et commercialisé par la société "Ahlstrom paper group” pour le traitement des effluents
est constitué de cellulose sur laquelle on a déposé du TiO, [325,327]. Les performances
photocatalytiques de ce matériau ainsi que l'influence de certains paramétres ont alors été
étudiées. Cependant, avant toute analyse, nous nous sommes intéressés a la capacité du
matériau  "média 1048" a adsorber les deux polluants pharmaceutiques étudiés
(I'oxytétracycline et I'ibuproféne). Dans un premier temps, nous avons étudié la cinétique
d'adsorption des deux polluants a la surface du catalyseur supporté et dans un second temps,
nous avons étudié la cinétique de disparition du polluant en présence du catalyseur supporté.

VI11.2. Adsorption des deux polluants pharmaceutiques sur le ""média 1048

Le but de cette étude est de déterminer le temps necessaire pour atteindre I'équilibre
d'adsorption des deux polluants pharmaceutiques (oxytétracycline et ibuproféne). Les
expériences réalisées a I'obscurité consistent a faire circuler la solution a traiter dans la cuve
d'irradiation qui contient le photocatalyseur supporté "médias 1048". Des échantillons sont
prélevés a la seringue pendant deux heures. Ils sont ensuite analysés par spectrophotométrie
UV-visible aux longueurs d'ondes de 223 nm pour [libuprofene et 358 nm pour
I'oxytétracycline. Aucune filtration n'est nécessaire dans ce cas. Les résultats obtenus sont
résumes sur la figure VII.1.
Pour les deux polluants, la quantité adsorbée augmente avec le temps d'agitation pour
atteindre un palier au bout d'environ 40 minutes. Ce temps indique que I'équilibre d'adsorption
est atteint. Cela est observé pour tous les phénomeénes d'adsorption et les auteurs attribuent ce
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comportement a la saturation des sites responsables de la fixation des molécules par les grains
de I'adsorbant [267,268]. 1l est donc impératif de laisser le circuit en marche au moins pendant
ce temps avant de procéder a l'irradiation de la solution a traiter.

Ces deux courbes montrent aussi que dans les mémes conditions, les deux polluants
pharmaceutiques ne présentent pas les mémes affinités vis-a-vis du solide. La quantité
d'oxytétracycline adsorbée a I'équilibre est nettement supérieure a celle de I'ibuproféne. Cette
différence est due probablement a la structure de chaque molécule.
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Figure VII. 1 : Cinétiques d'adsorption des deux polluants pharmaceutiques
sur le catalyseur média 1048.

VI1.3. Etudes du Vieillissement du catalyseur supporté

Nous avons envisageé la possibilité d'utiliser plusieurs fois le méme matériau catalytique
(papier non tissé 1048). Ceci permettra de mieux rendre compte de son utilité et de
rentabiliser d'avantage son activité photocatalytique. Pour ce faire, des essais successifs de
dégradation photocatalytique de [l'oxytétracycline ont été realises sur le méme
photocatalyseur, qui est juste rincé avec de l'eau distillée puis seché a l'air libre entre
experiences. La figure V1.2 rend compte de I'efficacité du photocatalyseur utilise.

Le resultat obtenu montre que le photocatalyseur ((papier non tissé "média 1048") peut
étre utilise plusieurs fois sans perdre son efficacité. Excepté la premiére utilisation, l'activité
photocatalytique reste inchangée. Il est possible qu'au cours de la premiere utilisation, des
particules de dioxyde de titane les moins liées au support se détacheraient et passe en solution,
et par conséquent leur activité photocatalytique serait plus importante. Un autre point qui
pourrait contribuer a cette perte de l'activité photocatalytique, est I'empoisonnement de la
surface du catalyseur par les sous produits issus de la photodégradation de I'oxytétracycline
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durant la premiere utilisation. Ainsi, le papier non tissé 1048 peut servir plusieurs fois sans
aucune perte significative de son efficacité. Ceci nous parait un avantage supplémentaire pour
I'utilisation de ce support photocatalytique.
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Figure VII. 2 : Essais répétitifs de dégradations de I’oxytétracycline sur le
méme média photocatalyseur (papier non tissé "média 1048").

VI11.4. Effet de la vitesse de recirculation

VI1.4.1. Cas de I'ibuprofene

L'influence du débit de recirculation sur le taux de dégradation d'une solution d'ibuprofene
(20mg/l) a été étudiée en fonction du temps d'irradiation en variant le débit de recirculation
entre 300 et 700 ml/min. les résultats obtenus au cours de l'irradiation par les rayons UV-A
sont résumés sur la figure VI1.3.

Il ressort de cette figure que le temps de passage de l'ibuprofene au sein du réacteur a une
influence remarquable et considérable sur le taux de dégradation. En effet, 'augmentation du
débit de recirculation de 300 ml/min a 600 ml/min engendre un accroissement de I'efficacite
de dégradation. Apres 3 h d'irradiation, le taux de dégradation passe de 51% a 91%.
Cependant, au-dela de 600ml/min, l'augmentation du débit conduit & une diminution du taux
de dégradation, prouvant ainsi que le débit optimal est de 600 ml/min. Ce résultat était
logiqguement attendu du fait d'un temps de passage plus court lorsque nous augmentons le
débit et donc une conversion plus faible correspondant a un temps de contact du polluant
moindre avec la surface catalytique. Dans ce cas une grande partie des molécules quitte la
cuve d'irradiation sans contact avec la surface catalytique. Les courbes distinctes, obtenues,
avec 300, 450 et 600 ml/min, indiquent, également, que 1’élimination de I’IBU est la
résultante de couplage de deux processus élementaires succesives : une diffusion moléculaire,
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localisée principalement dans le film entourant la particule de T;O; et I’oxydation proprement
dite par I”’OH.

10 - —&— 300 ml/min
—— 450 ml/min
—&— 600 ml/min
0.8 + —w— 700 ml/min
o 06
Q
@)
04 +
0.2 +
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Figure VII. 3 : Cinétiques de dégradation de I'ibuproféne sur le Papier Ahlstrom avec
différents débits volumiques, (flux photonique = 0,2 mW/cm?, pH libre).

La présentation semi-logarithmique de I'évolution de la concentration normalisée en
ibuproféne est donnée sur la figure VI1I1.4. Les droites obtenues montrent que la loi cinétique
d'ordre 1 est vérifiée. L'ensemble des paramétres cinétiques calculés est rassemblé dans le
tableau VII.1.

Tableau VII. 1 : parametres cinétiques de la dégradation photocatalytique de I'lBU en
fonction du débit de recirculation de la solution (pH libre, T=20°C, [IBU]o = 20 mg/L).

Débit (ml/min) | Kkapp (Min™) | ty2 (min) R? Taux de dégradation %
300 0,0040 173,29 0,987 51
450 0,0116 59,75 0,984 84,6
600 0,0160 43,32 0,978 90,9
700 0,0106 65,39 0,98 80,2

En analysant ces résultats, nous remarquons une augmentation proportionnelle de la
constante cinétique apparente avec le débit de recirculation jusqu'a un maximum a 600ml/min
puis elle diminue légérement pour des forts débits indiquant une progressive saturation de
I'absorption photonique pour un flux incident donné. Cette variation ne peut étre observée que
lorsque la vitesse de la réaction est limitée par le transfert de matiere du polluant sur la couche
de photocatalyseur [328].
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Figure VII. 4 : Représentation de la dégradation de I'ibuprofene selon un modéle
cinétique de premier ordre (débit de recirculation variant entre 300 et 700 ml/min).

VI11.4.2. Cas de I'oxytétracycline
La Figure VIL5 traduit la variation du taux de dégradation de l'oxytétracycline avec
quatre différents débits de recirculation (300, 450, 650 et 700 mi/min).
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Figure VII. 5 : Cinétiques de dégradation de I'oxytétracycline sur le Papier Ahlstrom
avec différents débits volumiques, (flux photonique = 0,2 mW/cm?, pH libre).
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D'apres cette figure, la diminution du polluant organique est réguliere dans les quatre
cas étudieés. Au bout de deux heures d'irradiation, I'oxytétracycline a quasiment disparu. Nous
remarquons aussi que le débit de recirculation imposée a peu d'effet sur la vitesse de

dégradation de l'oxytétracycline. Toutefois, il a été montré que
L’indépendance de la cinétique du débit de recirculation indique que la réaction

photochimique est 1’étape dominanate. Le paramétre cinétique est acquis via la présentation

semi-logarithmique de I'évolution de la concentration normalisée en oxytétracycline donnéee

sur la figure VII.6.
6
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Figure VII. 6 : Représentation de la dégradation de I'oxytétracycline selon un modéle
cinétique de premier ordre (débit de recirculation variant entre 300 et 700 ml/min)

Comme l'indique la figure VIIL.6, I'ordre de la cinétique de dégradation est toujours 1. Les
constantes cinétiques de la photodégradation obtenues sont présentées dans le tableau V11.2

avec les coefficients de corrélation qui sont tous sensiblement égaux a 1.

Tableau VII. 2 : parametres cinétiques de la dégradation photocatalytique de I'OTC en
fonction du débit de recirculation de la solution (pH libre, T=20°C, [OTC], = 40 mg/L).

Débit (mL/min) | Kapp (Min™) | tiz (min) R? Taux de dégradation (%)
300 0,0426 16,27 0,995 99,32
450 0,0336 20,63 0,988 97,44
600 0,0365 18,99 0,985 98,20
700 0,0398 17,42 0,980 99,42
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L'ordre cinétique de la réaction de dégradation de I'oxytétracycline n'est donc pas
fonction du débit de recirculation de la solution. De plus, la constante cinétique apparente de
la réaction est presque constante. Cette absence de variation montre que I'étape limitante ne
correspond pas a 1’étape de transfert de matiére externe mais a l'étape de la réaction
photochimique.

VI1.4.3. Démonstration de I'indépendance de la cinétique de dégradation vis-a-vis du
debit de recirculation
Dans notre systéme, la cuve inclinée, partie irradiée du systéme, est un photoréacteur en
écoulement piston. Il est relié au réservoir de la solution & dégrader. Une pompe assure la
recirculation. L'ensemble est (cuve + pompe + réservoir) donc assimilable a un réacteur
"Batch". Conformément, a la loi cinétique obtenue auparavant, la réaction de
photodégradation de 1’oxytétracycline est d'ordre apparent égal a 1 (figure VII.6). Les
concentrations C, et Cs en entrée et en sortie de la cuve irradiée sont liées par I'équation de
premier ordre apparent suivante, obtenue aprés intégration de I'équation différentielle de
vitesse :
g—z = expifkt) (VIL1)
A cause de la circulation via le réservoir, C, varie avec le temps selon I'expression (V11.2) qui
traduit une agitation parfaite du réservoir:
—V,(dC, /dt) = Q(C, — Cy) (VI1.2)

ou V; est le volume du réservoir et Q le débit de recirculation de la solution a traiter.
En combinant les équations (V11.1) et (V11.2), on obtient :
—V,(dC, /dt) = Q[C, — Coexpii—kV1/Q)] = QC,[1 — exp(kV1/Q)] (VI1.3)
ou V; est le volume de la solution dans la cuve irradiée.
L'intégration de I'équation différentielle (V11.3) donne :

[Ce]final = [Ce]initial exp[_(l - eXp’@—le/Q))] [Q t/VZ] (V“-4)

Si le débit Q est élevée et si kVy n'est pas trop grand, I'équation (\V11.4) peut étre simplifiée car
la fraction (-kV1/Q) est petite :

exp(—kV;/Q) =exp(—e)=1—e=1—-kV;/Q (VIL5)
D'ou:

[Ce]final = [Ce]initial exp[(_kvl/Q)- (Q/VZ)t] = [Ce]initial exp[(_kvl/VZ)t] (VIIG)

Le temps de résidence tg dans la cuve d'irradiation est égal a :

tp = [Vi/Velt = [Vi/ (Ve + V)le = [r/(L+ )]t (VIL7)
Avec: r=V/V,
Par suite, I'équation (V11.6) devient :
[Ce]final = [Ce]initial exp[_((l + T')/T')ktR] (V”8)
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En déterminant le rapport r d'apres la géométrie du réacteur, il est possible de calculer la
constante cinétique de premier ordre k d'apres les variations de concentration en fonction du
temps de résidence.

D'apres I'équation finale (V11.8), il apparait que la cinétique de disparition de I'oxytétracycline
est indépendante du débit comme illustré par la Figure VIL.5 et que le photoréacteur (cuve
d'irradiation + réservoir) se comporte effectivement comme un réacteur fermé a agitation
parfaite ou “Batch”.

VIL5. Influence de I'intensité lumineuse

L'intensité lumineuse est un parameétre trés important puisque la réaction photocatalytique est
dépendante des photons pour activer le photocatalyseur. Comme notre dispositif expérimental
consiste en une enceinte d'irradiation pouvant adapter une, deux ou trois lampes comme
sources lumineuses externes. Cette caractéristique a été exploitée pour examiner I'effet de
I'intensité du flux photonique incident sur la dégradation de I'ibuproféne et I'oxytétracycline.
Pour cela nous procédons a l'irradiation de ces deux polluants organiques en variant le nombre
de lampe. L'ensemble des résultats est représenté sur les figures VI1.7 et VVI1.8.

Les résultats montrent une augmentation du rendement de dégradation en fonction de
l'intensité du flux photonique (Figure VIL7 et VIL8). Ce résultat était attendu car
l'augmentation de l'intensité est synonyme d'un apport plus important du nombre de photons
incidents et donc d'une dégradation plus rapide. Cependant, cette augmentation n'est pas
proportionnelle. Par exemple, pour l'oxytétracycline, un taux de dégradation de 87 % est
obtenu aprés 180 min d'irradiation par un flux photonique de 0,95 mW/cm? alors que ce temps
correspond a un rendement de 98 % lorsque la solution est irradiée par un flux photonique de
4,18 mW/cm?. Pour I'ibuproféne, cette augmentation est moins importante, elle passe de 87%
pour un flux photonique de 0,95 mW/cm? & 93 % pour un flux de 4,18 mW/cm?® Ceci
s'explique par le fait qu'au-dela d’une certaine valeur, les paires (e- h*) photogénérées sont
tellement nombreuses (densité trés élevée) que leur probabilité de se recombiner avant de
réagir avec les especes adsorbées augmente, ralentissant de fait I'efficacité du processus.
Donc, il n'est pas nécessaire de travailler avec une source lumineuse trés puissante car le
processus est limité par le transfert de masse a la surface du catalyseur. Toutes fois, il est
impératif d'avoir le champ quantique le plus éleve possible.
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Figure VII. 7 : Influence de l'intensité du flux photonique incident sur la cinétique

de dégradation de l'ibuproféne, pH libre, débit = 600 ml/min
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Figure VII. 8 : Influence de l'intensité du flux photonique incident sur la cinetique

de déegradation de loxytétracycline, pH libre, débit = 600 ml/min.
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VI11.6. Conclusion

Un montage expérimental, d’un photoréacteur compartimenté, a été congu afin de réaliser
des expériences de photocatalyse en lit fixe et a flux ruisselant. Ce réacteur a montré la méme
efficacité qu'un réacteur batch avec une dégradation totale obtenue pour I'oxytétracycline
apres seulement deux heures d'irradiation. De plus, la possibilité d'une réutilisation facile du
support-TiO, est un avantage non moins important. Il est également possible d'adapter ce
procedé a une plus grande échelle.
Les principaux autres résultats déduits des réactions photocatalytiques en lit fixe avec le
papier Ahlstrom sont :

Le catalyseur supporté (papier Ahlstrom, média 1048) a montré une tres bonne activité
photocatalytique vis-a-vis des polluants pharmaceutiques étudiés (I'oxytétracycline et
I'ibuproféne) qui sont connus pour étre des composes difficilement biodégradables et cela
malgré un Iéger détachement du dép6t de TiO, au cours de la premiere utilisation.

Le support Ahlstrom montre une plus grande activité de dégradation photocatalytique pour
I'oxytétracycline que pour l'ibuproféne. Ce comportement peut s'expliquer par une constante
cinétique de dégradation de I'oxytétracycline trois fois plus importante que celle évaluée pour
I'ibuproféne.

L'intensité lumineuse agit sur la vitesse de dégradation selon une loi de puissance, comme
cela est habituellement indiqué dans la littérature. La vitesse de dégradation dépend de la
concentration initiale en suivant un modéle de Langmuir-Hinshelwood apparent.

Pour la géométrie considérée, les débits de recirculation imposés ont peu d'effet sur la
vitesse de dégradation. Toutefois, il a été montré que cette absence apparente d'influence du
débit est liée au fonctionnement du réacteur en multi-passages. Un réacteur a simple passage
aurait une efficacité de traitement qui diminuerait avec I'augmentation du débit, du fait de la
diminution du temps de contact entre les molécules a dégrader et le photocatalyseur.
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VI11.1. Introduction

Nous avons vu dans le chapitre Il qu'il existe différents types de modeles pour les
systemes non-linéaires, dont les réseaux de neurones. Cependant, la modélisation neuronale,
regroupe sous une méme appellation des familles de modéles différentes.
Parmi les modéles neuronaux existants, un certain nombre sont uniquement dédiés a la
prédiction. Néanmoins, la qualité de la réponse est dépendante de la structure choisie. En
effet, il n'existe aucune théorie prouvant qu'une structure peut étre meilleure d'une autre.
Cependant, de nombreux choix peuvent étre effectués afin d'obtenir une structure plus adaptée
en fonction du probléme pose.

C'est pourquoi, dans cette section, nous définissons les principales notions inhérentes aux
RNA. Une fois la structure générale ainsi définie, il nous reste & déterminer I'architecture
précise que nous allons utiliser. En effet, nous ne connaissons toujours pas le nombre de
couches cachées nécessaires pour prédire les différents taux de dégradation. Nous ne savons
pas le nombre de neurone dans chaque couche cachée. Nous ne savons pas quelle fonction
d'activation inclure dans les neurones des couches cachées et de sortie.

Dans ce chapitre, Nous commencerons par le choix de l'architecture proprement dite et
des choix des fonctions d'activation pour les neurones des couches cachées et de sortie. Une
fois fixée l'architecture du réseau étudié, nous passerons a l'optimisation du nombre de couche
cachée ainsi qu'au nombre de neurones par couche cachée. Finalement, nous présenterons les
divers indicateurs de qualité, permettant de tester les résultats des divers PMC (Perceptron
Multi Couches) proposés. Cette procédure nous apporte une bonne connaissance de la
réaction photochimique et des rendments d’élimination dans un domaine expérimental donné.

VI11.2. Optimisation de I'architecture

Cette partie présente la démarche d’optimisation de 1’architecture du réseau de
neurones. Les variables d’optimisation sont ici le nombre de couches cachées et le nombre de
neurones par couche. Les performances des architectures testées sont évaluees sur la base de
deux criteres qui sont :

- L’erreur quadratique moyenne (MSE) :

N — 1N?
MSE = lelqy’”N Yew i) (VIIL.1)
- Le coefficient de corrélation (R?) :
N - _
R>?=1- Z;Vl(ly(;'l '_y;"”j‘) (VIIL.2)
i= pi m

N : Nombre total de points de la base de données considérée ;
Ypi, : la sortie du reseau ;
Yexpi,: 1a valeur expérimentale; et yn, : la moyenne des sorties RNA.

137



Chapitre VIII Mise en ceuvre de réseaux de neurones artificiels

VIIL.3. Mise en ceuvre de réseaux de neurones artificiels pour la modélisation de la
dégradation photocatalytique de I’oxytétracycline

La base de données utilisée pour la mise en ceuvre du RNA est constituée de 448
exemples de couples de vecteurs Entrées/Sorties. 336 exemples sont utilisés pour
I’apprentissage du réseau, 56 exemples pour le test et 56 exemples pour la validation. Le
choix des trois groupes d’exemples a été fait de manicre aléatoire. De plus, la base de données
d’apprentissage couvre la totalité de la gamme de variation du parametre considéré
(concentration initiale du polluant, pH initial de la solution, la quantité de TiO, utilisée ainsi
que le temps d’irradiation). Le développement du modéle neuronal a été effectué a 1’aide de
Matlab2011 et de la boite a outils ‘Neural Network’. Cette derniére présente de nombreux
avantages : définition simple des architectures, choix des critéres d’arrét, choix des fonctions

de transfert, choix des algorithmes d’optimisation.

VI11.3.1. Architecture adoptée

L’architecture, optimisée, est présentée sur la figure VIII1.1. Le PMC est constitué d'une
couche d'entrées, une seule couche cachée avec un nombre de neurones optimisé et une seule
sortie. Le PMC utilise 4 informations d’entrée qui sont : la concentration initiale du polluant,
le pH initial de la solution, la quantité de TiO, utilisée et le temps d’irradiation. La sortie de
RNA testée est le taux de dégradation. Un neurone dit, de biais, est généralement ajouté sur la
couche de sortie et la couche cachée afin d'améliorer la convergence lors de la phase
d'apprentissage. Au sein du réseau de neurones, chaque neurone de biais est uniquement
connecté a la couche en aval de sa couche d'appartenance comme le montre la figure VIII.1.
L’architecture du PMC a été optimisée selon une procédure de type "test-et-erreur”. Cette
procédure consiste a tester différentes architectures et a retenir I'architecture la plus efficace
au regard d'un objectif de performance fixe.

VI111.3.2. Nombre de neurones de la couche cachée

Les neurones de la couche cachée permettent d'augmenter le nombre de paramétres
internes du réseau, et donc le caractere non linéaire du modele. Avec les propriétés de la
fonction f utilisée (fonction sigmoide), I’utilisation d’une seule couche cachée est suffisante
pour approcher n’importe quelle fonction non linéaire [330]. Par conséquent, les réseaux
utilises dans cette étude sont constitués de trois couches. Le nombre de neurones de la couche
cachée n'est pas fixé a priori. 1l est déterminé pendant I'apprentissage.

Pour mieux mettre en évidence I'influence du nombre de neurones cachés sur le resultat
du réseau, vingt-quatre réseaux a une couche cachée de un a 24 neurones ont été testés afin de
définir la meilleure architecture. Pour chaque apprentissage, la division des données dans les
trois séries était identique. L’optimisation des poids est réalisée sur la base d’apprentissage.
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Dans nos travaux, cet apprentissage est conduit pendant un nombre d’itérations donné égal a
1000 itérations. Les résultats, correspondant aux coefficients de régression (R?) ainsi qu'a
I’erreur quadratique moyenne (MSE), sont présentés dans le tableau VII1.1.

Couche
Cachée

Couche
d'entrée

Concentration initiale

Couche

L . de sortie
Quantité de TiO,
f=——-

7 Tauxde
| dégradation

Temps d'irradiation :

[ —— |

pH de la solution

Figure VIII. 1 : Schéma du réseau de neurones artificiels utilisé.

Les résultats du tableau VIII.1 montrent que le coefficient de régression ainsi que
I'erreur quadratiqgue moyenne varient en fonction du nombre de neurones cachés. Nous
remarquons aussi que le coefficient de régression s'ameliore lorsque le nombre de neurones
augmente jusqu'a environ 18 ou le coefficient de régression atteint une valeur de 0,9978. A
partir de ce nombre de neurones en couche cachée, une stabilisation des performances est
notée.

L’évolution de I’erreur quadratique moyenne (MSE) en fonction du nombre de neurones
en couche cachée est présentée sur la figure VII1.2 (architecture a une couche cachée). La
comparaison entre 1’erreur recueillie a la sortie des réseaux, nous permet de conclure que cette
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erreur est plus petite (7.504E-04) pour un nombre de neurones dans la couche cachée égal a
dix-huit.

Tableau VIII. 1 : Variation des coefficients de régression (R?) ainsi que I'erreur
quadratique moyenne (MSE) en fonction du nombre de neurones cachés.

Nombre de ) Nombre de )
R MSE R MSE
neurones neurones
1 0,7272 0,0315 13 0,9868 0,0013
2 0,9121 0,0093 14 0,9860 0,0026
3 0,9480 0,0074 15 0,9902 0,0021
4 0,9650 0,0043 16 0,9877 0,0025
5 0,9594 0,0056 17 0,9891 0,0016
6 0,9821 0,0030 18 0,9978 7,504e-04
7 0,9688 0,0042 19 0,9584 0,0035
8 0,9645 0,0023 20 0,9901 0,0025
9 0,9806 0,0036 21 0,9825 0,0017
10 0,9841 0,0035 22 0,9805 0,0031
11 0,9792 0,0032 23 0,9790 0,0032
12 0,9884 0,0026 24 0,9866 0,0033
0032 —
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Figure VIII. 2 : Effet du nombre de neurones dans la couche cachée sur les
performances du RNA.
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Pour mieux comparer, nous avons observé l'erreur quadratique moyenne sur les sorties

du réseau pour la base d'apprentissage, de test et de validation en fonction du nombre
d'itérations (Figure VI1I1.3).
Sur cette figure, nous pouvons distinguer les courbes de I'erreur quadratique moyenne appelée
aussi l'erreur d'apprentissage normalisée (MSE) sur les données d'entrainement (Train), de
validation (Validation) et de test (Test). L'algorithme d'apprentissage utilisé est I'algorithme
de Levenberg-Maquardt avec la fonction ‘sigmoide’ en tant que fonction d'activation de la
couche cachée. Au début de I’apprentissage, pour les premicéres itérations, I’erreur sur les trois
bases est grande, étant donné que les poids initiaux sont choisis aléatoirement. L’erreur sur la
base d’apprentissage diminue ensuite avec le nombre d’itérations pour atteindre un minimum
apres 43 itérations. Nous avons constaté que 18 neurones étaient optimisés pour réaliser le
minimum de 1’erreur quadratiqgue moyenne qui est 0,0007504 sur les données d’entrainement,
validation et de test comme le montre la Figure VII11.3.

Les deux critéres d’évaluation de performances (coefficient de régression ainsi que
I’erreur quadratique moyenne) montrent que les meilleures performances des RNA sont
données par une architecture qui contient 18 neurones dans la couche cachée. Le réseau 4-18-1
semble donc étre le réseau le plus approprié pour la prédiction de la dégradation
photocatalytique de 1’oxytétracycline et sera donc retenu pour la suite des analyses.

Une fois que l'algorithme est optimisé, les poids retenus sont ceux qui correspondent a

I’erreur minimale sur la base d’apprentissage (tableau V1I1.2).

Meilleure validation est 0.0007504 aprés 43 itérations
107 F T T T T T T T T T T

Apprentissage

Walidation
Test

Erreur quadratique moyenne

107

0 5 10 16 20 25 30 35 40 I 45
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m
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Figure VIII. 3 : Evolution de I'erreur quadratique moyenne pour les trois bases,
d'apprentissage, de validation et de test, en fonction du nombre d'itérations.
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Tableau VI11. 2 : Poids synaptiques et biais de 1’architecture optimisée pour la prédiction de
la dégradation photocatalytique de I'oxytétracycline.

it W, by b,

x(1) X(2) X(3) X(4)

-9,1623 -4,4703 0,0389 6,6506 -2,7141 -12,261
2,6629 -5,618 0,966 1,0483 -2,0155 -4,7853
2,2725 -3,5879 -1,0199 -3,2354 0,4406 -5,9591
2,9705 0,3565 -3,8294 -2,0867 1,3457 -0,6024
3,9241 -3,3822 -0,5971 1,4636 2,0595 -3,2177

-3,6324 4,0706 0,0252 -1,8476 2,2241 2,2693

-0,0124 0,9307 14,2795 -0,0875 -8,0901 14,309

-0,1843 4,3144 5,2989 6,3068 -3,3051 1,2609
0,2918 -5,8279 -9,9219 0,9280 -2,2085 -3,3124

-0,4099 4,5858 3,4056 6,4729 3,5941 0,8083 8,394

-0,4137 -2,8091 3,4247 -1,5025 -0,5647 1,2692

-1,1672 -4,3848 2,105 2,596 3,5142 -5,0405
1,9256 0,5828 -3,6491 -2,3463 -2,0332 -0,1841

-7,7105 -0,1419 -0,5099 -0,9629 0,7735 -5,5992
3,7739 1,1939 3,7909 0,8962 0,3586 6,3907
6,2795 3,9198 -3,978 4,1991 -2,1664 7,8506
1,5687 -2,6576 2,1884 5,2203 -1,2519 4,557

-25,7053 -0,41855 -0,1217 0,5015 16,6521 -27,96
Avec:
ANNyytpye = Purelin(w2 * logsig(wl = [x(1); x(2); x(3); x(4)] + b1) + b2) (VILY3)

X(1), X(2) et x(3) représentent les données da la couche d'entrée ;
w; et by représentent respectivement les poids et les biais de la couche cachée;
w; et b, représentent les poids et le biais de la couche de sortie.

V111.3.3. Nombre de couches cachées

Aprés avoir défini le nombre de neurones optimal pour une architecture a une couche
cachée, deux PMC ayant respectivement une et deux couches cachées a 18 neurones par
couche ont été testés afin d'évaluer I'apport d'une couche supplémentaire en termes de
performance.

Les tableaux VI1I1.3-A et VII1.3-B présentent la comparaison de ces 2 architectures sur
le coefficient de corrélation (R%) et I’erreur quadratique moyenne (MSE) mesurés sur les
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données d'apprentissage, de validation et de test. Il n'y a pas d'apport significatif de la 2tme
couche cachée concernant I'erreur quadratique moyenne (MSE). Par contre, les comparaisons
portant sur le coefficient de corrélation, montrent clairement que le PMC a 2 couches cachées

est moins performant sur la base de test.

Tableau VIII1. 3.A : Erreur quadratique moyenne (MSE) en fonction du nombre de couche
cachée a 18 neurones par couche.

PMC 4 Erreur quadratique moyenne (MSE)
Apprentissage Test Validation
Une couche cachée 7,5.10" 5,67.10" 4,14.10*
Deux couches cachées 9,98.10" 7,651.10° 3,67.10*

Tableau VI11.3.B: Coefficient de corrélation (R?) en fonction du nombre de couche cachée
a 18 neurones par couche.

. Coefficient de corrélation R?
PMC a - .
Apprentissage Test Validation
une couche cachée 0,998 0,997 0,996
deux couches cachées 0,998 0,954 0,994

VI111.3.4. Algorithme d'apprentissage

Apres avoir testé les performances des différents algorithmes d'apprentissage en termes de
temps de calcul et de qualité des solutions, nous avons retenu l'algorithme de Levenberg-
Marquardt. L'avantage observé de l'algorithme de Levenberg-Marquardt réside dans la
réduction du temps de calcul, les erreurs étant du méme ordre de grandeur que celles
produites par les autres algorithmes testés (descente de gradient, BFGS).

VI111.3.4.1. Fonction de transfert

La fonction de transfert (ou fonction d’activation) applique une transformation linéaire ou
non linéaire aux valeurs sommées. Les RNA peuvent utiliser n’importe qu’elle fonction
differentiable comme fonction de transfert. Dans notre étude, aprés avoir testé plusieurs
configurations, nous avons sélectionné une combinaison de fonctions de transfert : logsig en
couche cachée et purelin en couche de sortie.

1. La fonction log-sigmoide (logsig) : la plus fréquente

1

a=_— (VII.4)

Il s'agit d’une fonction non linéaire qui génére des sorties entre 0 et 1 (figure VIIL4.A).
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Un traitement préalable des variables de la fonction sigmoide est indispensable pour la
prise en compte des totalités des valeurs (faibles et fortes) et pour éviter la saturation des
sigmoides avec les fortes valeurs de la base de données [331,332]. Ce traitement consiste a
normaliser toutes les valeurs de la base de données entre O et 1. Cela se fait a travers

I’équation suivante :

— X—X. .
X=—"""— (VIIL5)
Xmax _Xmin
2. Lafonction tan-sigmoide (tansig)
2
(VI11.6)

a=—-
(14e—2n)—1

La fonction non linéaire tansig est aussi fréquemment utilisée surtout si ’on souhaite
normaliser les sorties entre -1 et 1 (figure VI1I11.4.B).

3. Lafonction linéaire (purelin)
a=n (VILT)

La fonction purelin est une fonction linéaire parfois utilisée dans les RNA a rétropropagation
quand on veut que les sorties ne se limitent pas a un domaine précis, car cette fonction génere
des sorties pouvant prendre n’importe quelle valeur (figure VI11.4.C).

e
0,5
o a =tansig(n)
£ 00
(@]
wn
-05 -
N RS
1 l 1 l 1 l 1 l 1 l 1
-3 -2 -1 0 1 2 3

Entrées

Figure VII1. 4.A : Graphe caractéristique de la fonction tan-sigmoide (tansig )
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Figure VI11.4.B : Graphe caractéristique de la fonction log-sigmoide (logsig)
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P a = purelin(n)
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Figure VI11.4.C : Graphe caractéristique de la fonction pureline.
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V111.3.5. Validation du modeéle neuronal

L’un des paramétres essentiels qui permettent de juger sur la validation d’un réseau de
neurone réalisé, est la corrélation entres les deux sorties: celle obtenue par le réseau et celle
désirée et ceci pour les deux ensembles : I’ensemble d’apprentissage et ’ensemble de
validation. Un moyen de faire cela est d’effectuer la régression linéaire. Les résultats obtenus
sont présentes sur la figure VII1.5:

Apprentissage R=0.99807 Validation: R=0.99653
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Figure VIII1. 5 : Corrélations entre les taux de dégradation de I'oxytétracycline expérimentaux
et calculés par RNA pour les trois bases: apprentissage, validation et test.

Sur la figure VIIL5, nous montrons la corrélation existant entre les taux d'élimination
mesurés et calculés par le modéle PMC. Concernant la base d’apprentissage, cette figure
montre clairement que le modele prédit le taux d’élimination de 1’oxytétracycline avec une
bonne précision (coefficient de corrélation égal a 0,99808 et un écart moyen de 1,77%). En
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effet, Sur les 336 essais, 84,5 % des points sont prédits avec un écart inférieur a 3%, ce
nombre passe & 91% pour une erreur absolue inférieure a 4 %. Concernant la base de test, Sur
les 56 essais qui composent cette banque de données, I'erreur absolue mesurée est inférieure a
3 et 5% pour respectivement 91% et 95% des points. Sur la base de validation, le coefficient
de corrélation (R?) est égal a 0,99807 alors que l'erreur absolue mesurée sur 86% des
exemples est inférieure a 4%. Sur ces données, nous notons également une erreur moyenne de
2,57%.Ces résultats témoignent donc également des qualités de généralisation du PMC.

VI111.3.6. Résultats

Sur la figure VI11.6, une comparaison a été faite entre les résultats expérimentaux et les
courbes obtenues par simulation. Pour chaque expérience, les profils de concentration (C/Cy)
relatifs a différentes conditions opératoires (concentration initiale de I'OTC pour la figure
6.VIIIL.A, la masse du catalyseur pour la figure 6.VI1IIl. B et le pH de la solution pour la figure
6.VII1.C) ont été tracés : les courbes lissées correspondent aux résultats de la simulation et les
symboles isolés ont été extraits des résultats expérimentaux.

Les figures ci-dessous montrent une bonne adéquation entre les points expérimentaux et
ceux obtenus par simulation, témoignant ainsi de la qualité de I’apprentissage. Le Perceptron
Multi Couches, mis au point pour la modélisation de la dégradation photocatalytique de
I’oxytétracycline en mode discontinu est donc parfaitement validé.

10 -1
> [OTC],= 5 mg.L
« [OTC],=10mg.L™
08 - » [OTC],=15mgL"
+ [OTC],=20mg.L™
0.6 |- —— ANN simulation results
o
Q
O 04}
0.2 |-
0.0 |-
| | | | | L | | | | |

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180
Temps d'irradiation (min)

Figure VI11. 6.A: Comparaison entre les résultats expérimentaux de la dégradation de I'OTC
et ceux de la simulation par RNA pour différentes concentrations initiales en OTC.
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Figure VI11.6.B : Comparaison entre les résultats expérimentaux de la dégradation de
I'OTC et ceux de la simulation par RNA pour différents concentrations du catalyseur TiO».
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Figure VIII1. 6. C: Comparaison entre les résultats expérimentaux de la dégradation
de I'OTC et ceux de la simulation par RNA pour différents pH.
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VI11.3.7. Analyse de la sensibilité

L'analyse de sensibilité est une approche utilisée pour analyser les effets de variation
des variables d'entrée (ou des parameétres) sur les sorties du modele. Elle consiste a faire varier
ces variables (ou parametres) dans un intervalle donné et observer les effets sur les sorties
correspondantes. L’analyse de sensibilité est utilisée pour identifier les variables auxquelles le
modele est le plus sensible et qui sont les plus significatives pour son fonctionnement. Aussi,
elle est utile dans chacune des phases d'un projet de modélisation (développement, validation,
et calibration). Elle est fréeqguemment utilisée au niveau des techniques d'optimisation des
parametres d'un modéle [333].

L'analyse de sensibilité peut permettre de mieux appréhender et comprendre le
phénomene modélisé, en éclairant les relations entre les variables d'entrée.

pour les réseaux de neurones, bon nombre d'équations ont été proposées par J.D. Olden et
al.[334], pour déterminer I'importance relative de chaque variable d'entrée, parmi lesquelles
on trouve I'équation de Garson(Eq.VIIL7) [335]. Cette derniére utilise les poids de

connexions pour determiner I'importance relative de chaque parametre d'entre.

=N ; , ,
et ((Wih | /5Ly Wik [)x w2 )

=N; =N : . .
(Wil |/ Wik )x wiag [}

= (VII1.8)

k
k
ou:

lj : I'importance relative du variable d'entré j sur la variable de sortie.

N; : Nombre d'entrée;

Np : Nombre de couches cachées.

Ws : les poids des connexions, les exposants i, h et o se référent aux couches d'entrée,

cachée et de sortie, respectivement, alors que les indices k, m et n se réferent aux

neurones d'entrée, cachés et de sortie, respectivement.

L'injection des poids de connexions de notre modéle (tableau VI1I1.2) dans I'équation de
Garson nous a donné les résultats du tableau V1I1.4.

Tableau VII1. 4 : Importance relative des variables d'entrées sur le taux de
dégradation de I'oxytétracycline (OTC).

Variable d'entrée Importance relative (%0)
Concentration initiale 13,424
quantité du catalyseur utilisée 21,450
Temps d'irradiation 52,940
pH initial de la solution 12,186

Comme le tableau VIII.4 I’indique, toutes les variables étudiées (concentration initiale de
I'OTC, quantité de catalyseur, pH initial de la solution et le temps d'irradiation) ont des effets
significatifs sur l'efficacité de dégradation d'OTC. Le temps d'irradiation et la quantité de
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catalyseur sont les parameétres les plus influents dans le processus de dégradation
photocatalytique de l'oxytétracycline avec une importance relative de 52,94% et de 21,45%,
respectivement, suivis par la concentration initiale de I'OTC et le pH initial avec une
importance relative de 13,424% et 12,186 %, respectivement. Par conséquent, aucun des
parametres étudiés dans ce travail ne peut étre négligé.

VII1.4. Mise en ceuvre de réseaux de neurones artificiels pour la modélisation de la
dégradation photocatalytique de I'ibuproféene
L’optimisation de I’architecture des différents PMC présentés dans la suite de la these a
été réalisée selon la procédure présentée dans la partie VIII.3 concernant le PMC de
I'oxytétracycline. Afin d'alléger le manuscrit, les détails d'optimisation de ces PMC ne seront
pas fournis et leurs architectures seront présentées directement.

VI111.4.1. Optimisation de I'architecture

La base de données utilisée pour la mise en ceuvre du RNA est constituée de 380
exemples de couples de vecteurs Entrées/Sorties. 70% sont utilisés pour ’apprentissage du
réseau, 15% pour le test et 15 % pour la validation. Le choix des trois groupes d’exemples a
été fait de maniére aléatoire. (Concentration initiale en Ibuproféne, pH initial de la solution, la
quantité de TiO, utilisée, le temps d’irradiation ainsi que le taux de dégradation de
I'ibuprofene).

VI11.4.1.1. Nombre de neurones de la couche cachée

Pour mettre en évidence l'influence du nombre de neurones cachés sur le résultat du
réseau, vingt-cing réseaux a une couche cachée de un a 25 neurones ont été testés afin de
définir la meilleure architecture. Pour chaque apprentissage, la division des données dans les
trois séries était identique. L'optimisation des poids est réalisée sur la base d'apprentissage qui
sera conduit pendant un nombre d'itérations égal a 1000. Les résultats correspondants aux
coefficients de régression (R?) ainsi qu'a l'erreur quadratique moyenne (MSE) sont présentés
dans le tableau VII1.5.

Les résultats du tableau VIIL.5 montrent que les performances globales des réseaux
varient peu en fonction du nombre de neurones cachés. Les performances les plus faibles sont
observées pour les réseaux qui ont le nombre de neurones cachés inférieur a 5. Les deux
réseaux qui présentent les meilleures performances moyennes sont les réseaux a 14 et 17
neurones cachés (Tableau VIII.5) avec une erreur absolue inférieure a 1% pour 92% des
exemples qui composent la base de test et inférieure a 0,77% pour la série de validation. Etant
donné qu'a performance égale, il est préférable de privilegier le réseau le moins complexe. Le
réseau 4-14-1 semble donc étre le réseau le plus approprié pour la simulation de la dégradation
photocatalytique de 1’ibuproféne et il sera retenu pour la suite des analyses. Ainsi, les
caractéristiques du PMC pour la dégradation photocatalytique de I'ibuproféne sont :

- Une couche de sortie a un neurone (taux de degradation de l'ibuproféne);
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Une seule couche cachée ;

14 neurones en couche cachee ;

Combinaison de fonctions de transfert (logsig en couche cachée et purelin en sortie) ;
Algorithme d'apprentissage Levenberg-Marquardt.

Tableau VIII. 5 : Variation des coefficients de régression (R?) ainsi que I'erreur quadratique
moyenne (MSE) en fonction du nombre de neurones cachés.

Nombre apprentissage test validation

de MSE R? MSE R? MSE R?

1 0,02549 0,8779 0,01938 0,8785 0,01634 0,9158
2 0,01931 0,8993 0,01998 0,8906 0,01696 0,9132
3 0,00435 0,9777 0,00482 0,9747 0,00495 0,9791
4 0,00235 0,9885 0,00182 0,9918 0,00198 0,9873
5 0,00121 0,9938 0,00142 0,9930 0,00137 0,9935
6 0,00084 0,9958 0,00090 0,9960 0,00595 0,9969
7 0,00042 0,9978 0,00058 0,9975 0,00047 0,9979
8 0,00041 0,9980 0,00095 0,9947 0,00043 0,9978
9 0,00024 0,9988 0,00036 0,9984 0,00033 0,9984
10 0,00022 0,9989 0,00056 0,9972 0,00031 0,9986
11 0,00036 0,9982 0,00045 0,9980 0,00048 0,9976
12 0,00121 0,9939 0,00130 0,9940 0,00155 0,9936
13 0,00024 0,9988 0,00028 0,9983 0,00053 0,9976
14 0,00010 0,9995 0,00018 0,9992 0,00015 0,9992
15 0,00012 0,9994 0,00029 0,9983 0,00035 0,9983
16 0,00010 0,9995 0,00037 0,9981 0,00039 0,9983
17 0,00009 0,9995 0,00024 0,9989 0,00029 0,9987
18 0,00009 0,9995 0,00024 0,9989 0,00024 0,9987
19 0,00017 0,9991 0,00023 0,9989 0,00016 0,9993
20 0,00011 0,9995 0,00027 0,9987 0,00031 0,9986
21 0,00010 0,9995 0,00026 0,9988 0,00022 0,9989
22 0,00013 0,9993 0,00024 0,9991 0,00031 0,9985
23 0,00025 0,9990 0,00035 0,9988 0,00018 0,9991
24 0,00009 0,9995 0,00026 0,9986 0,00016 0,9994
25 0,00008 0,9996 0,00022 0,9990 0,000310 0,9989

Une fois que 1’algorithme est optimisé, les poids retenus sont ceux qui correspondent a

I’erreur minimale sur la base d’apprentissage (tableau VIII.6).
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Tableau VII1. 6 : Poids synaptiques et biais de 1’architecture optimisée pour la simulation de
la dégradation photocatalytique de I'ibuproféne.

iz W, by b,
x(1) X(2) X(3) X(4)
-1,4927 5,0712 5,0248 -3,1746 -3,0604 3,9614
2,1877 5,0876 4,8505 4,3982 4,9340 -4,4389
-1,0252 -5,9541 -6,6249 -0,8443 2,4358 6,2564
4,0132 6,2416 6,0196 5,5934 -2,0241 -5,5899
-5,4709 [ -0,38642 1,2711 | -0,39231 0,1305 0,38924
2,0112 -1,4662 4,1706 10,064 -1,3481 4,7986
0,16159 3,4717 7,0406 -6,0153 4,2858 3,0217 2,979
5,1411| -0,79539 -1,6452 [ -10,9401 -0,4802 1,0881
2,3902 1,8578 -2,4596 -4,6189 -2,2332 2,6095
-0,82397 5,879 -2,2102 -6,2731 1,4585 2,92
-5,6874 0,77185 7,6556 -3,4704 0,5639 -5,6541
0,82349 0,73086 6,0424 -2,7400 -4,5230 4,2764
3,6599 3,0613 -2,6158 -3,9259 -3,5634 6,8301
-3,9898 -5,481 1,9305 2,6638 2,9346 11,782

VI11.4.2. Validation du modéle

La figure VIIL7 illustre les corrélations entre les taux de dégradation de l'ibuproféne

expérimentaux et prédits par réseaux de neurones artificiels pour les bases d'apprentissage de

test et de validation.

Nous notons que le modéle prédit le taux de dégradation avec une bonne précision

(coefficient de corrélation supérieur a 0,999 pour les trois bases). Nous notons également que:

I'erreur moyenne sur I'ensemble des données est de 0,84%;

10 % des exemples sont prédits avec une erreur absolue supérieure a2 % ;
3,11 % des exemples sont predits avec une erreur absolue supérieure a 3 % ;
I’erreur maximale, observée sur moins de 0,6% des exemples, est égale a 4%.

Concernant la base de test, I'erreur absolue mesurée est inférieure a 1% pour 92% des

exemples qui composent cette banque de données, et I’erreur maximale de I’ordre de 2,5 %

est observée sur moins de 1,7% des exemples. Pour la base de validation, I’erreur moyenne

est inférieure a 0,77%, sur les 57 exemples qui composent cette banque de données, I'erreur

absolue mesurée est inférieure a 2% pour 94% des exemples et 1’erreur maximale de 1’ordre

de 3,6 % est observée sur moins de 4% des exemples.
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Apprentissage: R=0.9995 Validation: R=0.99923
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Figure VIII. 7: Corrélations entre les taux de dégradation de I'ibuprofene expérimentaux
et calculés par RNA pour les trois bases: apprentissage, validation et test.

VI11.4.3. Résultats

Aprés avoir validé le modéle neuronal utilisé pour la prédiction de la dégradation
photocatalytique de l'ibuproféne, une comparaison a été faite entre les résultats expérimentaux
et les courbes obtenues par simulation. Les profils de concentration (C/Cp) relatifs a
differentes conditions opératoires (concentration initiale en ibuproféne, le pH de la solution et
la masse du catalyseur) ont été tracés (figure VI11.8) : les courbes lissées correspondent aux
résultats de la simulation et les symboles isolés ont été extraits des résultats expérimentaux.

D'apreés les figures ci-dessous (Figure VII1.8.A, B et C), nous remarquons que le modéle
neuronal reproduit parfaitement l'allure de ces courbes, et ceci quelque soit la valeur du
parametre testé. Ces résultats témoignent donc des qualités de géenéralisation du PMC.
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Figure VI11. 8.A : Comparaison entre les résultats expérimentaux de la dégradation de
I'ibuproféne et ceux de la simulation par RNA pour différentes concentrations initiales.

1.2
I = pH=15
e pH=3,0
1.0 k v pH=452
¥ pH=6,5
A pH=75
08 I * pH=10
—— ANN simulation results
- L
Q
o 06
04 +
0.2
0_0 1 | 1 | 1 | 1 | 1
0 50 100 150 200 250

Temps d'irradiation (min)

Figure VI11.8.B: Comparaison entre les résultats expérimentaux de la dégradation
photocatalytique de I'ibuproféne et ceux de la simulation par RNA pour différents pH.
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Figure VI11.8.C : Comparaison entre les résultats expérimentaux de la dégradation de
I'ibuprofene et ceux de la simulation par RNA pour différentes concentrations du TiO,.

VI11.4.4. Analyse de la sensibilité

Afin d'évaluer I'importance relative des variables d'entrée sur la variable de sortie (taux
de dégradation de I'ibuproféne). Un processus d'évaluation a été employé. Ce dernier a été
basé sur la matrice de poids de connexions (Tableau VIII.6) et I'équation de Garson
(Eq.VIIL7). Les résultats, obtenus, sont regroupés dans le tableau V1I1.7.

Tableau VIII. 7 : Importance relative des variables d'entrées sur le taux de
dégradation de l'ibuproféne.

Variable d’entrée Importance relative (%)
Concentration initiale 29,22
quantité du catalyseur utilisée 28,20
Temps d'irradiation 19,15
pH initial de la solution 23,43

Comme le tableau VIIL7 l'indique, toutes les variables étudiées (concentration initiale en
ibuprofene, quantité de catalyseur, pH initial de la solution et le temps d'irradiation) ont des
effets significatifs sur I'efficacité de dégradation de I'ibuproféne. La concentration initiale en
ibuprofene et la quantité de catalyseur utilisée sont les parametres les plus influents dans le
processus de degradation de I'ibuproféne avec des importances relatives de 29,22% et de
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28,20%, respectivement, suivis du pH et du temps d'irradiation avec des importances relatives
de 23,43% et de 19,15%, respectivement.

VII1.5. Mise en ceuvre de réseaux de neurones artificiels pour la modélisation de la
photodégradation de la molsidomine

VI11.5.1. Optimisation de I'architecture

La base de données utilisée pour la mise en ceuvre du RNA pour la simulation de la
dégradation de la molsidomine par photolyse directe est constituée de 260 exemples de
couples de vecteurs Entrées/Sorties. 182 exemples sont utilisés pour I'apprentissage du réseau,
39 exemples pour le test et 39 exemples pour la validation. Le choix des trois groupes
d’exemples a été fait de manicere aléatoire. De plus, la base de données d’apprentissage couvre
la totalité de la gamme de variation du parametre considéré (concentration initiale de la
molsidomine, pH initial de la solution, le temps d’irradiation ainsi que le taux de dégradation

du polluant organique).

VII11.5.1.1. Nombre de neurones de la couche cachée

L'évolution du coefficient de corrélation (R?) ainsi que l'erreur quadratique moyenne en
fonction du nombre de neurones en couche cachée pour la photolyse directe de la
molsidomine sont présentés sur le tableau VII1.8 (architecture a une couche cachée). Ces
résultats montrent que pour un nombre de neurones entre 17 et 19, une bonne corrélation est
enregistrée sur les bases d'apprentissage, de test et de validation. Par exemple, pour un
nombre de neurones égal a 17, les coefficients des trois bases sont respectifs égaux a 0,999,
0,999 et 0,989.

Sur le tableau VII1.8, nous pouvons constater également que les MSE mesurées sur les bases
d’apprentissage, de test et de validation commencent a se stabiliser a partir de 17 neurones en
couche cachée. Au-dela de ce nombre de neurones, les MSE atteignent des valeurs de 4,65.10
% sur I’apprentissage, 3,25.107 sur le test et 6.10™ sur la validation. Les deux critéres montrent
que la performance des RNA s'améliore lorsque le nombre de neurones augmente jusqu’a
environ 17. A partir de ce nombre de neurones en couche cachée, une stabilisation des
performances est notée. Nous conservons alors 1’architecture la plus simple générant le niveau
de performance optimal, soit 17 neurones en couche cachée.
Donc, les caractéristiques du PMC pour la dégradation de la molsidomine par photolyse
directe sont :

- Trois entrées (Concentration initiale, pH de la solution et la durée d'exposition aux

rayons UV).
- Une couche de sortie a un neurone (taux de dégradation de la molsidomine);
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- Une seule couche cachée composée de 17 neurones;
- Combinaison de fonctions de transfert (logsig en couche cachée et purelin en sortie) ;
- Algorithme d’apprentissage Levenberg-Marquardt.
Une fois que l'algorithme est optimisé, les poids retenus sont ceux qui correspondent a

I’erreur minimale sur la base d’apprentissage (tableau VIII.9).

Tableau VII1. 8 : Variation des coefficients de régression (R?) ainsi que I'erreur
quadratique moyenne (MSE) en fonction du nombre de neurones cachés.

Nombre apprentissage test validation

de MSE R? MSE R? MSE R?

1 0,0158 0,918 0,0565 0,791 0,0249 0,883
2 0,0033 0,986 0,0034 0,954 0,0025 0,985
3 0,0017 0,992 0,0034 0,988 0,0009 0,992
4 0,00167 0,992 0,0012 0,994 0,0025 0,986
5 0,00289 0,987 0,0016 0,990 0,0035 0,986
6 5,43E-04 0,997 8,81E-04 0,996 0,0012 0,996
7 3,79E-04 | 0,998 4,07E-04 0,997 0,0004 0,998
8 2,36E-04 [ 0,999 3,05E-01 0,998 0,0006 0,997
9 2,712E-04 0,998 9,70E-04 0,996 0,0002 0,999
10 | 3,52E-04 | 0,998 1,60E-03 0,992 0,0008 0,996
11 6,23E-04 0,996 1,97E-03 0,994 0,0008 0,997
12 | 1,61E-04 | 0,999 2,97E-02 0,909 0,0003 0,998
13 1,79E-04 0,991 4,18E-04 0,998 0,0003 0,998
14 | 1,22E-04 | 0,999 5,85E-03 0,980 0,0019 0,993
15 2,67E-04 0,998 8,60E-04 0,997 0,0004 0,998
16 | 1,26E-04 | 0,999 5,23E-04 0,998 0,0005 0,997
17 1,41E-04 0,999 6,50E-04 0,999 1,1E-04 0,9994
18 | 4,65E-04 | 0,998 3,25E-03 0,990 0,0006 0,996
19 1,63E-04 0,999 1,71E-04 0,999 1,8E-04 0,9989
20 4,42E-04 0,998 1,12E-03 0,995 0,0006 0,997
21 | 4,34E-04 | 0,997 5,20E-04 0,997 0,0005 0,997
22 | 2,80E-04 | 0,998 5,88E-04 0,997 0,0005 0,997
23 2,85E-04 0,998 8,10E-03 0,954 0,0009 0,996
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Tableau VI1I. 9 : Poids synaptiques et biais de 1’architecture optimisée pour la
prédiction de la photolyse directe de la molsidomine.

wl
w2 bl b2
x(1) x(2) x(3)
3,1256 4,6265 -1,4846 -1,3847 -5,5804
2,6936 -0,0729 -4,8126 1,0827 -1,2523
-1,3004 8,935 -2,5928 -3,6143 2,9259
2,0694 2,803 -3,8044 -2,7047 -0,5688
2,4903 5,6036 -5,0443 3,9969 -2,4792
2,087 2,0581 90,1494 4,0651 -4,0469
-0,0989 7,3011 -5,3616 7,7357 2,7119
-4,6879 6,3559 -0,0454 0,7729 -2,2818
1,7911 -1,6438 3,8211 -1,2997 0,6338 3,5748
-1,175 -6,901 -0,1691 4,5702 -0,5079
-17,4768 -9,0503 3,6084 11,0303 -27,8651
1,1041 5,8559 1,7024 -3,0402 0,732
4,5157 -0,5278 0,2348 2,3054 6,6327
5,3844 -2,0411 1,0004 -1,4116 5,8481
4,3632 -0,2209 -0,5706 -8,9442 7,8407
-6,7324 0,3513 -0,4765 5,7037 -7,7643
-6,4551 2,7599 -5,4528 -5,7751 -8,1854

VI11.5.2.Validation du modele neuronal
La figure VIIL.9 présente les corrélations entre les taux d'élimination de la molsidomine
expérimentaux et prédits par les réseaux de neurones artificiels.

Concernant la base d’apprentissage. D'apres cette figure, la corrélation est bonne puisque le
coefficient de corrélation (R?) s’éléve & 0,999. Sur les 182 essais, nous notons que 94% des
exemples sont prédits avec une erreur absolue inférieure a 1,5% et 98% des exemples sont
prédits avec une erreur absolue inférieure a 3 %.

Pour les données de la base de test, sur les 39 essais qui composent cette banque de données,
nous notons : 95% des exemples prédits avec une erreur inférieure a 1%, 98 % des exemples
prédits avec une erreur inférieure a 1,5% et une erreur maximale de 3 % observée pour moins
de 2 % des exemples. Enfin, pour la base de validation, sur les 39 essais, 94 % des exemples
prédits avec une erreur inférieure a 0,6%, 98% des exemples sont prédits avec une erreur
absolue inférieure a 1,1 %. Ces résultats témoignent donc également des qualités de
généralisation des RNA.
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Figure VII11. 9: Corrélations entre les taux de dégradation de la molsidomine expérimentaux
et calculés par RNA pour les trois bases: apprentissage, validation et test.

VI11.5.3. Analyse de la sensibilité

Pour évaluer I'importance relative des variables d'entrée sur la variable de sortie (taux de
dégradation de la molsidomine). Un processus d'évaluation a eété employé. Ce dernier a été
basé sur la matrice de poids de connexions (Tableau VIII.9) et I'équation de Garson
(Eq.VI1IL.7). Les résultats obtenus sont regroupés dans le tableau V111.10.
Comme le tableau VII1.10 I’indique, le temps d'irradiation est le parametre le plus influent
dans la photolyse directe de la molsidomine avec une importance relative de 41,48 %, suivi
par la concentration initiale en polluant a dégrader avec une importance relative de 34,54 %,
alors que le pH de la solution vient en dernier lieu avec 23,97%.
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Tableau VI11. 10 : Importance relative des variables d'entrées sur le taux
de dégradation de la molsidomine.

Variable d'entrée Importance relative (%)
Concentration initiale 34,54
Temps d'irradiation 41,48
pH initial de la solution 23,97

VI11.6. Conclusion

L'utilisation des réseaux de neurones comme approximateur universel est une voie

d'investigation intéressante. lls permettent de fournir des résultats fiables dans les cas ou de
nombreux parametres sont a prendre en compte.
L'emploi d'un modéle neuronal pour la simulation de la réaction de dégradation
photocatalytique impose d'effectuer un certain nombre de choix concernant, par exemple, le
nombre de couches cachées, le nombre de neurones dans la (les) couchée(s) cachée(s), les
fonctions d'activation utilisées par les neurones des couches cachée(s) et de sortie... .

Dans ce chapitre, nous nous sommes tout particulierement intéressés a la détermination
des poids initiaux du réseau de neurone, au choix de l'algorithme d'apprentissage et également
au choix du critere a minimiser. Pour cela, nous avons élaboré un modéle a partir de réseaux
de neurones selon deux axes : d'une part l'architecture est définie en fonction des constituants
et des conditions opératoires sensibles (température, catalyseur, pH, concentration initiale...)
et d'autre part les valeurs des parameétres (poids) sont identifiées a partir d'un ensemble de
données disponibles.

L'objectif n'est donc pas d'expliquer les phénomenes physiques mis en jeu mais

d'élaborer un modéle permettant la simulation de la réaction de dégradation photocatalytique
de facon a optimiser les conditions opératoires.
Du point de vue du modele neuronal, nous avons développé une architecture originale, pour la
modélisation de la réaction de dégradation photocatalytique des trois polluants
pharmaceutiques étudiés (molsidomine, ibuproféne et oxytétracycline) a partir de résultats
expérimentaux de la dégradation photocatalytique des trois polluants en mode batch. Les
entrées du modeéle sont: la quantité de TiO,, le pH de la solution, le temps d'irradiation et la
concentration initiale. L'apprentissage est réalis€ en mode non bouclé sur un ensemble de
points de type (entrées, sorties).

Les résultats présentés montraient clairement, notamment sur les bases de données de
validation, que les modéles développés présentaient des aptitudes certaines vis-a-vis des
objectifs visés (la simulation ainsi que la prédiction du taux de dégradation). De plus,
I'analyse de sensibilité utilisée pour identifier les variables auxquelles le modele est le plus
sensible a montré qu'aucun des parametres étudies dans ce travail ne peut étre négligé.
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Les objectifs, initialement, fixés lors du démarrage de la thése ont été atteint. Au
niveau expérimental en laboratoire, les mises en place d'un procédé photocatalytique en
suspension aqueuse opérant dans un réacteur en batch, ainsi que d'un procédé en lit fixe
(support Ahlstrém, 1048) travaillant en recirculation ont pu étre réalisées et maitrisées. La
compréhension des phénoménes fondamentaux a constitué également une grande part de
notre travail et les résultats obtenus sont prometteurs.

Dans le chapitre relatif a la photolyse directe, I'étude a montré que la vitesse de
dégradation est tributaire de la structure moléculaire du polluant a dégrader. En effet, plus
le polluant est condensé en cycle insaturé, en noyaux phénols et en structure de double
liaison, plus il devient délicat de le faire dégrader d'ou le faible taux de dégradation de
I'oxytétracycline par rapport a la molsidomine qui contient des liaisons N-N et C-N qui
sont trés sensibles au rayonnement UV, et leur rupture est plus facile par rapport a la
double liaison (C=C) et la liaison simple (C-C). Concernant l'ibuproféne, la photolyse
directe a montré que ce produit est insensible aux rayonnements UV, émis entre 300 et 400
nm, en raison de l'absence des groupes chromophores dans la structure chimique de la
molécule.

Dans un second temps, I'étude de la cinétique de dégradation de lI'oxytétracycline et de
I'ibuproféne a été réalisée par photocatalyse hétérogene. Il a été vu que la photocatalyse est
un procédé émergent et efficace pour le traitement et la minéralisation des effluents pollués
par les deux composés pharmaceutiques. Le catalyseur TiO, Degussa-P25 en poudre utilisé
a montré une trés bonne activité photocatalytique vis-a-vis des deux polluants étudiés. La
cinétique de dégradation de l'oxytétracycline et de l'ibuproféne a été suivie, via certain
paramétres tels que, la masse du catalyseur, l'intensité d'irradiation, la concentration du
polluant, le pH et la température de la solution. Ainsi nous avons pu Vérifier différentes
hypothéses:

- La dégradation photocatalytique dépend de la concentration initiale en polluant a
dégrader et que le temps nécessaire pour la dégradation augmente a mesure que la
concentration initiale du polluant augmente;

- Le pH est un parametre a prendre en considération. Pour I'oxytétracycline I'efficacité
de dégradation est meilleure pour les valeurs de pH supérieures au point isoélectrique
du TiO, alors que pour l'ibuproféne une disparition presque totale est constatée a
pH=4,52 (inférieur au point isoélectrique du TiO;) apres 180 min d'irradiation a cause
des forces électrostatiques attractrices entre les molécules d'lbuproféne, négativement
chargées et la charge positive de la surface de TiO,.

- La vitesse initiale de dégradation augmente de maniere graduelle avec l'augmentation
de la charge en TiO, dans le systeme réactionnel, jusqu'a atteindre un maximum a 1 g/l
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indiquant une progressive saturation de I'absorption photonique pour un flux incident
donné.

- L'intensité lumineuse agit sur la vitesse de dégradation selon une loi de puissance,
comme cela est habituellement indiqué dans la littérature.

- L'oxytétracycline et l'ibuproféne suivent une cinétique de dégradation du type
Langmuir Hinshelwood. Une modélisation de la vitesse par une loi mono-moléculaire
(prise en compte uniquement du polluant) représente de maniere satisfaisante les
points expérimentaux a la fois pour I'étude en réacteur batch et celle en réacteur
dynamique.

Dans le cas du catalyseur supporté, le papier Alstrom a montré des propriétés de
durabilité. En effet, les quatre essais de reproductibilité effectués sur le méme papier ont
montré qu'il pouvait étre utilisé plusieurs fois sans perte notable de son activité
photocatalytique. L'activité photocatalytique du catalyseur supporté a été quantifiée et
comparée a celle d'un catalyseur de référence en suspension. Le catalyseur supporté (papier
Alstrém) s'est révélé un peu plus efficace pour la dégradation de I'oxytétracycline que le
catalyseur Degussa-P25 en suspension. Ainsi, l'utilisation de catalyseur immobilisé peut
étre une solution alternative intéressante aux surco(ts qu'occasionnerait I'étape de filtration
des particules de TiO; en vue d'une utilisation industrielle du procede.

Pour la géométrie considérée, le débit de recirculation imposée a peu d'effet sur la
vitesse de dégradation de I'oxytétracycline. Toutefois, il a été montré que cette absence
apparente d'influence du débit est liée au fonctionnement du réacteur en multi-passages.
Un réacteur a simple passage aurait une efficacité de traitement qui diminuerait avec
I'augmentation du débit, du fait de la diminution du temps de contact entre les molécules a
dégrader et le photocatalyseur.

Enfin, les réseaux de neurones artificiels ont été mis en ceuvre pour modéliser et
optimiser l'activité photocatalytique des trois polluants pharmaceutiques étudiés. Ce
modele a été appliqué au réacteur batch, puis valide par comparaison des simulations et
résultats expérimentaux. Les résultats obtenus ont montré une bonne adéquation entre les
points expérimentaux et ceux obtenus par simulation, témoignant ainsi de la qualité de
I'apprentissage. L'analyse de sensibilité utilisée pour identifier les variables auxquelles le
modele est le plus sensible a montré qu'aucun des parameétres étudiés dans ce travail ne
peut étre négligé. Ainsi, au terme de ce chapitre, nous disposons d'un modele a base de
réseaux de neurones qui permet de prédire I'évolution de la réaction de dégradation
photocatalytique lors d'expériences menees en batch.

En perspectives, nous proposons d'effectuer des essais photocatalytiques sous
irradiation solaire afin de Vvérifier si le rendement de dégradation de la photocatalyse
solaire serait assez performant pour permettre I'élimination des polluants récalcitrants. En
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effet, I'utilisation de la photocatalyse solaire permettrait notamment de réduire les colts
opératoires liés a la consommation électrique.

Pour se rapprocher des conditions réelles, I'évaluation de [I'efficacité de la
photocatalyse pourrait étre menée sur une matrice complexe. En effet, comme il a été
montré dans la littérature, de nombreux polluants organiques sont présents dans les eaux a
traiter. Il serait alors judicieux d'évaluer I'efficacité de la photocatalyse dans le cas des
mélanges de molécules cibles. Il serait intéressant d'effectuer des essais photocatalytiques a
des concentrations de I'ordre du ng/l dans le but de constater la viabilité du procédé dans
cette gamme de concentrations.

Compte tenu des résultats obtenus et des remarques que nous venons de formuler, la
voie de la modélisation de la dégradation photocatalytique a lI'aide des réseaux de neurones
mérite d'étre approfondie, et peut certainement étre exploitée dans le cadre de la conception
des réacteurs pilotes.
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Annexe A Courbes d’étalonnage

Annexe A :
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Figure A.2: Courbe d’étalonnage de I’Oxytétracycline
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Figure A.3: Courbe d’étalonnage de I’Ibuproféne

Les concentrations de l'oxytétracycline, I'ibuproféne et la molsidomine sont facilement
mesurées par spectrophotométrie grace a un spectrophotomeétre UV-visible (Jasco V-530)
avec une cellule optique en quartz (1 cm) tel que présenté a la figure A.4.

Figure A.4: Photographie du spectrophotometre UV-visible utilisé
pour quantifier les polluants pharmaceutiques étudiés
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Annexe B Photolyse directe

Annexe B :
Photolyse directe
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Figure B.1: Influence de la concentration initiale sur la cinétique de dégradation de la
molsidomine a un pH de 6,62 et a température ambiante.
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Figure B.2: Effet du pH initial sur la cinétique de dégradation de la molsidomine
lors de la photolyse, C,= 20 mg/L
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Figure B.3: Influence de la concentration initiale sur la cinétique de dégradation de
I'oxytétracycline par le procédé UV seul a pH libre.
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Figure B.4 : Effet du pH initial sur la cinétique de dégradation de I'oxytétracycline
lors de la photolyse des solutions aqueuses de 20 mg/L.
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Annexe C :
Traitement photocatalytique
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Figure C.1 : Effet de la concentration initiale en Oxytétracycline sur la dégradation
photocatalytique en fonction du temps d'irradiation (pH libre, [TiO;] =1 g/L)
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Figure C.2 : Effet de la concentration en TiO; sur la cinétique de dégradation de I'OTC par le
procédé UV/TiO,, [Co]=20 mg/L, pH= 6,62, V= 700 tr/min, T=20 °C.
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Figure C.3 : effet du pH initial sur les cinétiques de dégradation de I'OTC par le systeme
TiO,/UV ([Co]=20 mg/L, [TiO,]= 1g/L).

1.0

0.8

0.6

c/c,

0.4

0.2

0.0

-
: —a— [IBU]=5 mg.L™
;\ —*— [IBU] =10mg.L™
i A\: —e—[IBU] =15 mg.L"
L ‘k\ 1
. —=—[IBU],=20 mg.L
A ]
AN
\ n
\\ \o\'
* AN
A () .\
\\* \ .\
— A .\o "
AN VRN
\ *\ .\. .\
Al *\ e o ~m
A *\*\ \.—.\ R.\l‘.‘.\.
] ] L f\f‘f\z\f"r‘?r:%\?‘? L1
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200 220

temps (min)

Figure C.4 : Effet de la concentration initiale en IBU sur la dégradation photocatalytique en
fonction du temps d'irradiation (pH=4,52, [TiO2] =1 g/L).
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Figure C.5 : Effet du pH initial sur la dégradation photocatalytique de I'lbuprofene, [IBU]=20
mg/l, [TiO2]=1 g/L, V=700 tr/min, T=20 °C.
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Figure C.6 : influence de la concentration en TiO, sur la cinétique de dégradation de
I'ibuprofene, [IBU]=20 mg/L, pH= 4,52, V=700 tr/min, T=20°C.
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