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Introduction générale

L’augmentation de la population et le développement humain ainsi que les activités agro-
industrielles, provoquent une pression grandissante sur les réserves en eau. Devant cette
pénurie croissante de l'eau, le traitement des eaux usées pour leur réutilisation semble
une alternative encourageante. Toutefois l'utilisation de ces eaux usées dans I'agriculture

exige que ces eaux respectent les législations en vigueur.

Certain de ces polluants sont trés stables et par conséquent difficiles a se dégrader.
D‘autres parviennent a se dégrader partiellement mais en produisant des composés
intermédiaires trés stables pouvant avoir un effet plus toxique que le polluant de départ.
L'effet de ces polluants sur la santé et de leurs risques écologiques nécessite le
développement de procédés plus efficaces capables de dégrader des polluants

récalcitrants aux méthodes conventionnelles.

Tout procédé nécessite, outre les produits nécessaires au traitement, une source
d’énergie. L’énergie solaire disponible tout au long de l'année avec des intensités
variables peut constituer une source alternative utilisable surtout dans les pays en voie de
développement. En effet, cette source d’énergie renouvelable est gratuite et inépuisable,

elle est de loin I'énergie la plus abondante sur Terre.

Le traitement photocatalytique se présente donc comme une technologie de choix pour la
dépollution et I'intégration de ces eaux usées, car il s'agit d'un systéme performant, simple
et économique. Ces différentes caractéristiques attractives ont engendré un grand intérét
de la part des chercheurs pour la compréhension, I'optimisation et I'application industrielle

de ce procédé.

Ce travail de recherche a pour objectif d’étudier les efficacités du procédé photocatalytique
pour traiter des eaux usées contaminées par des polluants chimiques (méthylamine et
diméthylamine) et bactériologique (E. coli) en utilisant des catalyseurs irradiés par des

photons de lumiere naturelle ou artificielle (UV-A/UV-B).
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Introduction générale

Ces deux polluants méthylamine (MA) et diméthylamine (DMA) sont notamment utilisés
comme intermédiaire de synthése dans I'industrie chimique et pharmaceutique et comme
composant ou additif dans la fabrication des carburants, agents de nettoyage, savons,
pesticides et agent de tannage du cuir. Ces produits présentes plusieurs risques pour la
santé et la sécurité, ils sont corrosifs, irritant pour la peau, les yeux et les voies

respiratoires et provoquent des allergies cutanées et respiratoires.
Cette thése est organisée en cing chapitres :

La premiére chapitre est une synthése bibliographique sur les procédés d’oxydation
avancé (POAs), la réactivité des radicaux-OH" et leur mode d’action. Une attention
particuliere a été apportée a la photocatalyse hétérogéne et aux effets de différents
parametres sur son efficacité. Une présentation des différents types des amines et des
bactéries, ainsi que leur dégradation par les POAs. Enfin, la désinfection solaire de I'eau

(SODIS) et le traitement par photocatalyse et autre POAs sont présentés.

Le second chapitre présente les techniques expérimentales en analyse chimique et

bactériologique.

Le troisieme chapitre, concerne I'étude de l'efficacité du procédé photocatalytique pour la
dégradation des deux amines méthylamine (MA) et diméthylamine (DMA) dans le but de
comparer leur réactivité et mécanisme vis-a-vis de la photocatalyse. Nous avons
également modélisé les cinétiques d’adsorption et de dégradation photocatalytique de ces
deux amines (MA et DMA).

Le quatrieme chapitre présente I'étude de I'influence du pH, de la nature (UV-A/UV-B) et
intensité du flux photoniques sur les constantes de vitesses de MA et DMA ainsi que sur

les produit formés au cours de leur dégradation photocatalytique.

Enfin, le cinquiéme chapitre s’intéresse a l'inactivation de E. coli en absence (SODIS) et

en présence de différents types de catalyseurs irradié par la lumiére solaire naturelle.

15
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Chapitre I

Etude bibliographique

1. Les Procédés d’Oxydation Avancée (POAs)

1.1 Généralités

L'effet des polluants sur la santé humaine et leur impact écologique ainsi que les
Iégislations sur la qualité de I'eau devenues de plus en plus strictes ces derniéres années
[1] ont conduit au développement de nouvelles techniques de traitement des eaux tels que

les Procédés d’Oxydation Avancées (POAS).

Les Procédés d’Oxydation Avancées sont définis par Glaze et al. [2] comme des
alternatives trés intéressantes pour la dégradation des polluants organiques non
biodégradables par les procédés biologiques de traitements. Ces POAs sont basés sur la

génération et I'utilisation d’'un puissant oxydant, le radical hydroxyl (OH").

Ce radical hydroxyl peut étre produit par des procédés photochimiques et non

photochimiques [Tableau I.1].

S. Helali 17



Chapitre | : Etude bibliographique

Tableau 1.1: Classification des procédés d’oxydation avancés

Procédés non-photochimiques Procédés photochimiques
Oxidation électrochimique Photolyse de I'eau (UV /H,0)
Electro-Fenton l(DLT\(;t/(I)—:Zéj)du peroxyde d’hydrogéne
Sonolyse Photolyse de I'ozone (UV/O3)
Radiolyse UV /H,0,/ O3

Peroxonation (O3/H,0,) Photocatalyse hétérogéne

Procédé de Fenton (Fe**/H,0,)  Photo-Fenton (Fe?*/ H,0./ UV)

Les POAs sont trés efficaces pour la dégradation des polluants organiques récalcitrants.
lls sont complémentaires aux techniques habituelles de floculation, précipitation,
adsorption sur charbon active ou osmose inverse. Cependant, dans le cas de fortes
concentrations en carbone organique totale [Figure 1.1] [3] ou dans le cas des rejets dont
la demande chimique en oxygene est supérieure a 5 g/L (DCO>5 g/IL) [Figure 1.2] [4], il
devient peu intéressant d’'utiliser ces POAs. L’oxydation par voie humide, ou l'incinération

de l'effluent pour une charge organique trés importante, seront donc privilégiées.

Les POAs présentent plusieurs avantages :

= |ls permettent de transformer des polluants réfractaires en produits
biodégradables qui peuvent étre traités par la suite par des méthodes
de traitements biologiques moins colteuses.

= |Is assurent une minéralisation compléte de la majorité des polluants
en CO, et H,0.

= |Is consomment moins d'énergie que d'autres méthodes telle que
I'incinération.

= |lIs évitent I'emploi de désinfectants et d'oxydants comme le chlore

dont les résidus peuvent avoir des effets néfastes sur la santé.
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Figure 1.1: Application des différentes techniques de traitement des eaux en fonction de la
charge organique et du volume a traiter [3]
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Figure 1.2: Application des techniques de traitement des eaux usées selon leurs teneurs
en DCO [4]
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1.2 Description et caractéristiques du radical hydroxyl OH’

Le radical hydroxyl OH" est composé d’un atome d’oxygéne et d’hydrogene possédant un
électron non apparié (électron célibataire) sur son orbitale externe. Les radicaux hydroxyls
sont produits a partir d’'une rupture homolytique d’une liaison covalente, c’est a dire que
les deux électrons mis en jeu lors de cette liaison sont également partagés, un électron
pour chaque atome [5]. Cette caractéristique lui confére un caractére fortement polaire et,
par conséquence, c’est un oxydant trés peu sélectif [4], il attaque de nombreux composés
organiques (aromatiques et aliphatiques), inorganiques ainsi que des microorganismes. I
posséde I'un des plus fort pouvoir oxydant, aprés le Fluor, avec un potentiel d’oxydation
de 2,80 V [Tableau 1.2] caractérisé par un temps de demi-vie de l'ordre de 10 sec [6]. Le
radical OH" ayant un caractére électrophile, les composés substitués par des groupements
donneurs d’électrons réagissent plus rapidement et conduisent principalement a la

formation de composés hydroxylés.

Tableau 1.2: Potentiel d’oxydation E° (V) des espéces oxydantes [7]

Espéce oxydant Formule chimique E° (V)
Fluor F 3,06
Radical hydroxyl OH’ 2,80
Oxygéne atomique O 2,42
Ozone O3 2,07
Peroxyde d’hydrogéne H,0, 1,78
Radical hydroperoxyle HO, 1,70
Permanganate MnO4 1,68
Dioxyde de chlore CIO, 1,57
Acide hypochloreux HOCI 1,45
Chlore Cl 1,36
Brome Br 1.09
lode I 0,54

Le radical hydroxyl OH" peut réagir avec les molécules organiques de trois maniéres
différentes [Eq. 1.1-1.3] [7].

- Abstraction d'hydrogéne : OH +RH - R+ H,O 1.1
- Addition électrophile : OH +R - ROH’ 1.2
- Transfert d'électron : OH" + RX - OH™ + RX™ 3

S. Helali 20



Chapitre | : Etude bibliographique

Buxton et al. [8] ont étudié la cinétique de réaction de OH" avec des composés organiques
aliphatiques et aromatiques dont les constantes de vitesses kop+ sont représentées dans le
Tableau 1.3.

Tableau 1.3: Constantes de vitesses de réaction des radicaux OH" (kow:) avec des
composés organiques aliphatiques et aromatiques en milieu aqueux [8]

Composés Substituants pH kone (L/mol/s)
Méthane CH, -H - 0,11 10°
Méthanol CH;OH -OH 6 0,97 10°
10,5 1,80 10°
Méthylamine
CHaNH, -NH 11,1 4,10 10°
11,5-12,5 5,70 10°
lon méthylammonium + 7
CH3NH3+ 'NH3 4 3,50 10
@ | Ethylamine C,HsNH; -NH, 8-13,1 6,40 10°
-5- lon éthylammonium 3
_g CoH:NH," -NHs 8-13,1 4,10 10
< Triméthylamine 10
-N 12 1,30 10
(CH3)sN
lon triméthylammonium
. -NH* 7,5 4,00 10®
(CH3)sNH
Diméthyl éther -OCHj, - 1,00 10°
Acétone -COCH,4 6 1,3 108
Acide acétique -COOH 1 1,6 107
Acétaldéhyde -COH 1 7,3 108
Benzéne -H 7 7,8 10°
, | Phenol -OH 74-77 1,4 10"
()
Z | Aniline -NH, 84-95 1,5 10"
©
§ | Anisole ~OCHs 6.5 5,4 10°
<
Toluéne -CHs 3 3,0 10°
Acide benzoique -COOH <3 4,3 10°
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Certains ions présents dans I'eau a traiter connus comme piégeurs de OH" a cause de la
vitesse avec laquelle ils réagissent, pourraient limiter I'action de ces radicaux hydroxyls.
Parmi les piégeurs de OH’ on trouve les carbonates et les bicarbonates qui forment I'anion
radical carbonate (CO3’ ") moins réactif [Eq. |.4 et 1.5] [8].

COs* + OH — OH + CO; " kow = 3,9 10°L/mol/s 1.4

HCO; + OH"  —  H,0 + COy " kow = 1,0 107 L/mol/s 15

1.3 Procédés non-photochimiques d’oxydation avancés

1.3.1 Procédé électrochimique

Cette technique est basée sur la génération des radicaux hydroxyls en appliquant des
oscillations de faibles intensités de courant électrique (<10 ampeéres) a un soluté
contenant du peroxyde d’hydrogéne [9].

Plusieurs facteurs peuvent affecter la vitesse de la réaction, la chaleur, le courant, la
configuration des électrodes et leur composition. Un des grands avantages du processus
électrochimique est que les électrons sont générés ou consommeés par les électrodes,
fournissant un réactif propre et aucune molécule nocive implicite dans le processus.
Néanmoins, ce processus présente certains inconvénients tels que son colt élevé par
rapport aux autres processus, la nécessité d’avoir un effluent conducteur, et donc I'ajout

d’'un sel dans le cas ou la solution a traiter ne présente pas une bonne conductivité.

Les radicaux hydroxyls peuvent étre générés en solution a traiter par électrochimie directe
ou indirecte. Dans I'électrochimie directe (oxydation anodique), les radicaux hydroxyls sont
générés directement a la surface d'une électrode telle que PbO, ou diamant dopé au bore
(BDD) par l'oxydation de l'eau. Par contre I'électrochimie indirecte (procédé électro-

Fenton) utilise la réaction de Fenton pour former ces radicaux [Eq. 1.6-1.8] [10].

0, +2H*+2¢e @ H,0, 1.6
H,O, + F+e2+ N Fe* + OH™ + OH’ 1.7
Fe** +e 2 Fe?* 1.8
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Les procédés électrochimique d'oxydation avancée ont montré leur capacité a éliminer
efficacement les polluants toxiques et persistants aux procédés biologiques et/ou physico-
chimiques (pesticides, herbicides, chlorophénols, colorants, antibiotiques, etc.) [11-15].
Cainizares et al. [16] ont montré le traitement électrochimique des eaux usées contenant
du 4-Nitrophénol en utilisant des anodes de diamant dopé avec du bore permettant une
minéralisation compléte. Ces auteurs ont mis en évidence que la premiere étape
d’oxydation de ce produit était la libération du groupe nitreux du cycle aromatique, avec
formation de phénol et quinones lesquels étaient oxydés ultérieurement en acides

carboxyliques et par la suite en dioxyde de carbone.

1.3.2 Lasonolyse

La sonolyse est une technique utilisant les ultrasons pour dégrader des polluants en milieu
aqueux. La propagation dans I'eau d’une onde sonore a une fréquence (f >20 kHz) [Eq.
1.9] [17] conduit a la formation de bulles de cavitation. A lintérieur de ces bulles regnent
des conditions extrémes de température et de pression qui conduisent a la dissociation de

'eau et a la production des radicaux OH’, HOO', etc.

H,O + ultrasons (20 — 1 000 kHz) — OH +H’ 1.9

1.3.3 Laradiolyse

Le phénomeéne de radiolyse est observé pour la premiére fois en 1903 par F. Giesel [18]
en irradiant de l'eau pur par les rayonnements o de radioéléments naturels. Ce
phénoméne concerne I'ensemble des transformations chimiques provoquées par
linteraction de rayonnement ionisant avec le milieu liquide qu'il traverse. A I'échelle
microscopique, I'énergie est introduite dans le milieu de fagon trés hétérogéne, et

localement intense entrainant des ruptures de liaisons, d’ou le terme « radiolyse ».

Une premiére tentative d’interprétation de la radiolyse de I'eau pure remonte a 1914 [19],
date a laquelle Debierne a émis I'hypothése de la dissociation de I'eau en atomes H’ et en

radicaux OH’" sous l'influence des rayonnements.
En milieu aqueux, la radiolyse peut s’effectuer selon trois grandes étapes [Figure 1.3] [20]

i - Etape physique : elle concerne le transfert d’énergie du rayonnement ionisant aux

molécules d’eau.
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i - Etape physico-chimique : elle concerne les produits de I'étape physique, H,O",
I'électron e et les molécules d’eau excitées notées H,O*. Cette étape a lieu entre 10™"° et
102 s [21].

iii - Etape de chimie hétérogéne : Aprés 10™'%s, les premiéres espéces radiolytiques sont
généralement toutes formées. Durant les 10°s suivantes, ces espéces diffusent dans la

solution en réagissant entre elles suivant de nombreuses voies.

Les rayonnements peuvent étre de nature différentes (photons, neutrons, électrons,
particules chargées lourdes). Le rayonnement le plus couramment employé est le
rayonnement gamma émis soit par le ®°Co (photon de 1,17 et 1,33 MeV), soit par le "*'Cs
(photon d’environ 660 KeV). Ces rayonnements ionisent le solvant, en produisant trés

rapidement (quelques dizaines de nanosecondes) des espéces radicalaires [20].

Rayonnement temps en
= secondes
. Hzo\ -
excy ionisation .
) 15
10 s
H,0" HO" + &
{
.fil \ +H,0
/L H+o(P) .
,/ H,+0('D) +H,0 HO+H~
+HO +H,0
H+HO H,+2HO (ou H,0,) HO+H;0° HO+H,+ OH™ €5, 15"
e - . 10%
e,,, H,HO , H,, H,0,, HO,, H.O
Tl

Figure 1.3: Schéma du mécanisme de la radiolyse de I'eau [20]
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1.3.4 Réaction de fenton (H,0,/Fe*")

La réaction de Fenton a été découverte pour la premiére fois par H.J.H. Fenton en 1894
[22] quand il a remarqué qu’il est possible d’activer H,O, avec un sel ferreux et d'oxyder
par la suite I'acide tartrique. Ce n’est que plus tard, en 1934, que Haber et Weiss [23]
émettent 'hypothése que I'agent oxydant, dans la réaction de Fenton, était le radical

hydroxyl (OH") généré par la décomposition catalytique de H,O, en milieu acide.

La réaction de Fenton consiste a mélanger dans une solution acide, du peroxyde
d’hydrogéne (H,O;) avec un sel ferreux jouant le role de catalyseur (FeCl,, FeSO,7H,0,
etc.). En présence de Fe?*, le peroxyde d’hydrogéne se décompose en OH’ et OH™ [Eq.
1.10]. Fe®" peuvent aussi réagis avec les OH' pour donner OH™ [Eq. I.11]. Les ions
ferriques Fe®* générés peuvent étre réduit par réaction avec le H,0, en excés pour former
des ions ferreux Fe?" et les radicaux HOO® [Eq. 1.12]. A leur tour, les radicaux HOO’

peuvent réagir avec Fe* pour former O, [Eq. 1.13], et HO, [Eq. 1.14].

Fe®* + H,0, - Fe® + OH™ + OH' 1.10
Fe?* + OH’ N Fe® + OH" .11
Fe* + H,0, N Fe” + H" + HOO .12
Fe®* + HOO' - Fe** + H' + O, .13
Fe’* + HOO' N Fe* + HO," .14

Le taux de réaction est limité par le taux de génération du radical OH" qui est directement
lite a la concentration de H,O, et de fer en solution. En absence de composés
organiques, le radical OH" généré continue a réagir lentement avec le peroxyde
d’hydrogéne [Eq. I.15]. En revanche, en présence de composés organiques (RH), le

radical hydroxyl peut former, par abstraction d’hydrogéne, un radical R" [Eq. I.16].

H,O, + OH’ - H,O + HOO’ .15

RH + OH’ - R"+ H,0O 1.16

S. Helali 25



Chapitre | : Etude bibliographique

Effet de la température

La réaction de Fenton est améliorée en augmentant la température, avec un effet plus
prononcé aux températures entre 5°C et 20°C. A mesure que la température augmente au
dessus de 40 - 50°C la décomposition accélérée de H,O, en oxygéne et eau diminue
I'efficacité d’utilisation du H,O..

Effet de pH

En général la réaction de Fenton nécessite un faible pH [24] Un pH <3 est important pour
garder I'ion ferrique (Fe**) en solution. Pour un 3< pH< 5, Fe*" sera sous forme colloidale
dans la solution. Pour un pH au-dessus de 5 (pH>5), Fe* précipite sous forme de

Fe, (OH); et décomposera le H,O, en oxygéne.

Goel et al. [25] ont étudié I'efficacité du réactif de Fenton (H,O./Fe?*) pour la dégradation
du naphtaléne présent dans les eaux brutes destinées a la consommation humaine.
Différents pH (pH 4,0 et pH 7,0) ont été utilisé pour tester I'action combinée de différentes
concentrations de peroxyde d’hydrogene/fer ferreux, ou l'action du peroxyde seule. Les
meilleurs résultats ont été obtenus en utilisant I'action combinée peroxyde d’hydrogéne/fer
ferreux. Pour des concentrations relativement élevées de H,O, (10 a 12 mg/L), le
peroxyde d’hydrogéne en présence de fer ferreux (30 mg/L de Fe®") permettait d’obtenir
des taux d’élimination de naphtaléne de 99 % et 96 % a des pH respectifs de 4 et 7.
L’action seule du peroxyde d’hydrogéne était quasiment inefficace pour I'oxydation du

naphtaléne.

1.3.5 La peroxonation H,0,/0,

La combinaison de l'ozone avec le peroxyde d'hydrogéne constitue une autre maniére
d'augmenter la production du radical hydroxyl. Ce systéme combiné est plus efficace que
'ozonation seule. Ce procédé peut étre employé dans le cas ou la réaction d’ozonation
suit un régime cinétique lent. Dans ce procédé, les radicaux hydroxyl, principaux oxydants
de la peroxonation, sont formés par réaction entre I'ozone et le peroxyde d'hydrogéne [Eq.
1.17] [26]. Ce procédé est affecté par de nombreux parametres tels que la température, le
pH, les réactions consommant les OH’ et le type de polluant ainsi que la faible solubilité de
03 [27].

O3 + H,0O, — OH + HOO" + 0Oy, 1.17
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1.4 Procédés photochimiques d’oxydation avancés

Les procédés photochimiques d’oxydation avancés permettent la production des radicaux
hydroxyls par la photolyse directe de I'eau (H,O), ou d’'un additif (H,O,, O3) [Eq. 1.18-1.21]
ou par lI'excitation d’'un semi-conducteur [Eq. 1.23, 1.24]. Les méthodes les plus utilisées
pour la génération du radical hydroxyl par les POAs photochimiques sont présentées dans
le Tableau 1.4.

Tableau 1.4: Génération du radical hydroxyl par des procédés photochimiques [7]

Procédés o Longueur Ea.
photochimiques Reactions d’onde d
UV/H,0, H,O, + hv — 2 OH A <300 nm 1.18
O3 + H,O + hv — 20H + 0O, .19
UV/O; A <310 nm
O3+ OH’ HOO + O, 1.20
UV/H,0,/03 O3 + HyO, + hv 0O, +OH" +HOO’ A <310 nm 1.21
2+
H20./Fe H,0, + Fe?* Fe®" +OH +OH " .22
UV/H,0,/Fe . e A < 580 nm
(photo-Fenton) ~ F&” +H0+hv Fe” +H + OH 1.23
TiO, + hv TiO, (e™+ hY) .24
UVITIiO, A <390 nm
TiOz(h") +OH o4 TiO, + OH 54 1.25

1.4.1 Photolyse de I’eau (UV/H,0) et des substances chimiques

Lorsque l'eau a l'état liquide est soumise a un rayonnement UV de longueur d’onde
inférieure a 185 nm, le phénomeéne le plus probable découlant de son absorption est la
rupture homolytique de deux liaisons O-H et la génération du radical hydroxyl [Eq. 1.26].

HO + hv. > H + OH 1.26
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En raison de l'absorption de l'air, il est nécessaire de faire le vide dans les appareils
travaillant a ces faibles longueurs d’ondes appelées généralement Ultraviolet du vide

(Vaccum Ultraviolet (VUV) en anglais).

En absence d’autres réactifs, les radicaux primaires peuvent former du peroxyde
d’hydrogéne [Eq. 1.27], et les radicaux hydrogéne peuvent réagir avec le dioxygéne pour
former le radical hydroperoxide [Eq. 1.28].

OH + OH — H202 .27
H + O, — HOO 1.28
HOO - 0O +H' 1.29

Durant la photochimie, les photons sont également absorbés par des substrats, ce qui
entraine la rupture des liaisons chimiques entre les différents atomes constitutifs de ces
molécules. Comme chaque substance a une longueur d’'onde optimale de captation, le

spectre UV-Visible, se préte donc a une large gamme de substances chimiques [28-30].

1.4.2 Photolyse du peroxyde d’hydrogéne (UV/H,0,)

Le procédé UV/H,0, se base sur I'absorption des photons par le peroxyde d’hydrogene
provoquant son excitation électronique et la rupture de la liaison O-O formant deux
radicaux hydroxyls [Eq. 1.30] qui participent également, par des réactions secondaires, a la

décomposition du peroxyde d’hydrogene selon les équations [Eq. .31 — 1.36] [8].

H,0, + hv — 2 0H 1.30
OH" + H,0, - H.O + HOO’ .31
HOO™ + H,0, - OH" + H,0+ O, 1.32
OH'+ HOy - HOO™ + OH 1.33
2HOO - H,0, + O, 1.34
HOQO™ + OH - H,O + O, 1.35
20H’ - H,0O, 1.36
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Pour étre efficace, ce procédé nécessite des longueurs d'ondes inférieures a 300 nm.
Ainsi, les eaux turbides contenant des composés organiques peuvent absorber les
rayonnements UV, d’ou la nécessité d’augmenter la dose d’UV, ce qui augmente le colt

du processus.

Ce procédé est souvent utilisé pour la décontamination des eaux souterraines et pour
I'élimination des polluants tels que trichloréthylene (TCE), tétrachloréthylene, et du
benzéne [31], Ce procédé est utilisé aussi pour supprimer des esters phosphoriques de

I'eau potable [32].

1.4.3 Photolyse de I'ozone (UV/O;)

Le traitement avec 'ozone (O3) peut également étre augmenté au moyen du rayonnement
ultraviolet pour produire d’avantage de radicaux hydroxyls [Eq. 1.37-41]. L’'ozone présente
un maximum d’absorption des radiations UV a 254 nm ce qui conduit a la production de

puissants oxydants pour éliminer les polluants organiques et bactériens.

O3+H,O+hv — 20H" + O, 1.37
O; + OH’ - HOO + O, 1.38
O3 + HOO' - OH" + 20, 1.39
OH" + HOO’ - H,O + O, 1.40
OH" + OH’ - H,O, .41

Le procédé UV/O; est plus efficace que UV/H,O, pour la génération des radicaux
hydroxyls pour des concentrations égales en oxydants et en utilisant des lampes UV a
basse pression. Cette efficacité plus importante est due au coefficient d'extinction molaire
a 254 nm de O; (3600 M~'cm™) qui est largement supérieure a celui de H,0O, (18.6
M~'em™)[4]. Ainsi, une dose UV ou une concentration de H,O, plus importante sont
nécessaires pour générer le méme nombre de radicaux hydroxyl par UV/H,O, que par
UV/O;. Ce couplage (UV/O;) a été étudié pour le traitement d’effluents contenant divers
types de polluants organiques tels que les pesticides [33], les herbicides [34] et les

colorants [35].
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1.4.4 Procédé UV/H,0./0;

L’addition du H,O, au procédé UV/O; accélére la décomposition de I'ozone résultant en
une augmentation de radicaux hydroxyls. Ce procédé UV/H,0,/O; permet une réduction
considérable du carbone et une minéralisation rapide des polluants. C'est le procédé le
plus efficace pour les effluents fortement pollués. Ce procédé est la combinaison des deux
systemes UV/H,0, et UV/O;. L’équation globale de ce procédé UV/H,0,/O; est alors
obtenu [Eq. 1.42] :

205 + Hy,O, + hv — 20H" + 30, .42

Mandavgane et al. [36] ont étudié la dégradation de l'acide salicylique par différents
procédés : photoperoxone (UV/H,0,/03), photofenton (UV/Fe*/H,0,) photoperoxydation
(UV/H,0,) et photolyse (UV). Les auteurs ont trouvé une dégradation plus rapide avec le
procédé UV/H,0,/0s.

1.4.5 Procédé de photo-Fenton (UV/Fe?*'H,0,)

Le procédé photo-Fenton est en fait le couplage du procédé Fenton a une source
d’irradiation naturelle ou artificielle. En effet, la réaction de Fenton [Eq. 1.43], utilise le fer
comme catalyseur pour produire des radicaux hydroxyls en présence du peroxyde
d’hydrogéne. Le procédé photo-Fenton utilise en plus des rayonnements UV-Vis (A < 580
nm) pour augmenter le taux de radicaux libres en stimulant la réduction du Fe** en Fe?*
[Eq. 1.44].

Fe?" + H,0, — Fe* +OH + OH 1.43

Fe* +H,0+hv — Fe**+OH +H" .44

En fait, la réaction limitant I'action catalytique du fer dans le procédé de Fenton (sans
irradiation) est la réaction de réduction de Fe**. Ainsi, l'irradiation permet la régénération
des ions ferreux (Fe®*) par photoréduction des ions ferriques (Fe®*") sans consommer de

peroxyde d’hydrogéne, tout en formant un radical hydroxyl [37].
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Le procédé de photo-Fenton a été d'abord étudié par les chercheurs dans I'atmosphére

pour clarifier les mécanismes naturels de la production du radical hydroxyl OH" [38] et

I'oxydation de plusieurs polluants dans les gouttelettes d'eau atmosphériques comme le t-
butyl methyl ether (MTBE) utilisé comme un additif dans I'essence [39]. Ce procédé de
photo-Fenton se produit naturellement dans I'atmosphére. En effet, les gouttelettes d'eau
contiennent du peroxyde d'hydrogéne et des ions "fer" qui sont source de radicaux OH",

en particulier sous irradiation solaire par réaction photo-Fenton.

Ce n’est qu’au début des années 1990, qu’il a été introduit comme technologie de
traitement des eaux usées, ou il a été appliqué avec succes pour traiter une large variété
de contaminants, y compris, les colorants [40-43], les phénols [44-47], les pesticides [48-

50] les polluants pharmaceutiques [51-53] et les bactéries [54-56].

Ormad et al. [57] ont comparé la dégradation d'une solution de 2,4-dichlorophenol (DCP)
par les procédés de Fenton et photo-Fenton. Ces auteurs ont trouvé que la dégradation du
(DCP) au moyen de la réaction de photo-Fenton est fortement améliorée : une

minéralisation de 78% a été atteinte en présence de 10 mM H,0O, et 10 mg/L Fe (II).

Des procédés de Fenton, électro-Fenton, sono-électro-Fenton et photo-électro-Fenton ont
été appliqués pour la dégradation du phénol [47]. Les auteurs ont montré une efficacité
plus importante du traitement photo-électro-Fenton. Aprés 30 min, I'élimination compléete
du phénol et une minéralisation de 64% a été observée aprés 30 min. L'efficacité de la
dégradation a été observée dans cet ordre: photo-électro-Fenton > sono-électro-Fenton >

électro-Fenton > Fenton.

L’'inconvénient majeur du procédé photo-Fenton est la nécessité de travailler a faibles
valeurs de pH. Un pH de 2,8 a été fréquemment trouvé comme valeur optimale [58, 59].
En effet, a ce pH la précipitation n’a pas encore eu lieu et 'espéce dominante de fer en
solution est [Fe (OH)] **. Au dela des valeurs de pH comprises entre 3,0 et 5,0, le fer (Fe?*
et Fe®*) est susceptible de précipiter et former des hydroxydes de fer, induisant ainsi une

faible activité catalytique.
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1.5 La photocatalyse hétérogéne

1.5.1 Introduction

La photocatalyse hétérogéne est un processus catalytique qui repose sur I'excitation d’'un
semi-conducteur par un rayonnement lumineux conduisant a [l'accélération de la
photoréaction en faisant intervenir des réactions entre les paires électron/trou et les

produits organiques adsorbés a la surface du semi-conducteur.

Le processus de la photocatalyse hétérogéne peut se décomposer en 5 étapes

indépendantes comme tout procédé de catalyse hétérogéne [60]:

1 - Transfert du ou des réactifs de la phase fluide vers la surface du catalyseur
2 - Adsorption d’au moins d’un réactif

3 - Réactions en phase adsorbée

4 - Désorption des produits intermédiaires et/ou finals

5- Transfert de ces produits de la région de surface dans la phase fluide.

Plusieurs semi-conducteurs ont été testés dans la photocatalyse comme TiO,, ZnO, ZnS,
WQO;, GaP, Fe,0O; et CdS [61-67]. Les semi-conducteurs CdS et GaP ont l'avantage
d’absorber par rapport au TiO, une fraction plus importante du spectre solaire, mais
malheureusement ces  semi-conducteurs sont instables durant ['oxydation
photocatalytique. TiO2, au contraire, est stable et constitue un bon compromis entre
efficacité et stabilité. C’est le semi-conducteur le plus utilisé en photocatalyse hétérogéne
en raison de son faible colt et sa grande efficacité a minéraliser des polluants organiques
[68]. Plusieurs auteurs ont trouvé une efficacité photocatalytique plus importante en
présence de TiO; [64, 65, 67].

Le Tableau 1.5 présente quelques semi-conducteurs ainsi que leur bande d’énergie
interdite et la longueur d'onde maximale requise pour leur activation photocatalytique.
1.5.2 Principe

Lorsque un semi-conducteur (SC) absorbe des photons d’énergie supérieure a la valeur

de sa bande interdite (hv>E,), un électron passe de la bande de valence a la bande de
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conduction, créant un site d’oxydation (trou h*) et un site de réduction (électron ") [Eq.

1.45] [Figure 1.4].

Les trous h* réagissent avec les donneurs d’électrons tels que H,0, les anions OH et les

produits organiques R adsorbés a la surface du semi-conducteur en formant OH" et R'[Eq.

1.46-48]. Les e réagissent avec des accepteurs d'e” tels que le O, pour former des

radicaux superoxydes O," et par la suite H,O, [Eq. 1.49-51].

SC + hv - e +h' l. 45
HyO44s + h* - H" + OH’ 4 l. 46
OH s + 0* — OH’ s I. 47
Rags + h” - R 1.48
O, +e - 0," .49
O, +e + 2H* N H,0, I. 50
O, " +H' - HOO I. 51
SC
Photon {hv > Eg; ) / \4
recombinaison
ﬁ%}?’\
\
'9(b7\\.
/ | AORid,
(;; 'Red,
recombinaison
Dégradation des polluants — H,0+CO
adsorbeés a la smface du catalyseur z :
Figure 1.4: Schéma de principe de la photocatalyse [69]:
(a) absorption des photons et formation dune paire (e/h’),
(b) migration de la paire (e/h") dans le catalyseur,
(c) recombinaison de la paire (e/h") en surface de la particule,

(d) recombinaison de la paire (e/h") dans le bulk de la particule,

(e) oxydoréduction des espéces adsorbés a la surface.
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Tableau 1.5: Energie de bande interdite et longueur d’'onde d’activation des différents
semi-conducteurs [70]

Semi-conducteurs Energie de bande Longueur d’onde

interdite (eV) (nm)
BaTiO; 3,3 375
CdO 2,1 590
CdS 2,5 497
CdSe 1,7 730
Fex0s; 2,2 565
GaAs 1,4 887
GaP 2,3 540
Sn0O; 3,9 318
SrTiO; 3,4 365
TiO, 3,2 390
WO, 2,8 443
ZnO 3,2 390
ZnS 3,7 336

1.5.3 Le photocatalyseur TiO,

Le dioxyde de titane TiO, existe sous trois forme cristallines: anatase (quadratique), rutile
(quadratique) et brookite (orthorhombique). Deux de ces formes ont une activité
photocatalytique, 'anatase et le rutile.

Dans les deux structures cristallines du dioxyde de titane rutile et anatase, 'atome de
titane est entouré de six atomes d’oxygéne et chaque atome d’oxygéne est lui méme
entouré de trois atomes de titane. Dans le cas du rutile [Figure 1.5], les cations Ti*
occupent les sommets et le centre du parallélépipéde a base carrée. Chaque cation est
alors entouré par 6 anions O%. Les octaédres d’oxygéne TiOs sont reliés entre eux par des
arétes et des sommets [Figure 1.5b]. La distance inter-ionique moyenne dans le rutile est
de 1,95 A° pour la liaison Ti-O et de 2,9 et 4,5 A° pour les liaisons Ti-Ti [71] [Figure 1.5a].

L’'anatase est une structure tétraédrique allongée avec des octaeédres d’oxygene
irréguliers [Figure 1.6b]. Les distances moyenne Ti-O (1,91 A°) sont sensiblement égales
a celles du rutile. La distance inter-ionique est de 3,8 et 9,5 A° pour les liaisons Ti-Ti
[Figure 1.6a] [72].

S. Helali 34



Chapitre | : Etude bibliographique

Structure rutile (Eg = 3,0 eV)

(a) (b)
1,95 A° Ti*
Ti**
29 A°

4

Ti 2 |

Titane 45A°

® Oxygéne

Figure 1.5: Structure cristallographique du rutile

Structure anatase (Eg = 3,2 eV)

(a) (b)
Ti** Ti**
A
J91A°
0%
9,5 A°
Titane |

® Oxygéne v

Tid} ITi**

31

Figure 1.6: Structure cristallographique de I'anatase
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L’'anatase présente une énergie de bande interdite E; de 3,2 eV correspondant & une
activation par des photons de longueur d’'onde A < 388 nm. L'E4 du rutile est de 3,0 eV
correspondant a une activation par des photons ayant une longueur d’onde inférieure a

414 nm [73]. L’'anatase a été montré comme étant la forme de TiO, la plus active [74].

Figure 1.7 illustre I'état excité d’'une particule de TiO, en présence des photons de
longueur d’'onde A < 388 nm, ainsi que le potentiel d’'oxydoréduction de sa bande de

valence et de conduction.

Eunergie (V)

s Ti0-
UV iA=288 ni)
0 | - — BC ()
F
0 - W
'3 \:i )
e CD;
1 _ >
& D,
E.=32eV W+ —  Polluants
2 1 ~ OoH"
2@ < 4
4 H;O/0H  CO;+H:0
£
T o« | —— By () e
v

Potentiel rédox( V)

Figure 1.7: Energie de bande interdite d’'une particule de TiO, et la longueur d’onde
correspondante pour son activation

La dégradation photocatalytique des molécules peut se faire selon deux différents

mécanismes :

(i) Réaction directe de la molécule adsorbée avec la paire (e7/h*) par une réaction

d’oxydoréduction (ex. photosensibilisation).

(i) Réaction de la molécule avec un radical ou une espéce oxygénée formé lors de la

réaction de I'eau et de 'oxygéne adsorbées avec la paire (e /h").
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1.6 Historique et domaines d’application de la photocatalyse

La photoactivité du dioxyde de titane a été décrite pour la premiere fois en 1921 par Carl
Renz [75] ou il a évoqué le changement de couleur du TiO; irradié par de la lumiére
naturelle en présence de composés organiques. Quelques années plutard, en 1929,
Keidel [76] a observé la décomposition de certains additifs dans les peintures en présence
de TiO; illuminé. L’oxydation du CO sur ZnO irradié a été étudiée pour la premiére fois par
Doerffler et Hauffe en 1964 [77].

En 1970, La photocatalyse hétérogéne a été étudié a lyon par Formenti et Teichner [78]
ou ils ont montré I'efficacité de ce procédé pour 'oxydation partielle des alcanes et des
hydrocarbures oléfiniques. En 1972, ces auteurs ont publié leurs travaux congernant la
dégradation photocatalytique partielle de paraffines, de cétones et d’aldéhydes en

présence de TiO, [79].

En 1972, Fujishima et Honda [80] ont démontré la décomposition de l'eau par
photocatalyse a la surface d’électrode de TiO,. En 1983, Fox et Chen [81] ont étudié
I'oxydation photocatalytique des amines aliphatiques en utilisant le TiO, en suspension.
Par la suite, la photocatalyse au TiO, a été appliquée pour la dégradation des divers
polluant comme les pesticides [66, 82-84], les insecticides [85], les composés azotés [86,
87], les colorants [88-90] qui sont susceptibles d’étre complétement oxydés en CO, et
H,O. La photocatalyse est également utilisée pour I'élimination des bactéries, des virus et

des champignons [91-104].

Outre son utilisation pour le traitement des eaux, la photocatalyse a trouvé plusieurs
applications dans le domaine de l'environnement: la purification de l'air intérieur et
extérieur, comme par exemple I'élimination des oxydes d'azote atmosphériques (NOy) qui
provoquent des pluies acides [105, 106], I'élimination des odeurs [103, 107-112],
l'application dans les revétements auto-nettoyant de surfaces (verre, métaux, bétons,
ciments, etc.) [113-116]. La photocatalyse est aussi utilisée pour le traitement du cancer

[117-120], la production d’hydrogéne [121]et la synthése de composés organiques [122].

S. Helali 37



Chapitre | : Etude bibliographique

1.7 Facteurs influengant la photocatalyse hétérogéne

Les principaux facteurs influengant la photocatalyse hétérogéne sont :

= La concentration en catalyseur

= La concentration initiale du polluant
= LepH

= Le flux lumineux

= La structure cristalline

= La taille des particules

= La composition aqueuse

= L’oxygéne dissous

= Latempérature

= Le débit

1.7.1 Influence de la concentration en catalyseur

La concentration optimale en catalyseur dépend des conditions expérimentales et de la
géométrie du photoréacteur. Herrmann [60] a reporté que la vitesse initiale de dégradation
d'une grande variété de matieres organiques, en utilisant un photoréacteur statique ou
dynamique, est directement proportionnelle a la concentration du catalyseur a faible
concentration puis devient indépendante de la concentration du catalyseur [TiOz]. Un
optimum est atteint correspondant a I'absorption compléte des photons par le TiO,.

Pour des grandes concentrations en catalyseur, la solution devient opaque et un effet
d’écran apparait empéchant la pénétration de la lumiére au centre du réacteur et par

conséquent affecte le rendement photocatalytique de la réaction.

1.7.2 Influence de la concentration du polluant : modéle de Langmuir-Hinshelwood

Généralement, la cinétique de dégradation d'un composé suit le modele de Langmuir-
Hinshelwood confirmant le caractére hétérogéne du systéme photocatalytique [60]. Ce
modéle permet d’évaluer la vitesse de dégradation d’'un polluant organique a différentes
concentrations. Ce modéle a été développé a lorigine pour décrire des réactions
hétérogénes en phase gazeuse [123]. Il a été employé par la suite pour la premiére fois

par Ollis [124] pour décrire des réactions liquide-solide.
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Les hypothéses sur lesquelles est fondé ce modéle sont les suivantes:

= A Téquilibre, le nombre de sites d’adsorption est fixe.

= Une seule molécule de substrat est adsorbée par site d’adsorption (adsorption en
monocouche)

= |’énergie d’adsorption est identique pour tous les sites d’adsorption et
indépendante du taux de recouvrement de la surface.

= |’adsorption est rapide par rapport aux réactions secondaires du substrat en
solution.

= Seules les molécules adsorbées a la surface du catalyseur réagissent.

Si ces hypothéses sont vérifiés, la vitesse de dégradation photocatalytique v est
proportionnelle au taux de recouvrement 6 de la surface du catalyseur par le polluant c’est
a dire a la quantité de substrat adsorbé a la surface de catalyseur [125] [Figure 1.8].

dC
ve-9C _yook L 50
dt Qmax
La quantité de substrat adsorbé a I'équilibre Q. dépend de la concentration en solution a
I'équilibre Ce:
Q — K'Qmax'ce
° 1+K.C 53
Le taux de recouvrement 8 s’écrit :
_KG 0
- - 1.54
1+K.C O«
L’expression de la vitesse s’écrit donc :
kK.C,
V= .55
1+ K.C, '

v : vitesse de la réaction (umol/L/min)

0: taux de recouvrement de la surface du catalyseur par le substrat
k : constante cinétique de dégradation (nmol/L/min)

K : constante d’adsorption du substrat (L/mmol)

C. : concentration a 1’équilibre du polluant (mmol/L)
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Pour des faibles concentrations en polluants, KCe devient négligeable devant 1 (KCe<<1),
la vitesse de réaction devient directement proportionnelle a la concentration en polluant,

La réaction est alors du premier ordre, Elle s’écrit selon I'équation 1.56
— 1 —
v=k'C, =kKC, .56

Pour de grandes concentrations en polluants, KCe>>1, la vitesse de réaction devient

égale a k, elle est maximale et d’ordre zéro [60, 126].

v=k&

Vitesse de reaction

Concentration a I'équilibre

Figure 1.8: Variation de la vitesse de réaction en fonction de la concentration a I'équilibre
[60]

1.7.3 Influence du pH

Selon le pH de la solution la surface du catalyseur peut étre chargée positivement,
négativement ou neutre. En effet, Le pH pour lequel la charge de surface d’'un catalyseur
est nulle s’appelle Point de zéro Charge (pHpzc) ou point isoélectrique (PIE). Pour TiO,
Degussa P25 ce pHpzc est compris approximativement entre 6 et 6,5. [127, 128]. En milieu
aqueux et a pH acide, la surface de TiO, est chargée positivement (TiOH,") ce qui favorise
l'adsorption des anions par attraction électrostatique. Alors qu’en milieu basique, la
surface est chargée négativement (TiO") et attire les cations. Lorsque le pH est proche du
pHpzc, TiO, posséde autant de charge positive que négative et le phénoméne d’agrégation
et de formation de clusters de TiO, est alors favorisé [129]. Herrmann et al. [130] ont
indiqué qu’une élévation de pH au dessus de 10 provoque une augmentation du taux de

réaction, due a une augmentation du taux de formation de radicaux OH*

OH + h* — OH° 1.57
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Cependant, suivant la nature du composé organique l'adsorption est défavorisé et
I'efficacité photocatalytique fortement diminuée. Guillard et al. [90] ont étudié I'effet du pH
sur la dégradation photocatalytique des différents colorants (rouge Congo, orange G (OG),
bleue de méthyléne (BM), etc.) en présence de TiO,. lls ont trouvé une meilleure
dégradation du BM a pH élevé, ou il se présente sous sa forme cationique, ce qui favorise
son adsorption sur la charge négative de TiO,. Contrairement, la charge négative de OG a
empéché son adsorption a pH élevé. Norzita et al. [131] ont montré une meilleure

oxydation photocatalytique de I'éthanol a pH acide qu’a pH alcalin ou neutre.

Plusieurs auteurs ont étudié linfluence du pH sur la dégradation photocatalyrtique de
divers composé azotés [87, 132, 133], des acides aminés [134] et aussi des bactéries (E.
coli K12) [135].

1.7.4 Influence du flux lumineux

Plusieurs auteurs [60, 136] ont montré que la dégradation photocatalytique est
proportionnelle au flux lumineux, ce qui confirme le caractére photo-induit de I'activation du
processus catalytique. En effet, pour un flux lumineux inférieur & 20 mW/cm?, la vitesse de
réaction est proportionnelle au flux lumineux (I) (ordre 1) (v = k 1), puis varie en fonction de
1°% (v = k 1°°), indiquant qu'une valeur trop élevée du flux lumineux entraine une
augmentation du taux de recombinaison des paires électron-trou. Aux intensités élevées,

la vitesse de réaction est constante (v = k 1°°) [Figure 1.9].

os | v=kIM

vitesse de reaction

k

flux photonique

Figure 1.9: Influence du flux photonique sur la cinétigue de dégradation
photocatalytique[60]
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1.7.5 Influence de la structure cristalline

Le rendement photocatalytique du catalyseur varie considérablement en fonction de sa
structure cristalline qui existe sous trois principales formes: anatase, rutile, et brookite. La
brookite n’est pas suffisamment stable pour étre utilisé en photocatalyse. La structure
cristalline du rutile est plus dense, sa bande interdite a une largeur de 3,0 eV, tandis que
celle de l'anatase est de 3,2 eV. Les photons absorbés ont donc une longueur d'onde

inférieure a 414 nm pour le rutile et 388 nm pour l'anatase.

Des travaux comparant I'activité photocatalytique de I'anatase et du rutile ont montré. que
la vitesse de recombinaison des paires (e/h*) est plus importante pour le rutile que pour
'anatase [137] ce qui limite la formation des radicaux et ralentit par la suite la dégradation

des polluants.

L'anatase est considéré comme la forme la plus photoactive, tandis que le rutile est
considéré comme ayant une faible activité photocatalytique. La plus grande activité de
I'anatase par rapport a celle du rutile pourrait s'expliquer par I'aptitude la plus élevée de
'anatase (i) a photoadsorber I'oxygéne sous forme O, et O (ii) de la photodesorption de

I'oxygéne et (iii) d'avoir une faible vitesse de recombinaison des paires (e/h*)[74].

Toutefois, un mélange d'anatase (80%) et de rutile (20%) qui est connu sous le nom de
Degussa P25, donne une photoactivité plus importante que chaque forme utilisée seule
[95]. La combinaison entre ces deux formes cristallines est suggérée diminuer la
recombinaison des paires électrons trous (e/h*) photogénérées et permetire ainsi une

meilleure activité que I'anatase utilisé seul [138].

1.7.6 Influence de la surface spécifique et de la taille des particules

La taille des particules qui est inversement proportionnelle a sa surface spécifique
posséde une importance primordiale dans le rendement photocatalytique. La diminution
de la taille des particules est suggérée diminuer la probabilité de recombinaison des paires
électrons trous (e/h*) [139]. Ismat et al. [140] ont étudié la photodégradation de 2-
chlorophénol solutions sous irradiation UV en utilisant TiO, anatase avec différentes tailles
moyennes (12, 17, 23 nm). Les auteurs ont trouvé une meilleure photoréactivité de

'anatase de taille 17nm.
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1.7.7 Influence de la composition aqueuse

L’efficacité du traitement photocatalytique est idéale dans de I'eau déminéralisée car la
présence de certains anions et cations comme SO,*, HCOj3, Ca®" Na‘et Mg %' liés au
particules de TiO, ou prés de sa surface diminue I'adsorption des polluants et peut
diminuer la dégradation des polluants [130]. Certains anions peuvent également piéger les
espéeces réactives. Par exemple, les bicarbonates (HCOj3;") réagissent avec les radicaux
OH’ et forment des radicaux carbonates (CO3°") moins actifs [141]. Dans le but de se
rapprocher des conditions naturelles et environnementales, Rincon et al. [135] ont étudié
I'effet de l'ajout des substances organiques et inorganiques a la suspension aqueuse
d’Escherichia coli, sur l'inactivation photocatalytique d’ E. coli K12 en présence de TiO,.
Les auteurs ont trouvé que l'ajout de certains ions inorganiques (0,2 mmol/L) comme
HCOs, HPO,%, CI, NOs et SO, retardait le taux d’inactivation par compétition d’ E. coli
aux radicaux oxydants avec ces anions, ou en bloquant les sites actifs sur le catalyseur
TiO..

1.7.8 Influence de I'oxygéne dissous

La dégradation photocatalytique des polluants organiques fait intervenir 'oxygéne dissous

dans I'effluent afin d’assurer la minéralisation compléte des polluants :
Polluants organiques + O, — CO, + H,O + acides minérale

L’'oxygeéne intervient comme un accepteur d’électron, il limite ainsi la recombinaison des
paires électrons/trous en formant O,”. Il augmente alors la cinétique de dégradation des

polluants. L’eau peut s’oxygéner par simple agitation.

1.7.9 Influence de la température

Le systéme photocatalytique ne nécessite pas I'apport de chaleur, du fait qu’il s’agit d’un
processus d’activation photonique. La majorité des photoréactions sont non sensibles aux
petites variations de température. La diminution de la température favorise I'adsorption qui
est un phénomeéne spontanément exothermique. Au contraire, quand la température

augmente au dessus de 80°, 'adsorption exothermique des polluants est défavorisée.
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1.8 Avantages de la photocatalyse

La photocatalyse présente plusieurs avantages parmi lesquelles on peut citer :
v' C’est une technologie destructive et non sélective
Minéralisation totale possible: formation de H,O et CO, et autres espéces
Elle fonctionne a température et pression ambiante
Catalyseur utilisé non toxique, actif sous différentes formes physiques, bon marché

Elle est efficace pour de faibles concentrations en polluants

NN

Elle nécessite une faible consommation d’énergie.

2. Les amines

2.1 Généralités

Les amines sont des composés azotés, dérivant de I'ammoniac NH; par remplacement
d'un ou plusieurs atomes d'hydrogéne par des groupes carbonés. Le nombre n des
atomes d’hydrogeéne liés a I'azote, définit la classe de 'amine. Leur découverte est due au
chimiste allemand Wurtz en 1849. Le Tableau 1.6 représente la structure et le pKa des

différentes amines.

Tableau 1.6: Structure et pKa des principales amines

Formule Nom pKa
(C2Hs)oNH diéthylamine 11,1
(CH3)oNH diméthylamine 10,7
CoHsNH» éthylamine 10,7
CHsNH> méthylamine 10,6
(CoHs)N triéthylamine 10,6
(CHs)sN propylamine 9,8
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2.2 Les amines aliphatiques

Les amines sont classées selon trois classes [Figure 1.10] : Les amines primaires de
types RiNH,, les amines secondaire de type R{R;NH et les amines tertiaires de type
R1R:R3N. Ry, Ry, et R; sont des groupements méthyles, ils peuvent étre identiques ou
différents. Chacune de ces catégories possédent ses propres propriétés. C'est
essentiellement le doublet d'électrons de l'atome d'azote qui oriente ces propriétés
chimiques (basicité et nucléophilie).

n=2 n=1 n=10

Amine primaire | Amine secondaire| Amine tertiaire

. LR e

/’NH /NH 1 /,N.,.,..____R:j
R \R )

R R

H R?

Figure 1.10: Structure des amines
2.3 Les amines aromatiques

Les amines aromatiques sont des amines liées a un ou plusieurs cycles aromatiques,
Elles sont regroupées dans une méme famille chimique mais leur toxicité est variable
d'une substance a l'autre, Les amines aromatiques sont utilisées dans de nombreuses
industries. La population peut étre également exposée a ces amines, en raison du

tabagisme ou lors d'apports alimentaires

2.4 Etat naturel des amines

La fonction amine est souvent présente dans des composés naturels, d'origine végétale
ou animale, au sein de structures assez complexes, ou elle est en outre associée a
diverses autres fonctions. Les amines sont présentes dans de nombreux alcaloides,
composés polycycliques et hétérocycliques d'origine végétale (caféine, cocaine, morphine,
nicotine, quinine, etc,), Elle intervient de diverses fagons dans les mécanismes
fondamentaux de la vie: aminoacide constitutifs de protéines, bases azotées des acides

nucléiques, neurotransmetteur de linflux nerveux entre les cellules cérébrales
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(acétylcholine, noradrénaline, etc.), régulation de la pression sanguine (adrénaline),

mécanisme de la vision, etc.

2.5 Cas particulier : méthylamine et diméthylamine

2.5.1 Sources naturelles et industrielles

D’aprés des études réalisées par Zhang et Mitchell a I'école de médecine de London, ils
ont détecté de la méthylamine et de la diméthylamine dans de I'urine humaine, avec une

concentration de :
Methylamine in human urine: 11,00 £8,17 mg/jour [142].
Dimethylamine in human urine: 17,43 +11,8 mg/ jour [143].

Ces produits sont présents aussi dans les poissons (thon et merlu), les fruits de mer :

(moules, crabe, poulpe et crevette) et dans les fruits et légumes (banane, poire et tomate).

La méthylamine et la diméthylamine sont employées pour produire des intermédiaires
pour une large gamme de produits chimiques agricoles, y compris les herbicides,
fongicides, insecticides, des biocides, et acaricides. La méthylamine est utilisée pour
produire le n-méthyldithiocarbamate, qui est un fumigant et un stérilisant du sol, employé
pour des pommes de terre et des tomates. La diméthylamine est employée pour produire
les herbicides (diuron, linuron, hexazinone, et le fluométuron) et les insecticides tels que
I'octamethylpyrophosphoramide (OMPA) [144]. Ces produits sont utilisés aussi dans
l'industrie pharmaceutique, dans l'industrie pétrochimique comme additif pétrolier, et aussi

pour la fabrication des explosifs.

2.5.2 Toxicité

Asatoor et al. [145] ont suggéré que les amines aliphatiques a courte chaine telles que la
méthylamine et la diméthylamine, si elles sont présentes en grandes quantités, sont
capables d'accéder au cerveau et aux tissus spinaux et d'interférer avec le fonctionnement
neurologique en raison de leur faible poids moléculaire, de leur solubilité en milieu aqueux
et phases lipidiques et de leur fonction amine riche en électrons. La diméthylamine est
soupconnée étre neurotoxique chez les patients urémiques, ou elle est séquestrée au

niveau intracellulaire [146] et lorsqu’elle est présente a des concentrations plus élevées
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que la normale dans l'intestin, le sang et les tissus du cerveau [147]. Lee et Yoon [148] ont
montré que la diméthylamine peut former de la nitrosodiméthylamine canceérigéne , par
réaction dans le corps avec des agents nitrosant tels que les nitrites alimentaires ou avec

des agents bactériens ou endogénes.

2.6 Application de la photocatalyse pour la dégradation des amines

La dégradation photocatalytique des composés azotés tels que les amines et les amides
conduit a la formation de NH,*, NOs selon différents paramétres tel que le pH et la
concentration en oxygene dissout [86]. Les groupements amines et amides sont
majoritairement minéralisés en ions NH," alors que les groupes hydroxylamine du N-
hydroxysuccinimide étaient photocatalytiquement convertis majoritairement en ions NO3~
[149].

Kim et Choi [87] ont étudié I'effet du pH sur la dégradation photocatalytique d’une série de
produits azotés (CH3),NH4," (0 < n < 4) en utilisant le TiO, comme catalyseur. lls ont
trouvé une dégradation plus rapide des espéces neutres CH3;NH, que des formes
protonées CH3sNH;" car les radicaux OH’" réagissant avec les paires d’électrons libres sur
I'atome d'azote. La faible dégradation du CH3NHs" en milieu acide est expliquée par leur
faible adsorption causée par répulsion électrostatique entre le CHsNH3" et la surface de
TiO, qui est chargée positivement (TiOH,"). lls ont également trouvé que la dégradation
photocatalytique est fortement améliorée en milieu alcalin avec une formation plus

importante des ions nitrites et nitrates.

Choi [150] a comparé la dégradation photocatalytique de la diméthylamine en présence de
TiO, et PYTIO,. lls ont trouvé que la photodégradation de diméthylamine sur PY/TiO, était
beaucoup plus rapide et aboutissait a des produits différents de ceux obtenus avec TiO..
Environ 30% de diméthylamine est convertie aprés 1h d’irradiation en triméthylamine avec
Pt/TiO, suspension alors qu'aucune conversion en triméthylamine n’a été observée en

présence de TiO,.

Kachina et al. [151, 152] ont étudié la dégradation photocatalytique de MA et de DMA en
phases liquide et gaz, lls ont trouvé que le pH optimal d’oxidation d’'une suspension de MA
est de 11,7 et que l'azote était majoritairement transformé en NO,” et NOj3™ alors qu’a pH
compris entre 2 et 7 ces anions n’étaient pas formés. En phase gazeuse, la diméthylamine

est transformé en ammoniac, formamide, dioxyde de carbone et eau.

S. Helali 47



Chapitre | : Etude bibliographique

Nohara et al. [153] ont montré que la photocatalyse de I'hydroxylamine ne génére que la
formation de nitrates, alors que plusieurs auteurs [154, 155] ont obtenu la formation des
ions ammonium et nitrates avec des proportions différentes et ont considéré que la

formation des nitrates provient de la conversion des ions ammoniums.

Il est important de noter que le pH joue un rdle important et permet de modifier les
proportions en ammonium et nitrates lors de la dégradation de la DMA. Kim et Choi [87]
ont montré que plus de 75% était transformé en ammonium contre 10% en nitrate a pH

acide. lls ont proposé le schéma de dégradation suivante :

CH,
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HO—N—CHjy | ----- -
CH; |
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TNTRS | | L PR ]
| r~|4 CH, :
H H — !
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2.7 Application d’autres procédés pour la dégradation des amines

Plusieurs recherches sont dédiées a l'adsorption et la décomposition des amines sur
différents métaux tels que Pt, Ni, Ru, Pd, Fe, Cr et [156-159]. Huerta et al. [157] ont
rapporté I'oxydation électrochimique de la méthylamine sur des électrodes de Pt. lls ont
constaté qu’en présence de Pt (111) et de Pt (110) la seule réaction observée était la
déshydrogénation de la méthylamine formant le cyanure. L’électrode de Pt (100) qu’en a
elle, permet la rupture de la liaison C-N, en donnant du cyanure adsorbé qui produit par la
suite CO et NO adsorbés.
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Jentz et al, [160] ont étudié la décomposition thermique de la méthylamine sur Pt (111), lls
ont indiqué qu’au dessus d’'une température de 300 K, la méthylamine est convertie en

aminomethylidyne (CNH2), et ensuite décomposée en C,N; (g).

Higashihara et al, [161] ont étudié la décomposition pyrolytique de la méthylamine dans
une gamme de température allant de 1400 a 1820 K et déterminé que la décomposition
thermique était une combinaison de deux processus, (i) la scission unimoléculaire de la
liasison C-N et (ii) 'abstraction d'atomes d'hydrogéne de la molécule mere pour former
HCN et H.

Kantak et al, [162] ont montré que durant 'oxydation de la méthylamine a une température
de 623 K, une plus grande partie de MA est d'abord convertie en NH; tandis qu'une petite

fraction de NO, est formée.

Yu et Zuo [163] ont rapporté que la méthylamine peut étre convertie par 'enzyme SSAO
(semicarbazide-sensitive amine oxidase) en peroxyde d'hydrogéne et en formaldéhyde
(HCHO) [Eq. 1.58] toxiques pour les cellules endothéliales, et Grafstrom et al. [164] ont
rapporté que le formaldéhyde est considéré comme potentiellement cancérigéne.

SSAO

CH;NH; + 0O, + HLO —» HCHO + Hy,0, + NHj; 1.58
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3. Les bactéries

3.1 Généralités

Les bactéries sont des micro-organismes monocellulaires sans noyau (procaryote), elles
sont microscopiques, leur dimension est de I'ordre du micrométre (0,5-5um). Les bactéries
peuvent étre saprophytes ou parasites [165], parmi les plus communément rencontrées,
on trouve les Salmonelles et les Shigella qui sont respectivement des entérobactéries
mobiles et immobiles. Escherichia Coli est I'une des especes bactérienne la plus souvent
rencontrée en pathologie infectieuse humaine. Des germes témoins de contamination
fécale sont communément utilisés pour contréler la qualité relative d'une eau, ce sont les
coliformes thermotolérants, parmi ces germes on cite les coliformes fécaux, les

streptocoques fécaux et les clostrodiums [166].

Les bactéries sont utilisées pour fabriquer des produits médicaux importants tels que des
vaccins, des vitamines (ex: la riboflavine et la vitamine B12), des antibiotiques (ex: la
polymyxine et la bacitracine) et des stéroides. Les techniques de génie génétique ont
rendu possible ['utilisation d’Escherichia coli, une bactérie a croissance rapide, dans la

production de l'insuline et de l'interféron.

3.2 Classification des bactéries

3.2.1 Classification selon la forme

Bien qu'il existe des milliers d'espéces différentes de bactéries, la plupart d'entre elles se
répartissent en trois morphologies principales: sphérique, tiges ou spiral. Il existe aussi
des bactéries en forme de fuseau ou incurvées [Figure 1.11].

= Bactéries sphériques les coqUes ou COCCi

= Bactéries en forme de batonnets

les bacilles
= Bactéries de forme spiralées les spirilles
= Bactéries incurvées les vibrions

= bactéries en forme de fuseau les fusiformes
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Figure 1.11: Différentes formes des bactéries, (a) sphérique, (b) batonnet, (c) incurvée, (d)
spiralée et (e) fuseau

3.2.2 Classification selon la structure de la paroi : Bactérie Gram+ et Gram-

En 1884, un médecin danois Christian Gram, classe les bactéries en deux grands
groupes: bactéries Gram-positives (Gram+) et bactéries Gram-négatives (Gram-) [Figure
1.12]. Cette méthode consiste a colorer les cellules par le violet de gentiane et les laissés
réagir pendant quelques minutes. Le nom violet de gentiane est le nom commun donné au
mélange de méthyl violets 2B, 6B et 10B selon que la molécule contient 4, 5 ou 6
groupements méthyle [Figure 1.13]. Ce colorant va traverser les parois et membranes des
bactéries et se fixer dans leurs cytoplasmes, a cette étape toutes les cellules sont colorées
en violet. Ces bactéries sont par la suite traitées par I'éthanol : si la coloration reste
violette alors la bactérie est dite Gram+, si la coloration devient rose alors la bactérie est

Gram-. En effet, la bactérie Gram- a une paroi pauvre en peptidoglycanes donc plus fine,
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qui va laisser passer l'alcool, et qui décolorera le cytoplasme en éliminant le violet de
gentiane. Au contraire, pour les bactéries Gram+ la paroi constitue une barriére
imperméable a l'alcool car elle est composée d'une couche de peptidoglycanes plus

épaisse. Elles resteront alors de couleur violette.

Les bactéries Gram+ : la paroi se présente sous forme d’'une couche homogéne de
peptidoglycane et d’acide téchoique (20 a 80 nm dépaisseur). Pour de nombreuses
bactéries Gram+ I'épaisseur de la couche de peptidoglycane représente a peu prés 80%
de la paroi cellulaire. Le reste (10 a 20%) est formé d'acides téchoiques, et de quantités

mineures de lipides, de protéines et de lipopolysaccharides.

Les bactéries Gram-: la paroi est une couche mince de peptidoglycane (2 a 6 nm)
entourée par une membrane externe d'environ 6 a 18 nm d'épaisseur composée de
lipopolysaccharides (50%), phospholipides (35%) et lipoprotéines (15%). Cette couche
externe est traversée par des porines qui sont des triméres protéique constituant des
pores rendant cette structure perméable. Les bactéries Gram- sont plus résistantes a de

nombreux agents chimiques que les bactéries Gram+ [167].

Les mycobactéries : sont considérées comme des bactéries a Gram positif mais leur

paroi a une structure trés spéciale.

Gram” Gram'

Polysaccharides capsulaires

Porine

Protéines capsulaires
Lipoprotéines

=t an @
i i Bicouche lipidique
! e ————————————

Peptidoglycane et ——
Acides téchoiques ———

Chromosome

Figure 1.12: Structures de la membrane et de la paroi chez les bactérie Gram+/Gram-
[168]
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Figure 1.13: Structure chimique du violet de gentiane (méthyl violet 10B)

3.2.3 Classification selon la température optimale de croissance

= Bactéries mésophiles

(ex: Escherichia coli) température de croissance proche de celle du

corps humain (37°C).

Bactéries thermophiles

) ; températures de croissance comprises entre
(ex: Thermus aquaticus)

45°C et 70°C.

Bactéries hyperthermophiles

(ex: Archaea) température de croissance supérieure a 80°C.

Bactéries psychrophiles

(ex: Arthrobacter) températures de croissance proches de 0°C.

Bactéries psychrotrophes

(ex:Pseudomonas) températures de développement optimal de 20

a 30°C (peuvent vivre et se développer a 0°C.

3.3 Structure d’une bactérie

Les bactéries sont délimitées par une membrane cytoplasmique et contiennent tous les
éléments nécessaires a leur reproduction. Elles possédent une paroi, parfois une capsule,
et sont munies d’'un ou plusieurs flagelles. Leur chromosome, une unique molécule d’ADN
circulaire, est libre dans la cellule. En plus les bactéries comportent des ribosomes, des

plasmides et des pilis [Figure 1.13].

La paroi cellulaire : c’est une enveloppe rigide plus ou moins épaisse présente chez
toutes les bactéries. Elle constitue le squelette externe et est responsable de la forme de
la bactérie.
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La capsule : c’est une substance visqueuse, plus ou moins épaisse qui entoure la paroi
cellulaire. Elle permet a la bactérie d'adhérer plus facilement aux autres étres vivants tout

en la protégeant de la phagocytose.

Le cytoplasme : est un hydrogel colloidal, constitué d’'un milieu plus ou moins homogéne
contenant des ribosomes, des plasmides, des pigments, des vacuoles a gaz et des
substances de réserves qui sont des stocks de nutriments sous forme de glycogéne,

amidon ou poly-b-hydroxybutyrate (PBH).

Les flagelles : sont des filaments longs et trés fins servant au déplacement de plusieurs
sortes de bactéries. Le nombre et la position des flagelles constituent un critere de

classification des bactéries a flagelles.

Les pilis : sont des filaments courts possédés par beaucoup de bactéries. lls permettent
aux bactéries de se fixer sur différentes surfaces pour qu’elles puissent se nourrir. De
plus, les pilis sexuels servent a établir le transfert de matériel génétique au cours d’'un

processus hommé « conjugaison ».

Nucleoide (appareil nucléaire) : formé d’un seul chromosome sous forme de filament

d'ADN non entouré par une membrane. Il constitue le matériel génétique de la bactérie.

Les plasmides : les bactéries contiennent souvent un ou plusieurs plasmides, qui sont
des molécules d’ADN. Ces plasmides peuvent conférer certains avantages aux bactéries,

comme la résistance a des antibiotiques ou des facteurs de virulence.

Les ribosomes : sont de trés fines granulations servant a la synthése des protéines

bactériennes.

Capsulg
Parol cellulaire,
Memborane plasmgy®

Cyloplasm

dibosomes

Flagell=a
Muclecide (ADN)

Figure 1.14: Structure d’'une cellule bactérienne [169]
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3.4 Physiologie bactérienne

3.4.1 Nutrition et croissance bactérienne

Les bactéries se nourrissent a partir de substances organiques simples (acides aminés,
glucides, acides gras, vitamines, hydrocarbures, etc.) et de certaines substances
inorganiques (phosphates, soufre, nitrates, etc.). Plusieurs types de bactéries sécretent
des enzymes digestives qui leurs permettent d'absorber certains constituants alimentaires

plus ou moins complexes.

La croissance bactérienne correspond a l'accroissement du nombre de bactéries et non a
'augmentation de la taille d'une bactérie. La croissance des bactéries est influencée par
différentes conditions physico-chimiques du milieu telles que I'hnumidité, la température,

l'oxygene et le pH.

Il existe six phases de croissance bactérienne [Figure 1.15] :

i- Phase de latence : c’est le temps nécessaire a la bactérie pour synthétiser des

enzymes adaptées au nouveau milieu.
ii- Phase d’accélération : il se produit une augmentation de la vitesse de croissance.

iii- Phase de croissance exponentielle : constitue le moment durant lequel le taux de
croissance atteint le maximum, c’est la phase ou le temps de dédoublement des bactéries

est le plus court.

iv- Phase de ralentissement : la vitesse de croissance régresse. Il y a un épuisement du
milieu de culture et une accumulation des déchets. Un début d'autolyse des bactéries se

produit.

v- Phase stationnaire : le taux de croissance devient nul. Les bactéries qui se multiplient

compensent celles qui meurent.

vi- Phase de déclin: a lieu lorsque toutes les ressources nutritives pour le

développement de la bactérie sont épuisées, le taux de croissance est donc négatif.
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i phase d'acceélération de croissance
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Figure 1.15: Courbe de croissance d'une culture bactérienne (x: nombre des cellules)
[170]

3.4.2 Lareproduction bactérienne

La reproduction bactérienne se fait d’'une fagon asexuée selon un mode de division
cellulaire appelée fission binaire [Figure 1.16]. La bactérie se multiplie par fission binaire,
le matériel génétique est tout d'abord dupliqué, puis la bactérie s'allonge, se contracte en
son milieu et se divise, formant ainsi deux cellules filles identiques a la cellule mére. Ainsi,
la descendance d'une cellule bactérienne est un clone de cellules génétiquement

identiques, appelé colonie.

3.4.3 Larecombinaison bactérienne

La recombinaison bactérienne est un processus résultant du transfert de génes d'une
bactérie a l'autre. Le transfert de génes se fait toujours dans une seule direction, Il existe

trois types de transfert de génes :

La conjugaison : c’est le transfert a I'aide de pili sexuels.

La transformation : c’est le transfert d'un fragment d'ADN libéré a la suite de la lyse de la

bactérie.

La transduction : c’est le transfert de génes d'une bactérie a l'autre par l'intermédiaire

d'un virus bactériophage.
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Figure 1.16: Division bactérienne [171]

3.5 Bactéries pathogénes

Bien que la grande majorité des bactéries soient inoffensives ou bénéfiques, quelques
bactéries pathogénes causent de graves maladies infectieuses chez les humains et les
animaux. La maladie bactérienne la plus commune est la tuberculose, provoquée par la
bactérie Mycobacterium tuberculosis, qui tue environ deux millions de personnes par
année [172]. La pneumonie est une maladie provoquée par des bactéries telles que le
streptocoque et les pseudomonas. Certaines infections bactériennes (ex : intoxication
alimentaire) se contractent par ingestion de nourriture ou d'eau contaminée avec des
bactéries cutanées, nasales ou fécales telles que le Shigella, la campylobactérie et les
salmonelles. D’autres bactéries pathogeénes causent également des infections telles que le

tétanos, la fievre typhoide, la diphtérie, la syphilis et la lepre.
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3.5.1 Escherichia coli : une bactérie commensale et un agent pathogéne

Escherichia coli (E. coli) [Figure 1.17] a été découverte pour la premiére fois en 1885 par
I'Allemand Theodor Escherich dans des selles de nourrissons. C’est une bactérie a Gram
négatif (Gram-) nommée aussi colibacille. Elle est en forme de batonnet qui fait partie de
la famille des entérobactéries. C’est un type de coliforme fécal généralement commensal
et est associé aux déchets animal ou humain. E. coli vit d'habitude dans l'intestin et est
habituellement inoffensive. Plus de 95 % des souches d’E. coli ne sont pas dangereuses
et nous en avons besoin pour vivre. Cependant, certaines souches d’'E. coli peuvent étre
pathogénes entrainant alors de diarrhées, des gastro-entérites, infections urinaires,
méningites, ou septicémies. Des souches d’E. coli peuvent causer parfois la mort, si elles

parviennent a franchir les lignes de défense naturelles de I'organisme.

E. coli se réplique trés rapidement a 37°C, toutes les 20 minutes, ce qui permet de
multiplier facilement de 'ADN ou des protéines d’intérét. E. coli est I'organisme le plus
étudié a I'échelle du laboratoire a cause de sa plus haute résistance a I'effet bactéricide du
soleil relativement aux autres bactéries telles que les : Pseudomonas aeruginosa, Shigella
flexneri, Salmonella typhi et Salmonella enteritidis [173]. Donc a cause de sa forte
résistance, E. coli est utilisé comme indicateur de contamination fécale récente dans les
réseaux de distribution d’eau potable, c’est donc un bon indicateur de la présence de

pathogénes entérique; constituant un risque pour la santé humaine.

Figure 1.17: Image d’Escherichia coli [174]
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4. Inactivation bactérienne

Le processus de désinfection le plus utilisé est la chloration. Toutefois, en raison de la
présence de la matiére organique naturelle dans I'eau, des sous-produits cancérigene
comme les trihalométhanes (THM) peuvent étre générés lors de la désinfection [175].
D’autres processus fréquemment utilisés sont I'ozonation et l'irradiation par des lampes-
UV germicides (254 nm). L’ozonation cause aussi la génération de sous-produits toxiques
[176], et reste un processus techniquement compliqué et colteux. L’utilisation des UV-C
ne génere pas de sous-produits toxiques, mais est limitée par la turbidité et la présence de
matiére en suspension. En effet I'utilisation des UV-C augmente énormément le colt du
traitement, ce qui le rend difficlement applicable surtout dans les régions pauvres du

monde, d’ou la nécessité d’'une nouvelle source d’énergie plus économique.

4.1 Désinfection solaire de I’eau (SODIS)

La désinfection solaire a été largement étudiée pour la purification des eaux. Il s’agit d’'un
procédé propre a énergie renouvelable. En effet, le soleil est une source d’énergie propre,
abondante, inépuisable et gratuite, dont le spectre solaire (290 - 800 nm) est constitué des

ondes ultra-violets (UV), visibles et infra rouges.

Ce processus de désinfection solaire qui est connue sous le nom de SODIS (abréviation
de Solar Water Disinfection), a été étudié pour la premiere fois en 1980 par Acra et al.
[177] ou ils ont utilisé des sacs de polyéthyléne et des récipients en verre transparent et
en plastique remplis avec de l'eau contaminée et exposés directement au soleil. Les
résultats confirment I'efficacité et la faisabilité de la décontamination solaire de I'eau en
petite quantité (<3 L) ou un zéro coliforme/ml est atteint aprés environ une heure. lls ont
signalé que l'action germicide peut étre due au rayonnement UV solaire dans la gamme
de longueur d’onde (300-400 nm). Plus tard, en 1990, Acra et al. [178] ont démontré que
I'eau peut étre décontaminée par le rayonnement solaire sur une grande échelle a l'aide
des systémes a flux continu. Depuis lors, la désinfection de I'eau a I'aide de la lumiére
solaire naturelle et artificielle est largement étudiée pour l'inactivation d'une large gamme
de bactéries (E. coli, streptococcus faecalis, Shigella dysenteriae, Cryptosporidium,

Enterococcus faecalis, salmonelle, pseudomonas et coliform) [178-190].

Cette simple procédure (SODIS) pour désinfecter I'eau a l'aide de bouteille—PET

(polyéthyléne téréphtalate) ou des récipients en verre a été testée dans différentes régions
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ensoleillées qui soufrent d’'un manque d’eau potable. Actuellement, différentes familles en
Afrique du Sud, au Cameroun, au Sénégal et en Inde utilisent cette méthode pour traiter
leur eau potable [191].

En 1996, Joyce et al. [179] ont montré que, dans de l'eau turbide (200 UTN (unités de
turbidité nephelometric)), l'effet du chauffage du soleil pourrait produire une inactivation
compléte de E. coli en 7 h si la température de I'eau atteint au moins 55°C. lIs ont signalé
aussi que pour une turbidité au-dessus de 200 UTN, environ 99 % du rayonnement
incident est absorbé dans le premier centimétre du chemin optique ce qui rend ce procédé

inefficace.

En 1998, McGuigan et al. [180] ont étudié le réle des mécanismes optiques et thermiques
dans linactivation d’E. coli sous lumiére solaire. lls ont constaté que l'inactivation
thermique était importante seulement a des températures d'eau supérieures a 45°C et
montré que les UV-A (320-400 nm) et la lumiére visible étaient majoritairement
responsables de l'inactivation d’E. coli car les UVB (280-320 nm) sont filtrés par le PET-

bouteille.

En 2008, Schmid et al. [192] ont étudié le risque pour la santé causé par la réutilisation
des bouteilles en PET lors de la désinfection solaire de I'eau due a la migration des
plastifiants et autres produits chimiques dans l'eau. lls ont confirmé que la méthode

SODIS ne constitue aucun risque pour la santé si elle est appliquée correctement.

Plusieurs auteurs ont signalé que le dommage causé par les UV-B (280-315 nm) et les
UV-A (315-400nm) est principalement due a leur absorption par les composants cellulaires
appelés chromophores intracellulaires [193, 194], dont le plus connu est le L-tryptophan,
qui apres irradiation produit des photo-produits toxiques pour la recombinaison des

mutants de Salmonella typhimurium et de E.coli [195, 196].

Bolton et al. [197] ont montré que parmi les rayonnements UV solaires qui atteignent la
surface terrestre, seulement les UV-B peuvent étre absorbés par I'ADN et I'ARN, causant

des mutations qui inhibent la reproduction bactérienne.

Reed [190] a montré que l'action bactéricide de la lumiére solaire dépend de la présence
de l'oxygéne dans l'eau, et suggére qu'une agitation de la solution a traitée est

nécessaires.
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SODIS est une méthode efficace et peu colteuse qui est plus appropriée pour l'application
dans les pays du tiers-monde pour améliorer la qualité de leur eau. Par conséquent,
plusieurs facteurs peuvent inhiber et diminuer son efficacité comme :

v' La variation quotidienne et saisonniére de l'intensité du soleil qui augmente le
temps d'exposition de I'eau a traiter [188].
Le risque de reviviscence des bactéries durant le stockage de I'eau traitée [198,
199].
v' L’existance de certaines bactéries fécales résistants a la lumiére solaire.

v La turbidité de I'eau qui peut réduire la pénétration de la lumiére [179, 200].

Pour augmenter l'efficacité de ce procédé (SODIS), quelques additifs sont additionnés
comme: I'oxydant H,O,, et/ou Os, ainsi que I'addition de catalyseur (TiO,, Fe;O3, Zn0O,
etc).

La Figure 1.18 représente la résistance de plusieurs micro-organismes au rayonnement

solaire par rapport a E. coli.
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Figure 1.18: Résistance au rayonnement solaire de plusieurs micro-

organismes par rapport a E. coli.

S. Helali

61



Chapitre | : Etude bibliographique

4.2 Photocatalyse et inactivation bactérienne

L’inactivation photocatalytique des bactéries a été étudiée pour la premiére fois en 1985
par Matsunaga et al. [201] en utilisant TiO,-Pt comme photocatalyseur pour la destruction
des cellules microbiennes dans l'eau (E. coli, Lactobacillus, Acidophilus,etc.). Depuis lors,
la photocatalyse est largement utilisée pour l'inactivation des virus, des champignons, et

des bactéries dont E. coli est I'organisme le plus étudié [91-104, 179, 202-207].

Horie et al. [208] ont étudié I'inactivation photocatalytique d’E.coli et du Saccharomyces
serevisiae (levure) en utilisant différentes concentrations de TiO, (0 - 0,5 g/L). lls ont
trouvé que pour une concentration de TiO, variant de 0-0,1g/L, l'inactivation d’E. coli et de
S. cerevisiae augmente avec la concentration. Pour des concentrations plus grandes que
0,1g/L, une diminution de I'inactivation est observée due a la diffusion et la réflexion de

l'intensité lumineuse par le surplus des particules de TiO, dans le photoréacteur.

Rincon et al. [205] ont étudié la photo-inactivation d’E. coli K12 en utilisant un
photoréacteur solaire (35-70 L) par différents procédés photocatalytiques: lumiére
solaire/TiO,, lumiére solaire/TiO,/Fe®", lumiére solaire/Fe** /H,O, et ils les ont compareés a
I'effet directe du soleil utilisé seul. Sous irradiation solaire, la désinfection totale n'a été
atteinte qu'aprés 5 h de traitement, et un phénomeéne de reviviscence bactérienne a été
observé aprés 24 h dans l'obscurité. L'ajout de TiO,, TiO,/Fe** ou Fe*/H,0, a l'eau a
accéléré l'action bactéricide des rayons solaires, ce qui conduit a la désinfection totale des
eaux usées. Ces auteurs [135] ont également montré que la modification du pH initial de la
solution entre 4 et 9 n’affecte pas le taux d'inactivation d’E. coli en absence ou présence
du catalyseur TiO,. lls ont signalé qu’il n’existe pas un pH optimal pour la photocatalyse

hétérogéne, tout dépend du type et de nature du produit a traiter.

Guillard et al. [103] ont étudié l'inactivation de deux souches d’ E. coli (K12 PHL849 et K12
PHL1273) en présence de deux photocatalyseurs TiO, Degussa P-25 et. Ces auteurs ont
trouvé un effet comparable du TiO, Degussa P-25 sur les deux souches. Par contre une
inactivation beaucoup plus importante de la souche (PHL1273) se produit en présence du
photocatalyseur TiO, Millennium PC500 indiquant que suivant la souche, les interactions

entre bactérie et photocatalyseur joue un réle imporatant.

Fernandez-lbafnez et al. [209] ont testé la désinfection de Il'eau de puits naturels
contaminés par Fusarium solani (un champignon provoquant une infection alimentaire des

cultures) en utilisant les bouteilles en plastique et un réacteur solaire (CPC de 14 L). lIs
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ont trouvé qu'une meilleure désinfection est atteinte en utilisant le CPC en raison de ses

miroirs qui sont plus efficaces pour capter le rayonnement solaire nature.

4.3 Mode d'action bactéricide de TiO

Plusieurs auteurs ont étudié le mode d’action bactéricide du TiO, sur les bactéries.

En 1988, Matsunaga et al. [204] ont étudié I'inactivation photocatalytique d’E. coli en
utilisant le dioxyde de titane. lls ont trouvé une inactivation d’E. coli de 99% dans I'eau
déminéralisée. Ces auteurs ont spéculé que la mort cellulaire a été causée par l'inhibition
de son activité respiratoire causée par la diminution de la coenzyme A. lls ont également
signalé qu'aucune destruction de la paroi cellulaire causée par le semi-conducteur n’a été

observée.

En 1992, Saito et al. [91] ont expliqué la destruction des cellules bactériennes par la
destruction des parois cellulaires suivants une fuite rapide des ions de potassium de la

bactérie et une libération lente de protéines et d'ARN.

En 1999, Blake et al. [120] ont reporté que si les particules de dioxyde de titane sont de

petite taille, ils peuvent pénétrer dans la cellule ce qui cause son endommagement.

En 2000, Huang et al. [210] ont démontré que le dommage oxydatif est initialement di a
'oxydation de la paroi de la cellule, ou la surface photocatalytique de TiO, permet un
premier contact avec les cellules intactes. Ensuite les dommages oxydatifs de la
membrane cytoplasmique se produisent. L’action photocatalytique augmente
progressivement la perméabilité cellulaire et permet par la suite la libération du contenu
intracellulaire conduisant finalement a la mort. Ces auteurs ont également suggéré que les
particules libres de TiO, pouvaient également pénétrer dans la membrane des cellules
endommagées et attaquer les composants intracellulaires, ce qui peut accélérer la mort

cellulaire.

Nadtochenkoa et al. [211] ont montré que le piégeage des trous h* dans TiO, par la paroi
cellulaire est plus efficace que le piégeage des e  photogénérés, conduisant a une

diminution de la recombinaison des e” /h”.

Dans les années suivantes, plusieurs auteurs ont signalées que la modification de paroi

cellulaire par UV/TiO, est la principale cause de l'inactivation bactérienne [212-214].
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4.4 Autres POAs pour I'inactivation des bactéries

Spuhler et al. [56] ont étudié I'effet de Fe?", Fe®*, H,O, et hv sur la désinfection solaire de
I'eau contaminé par I’Escherichia coli K12. Ces auteurs ont trouvé que le taux de photo-
inactivation d’E. coli augmente de 200% en présence de Fe?'/ hv solaire par rapport a

lirradiation solaire utilisé seul et jusqu'a 250% en présence de Fe?*/H,Ou/hv.

L’application du procédé de Fenton pour la désinfection de I'eau a été publié par Rincon et
Pulgarin [215]. Ces auteurs ont montré que l'addition de Fe;" dans la solution n'a pas

significativement augmenté le taux de désinfection.

L’inactivation de I'E. coli a été étudié en présence de UV/H,0O, [216]. Les auteurs ont

trouvé que I'addition de H,O, a Iégérement augmenté le taux d’inactivation des bactéries.

Moncayo-Lasso et al. [54] ont montré [lefficacité du procédé photo-fenton pour
l'inactivation d’Escherichia coli K12 a pH “naturel’. lls ont montré aussi q’aucune re-

croissance bactérienne n’a été observée apres 24 h dans I'obscurité.
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Techniques expérimentales






Chapitre "

Partie A: Techniques expérimentales en analyses
chimiques

A.1 Polluants et réactifs

A.1.1 Polluants : méthylamine et diméthylamine

Les polluants utilisés comme composés modeles lors de la dégradation photocatalytique
sont deux amines primaires : la monométhylamine (MA) et la diméthylamine (DMA). MA et
DMA sont fournies par Fluka, et ont été utilisées sans purification supplémentaire. Les
caractéristiques physico-chimiques de ces deux amines ainsi que leurs structures sont

données dans le Tableau Il.A.1 et dans la Figure Il.A1.
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Tableau Il.LA.1: Propriétés physico-chimiques de la méthylamine et de la diméthylamine.

Composés Formule Masse pKa Solubilité  Pureté Densité
brute molaire (g/L)
(g/mol) g
MA CH;3NH, 31,06 10,63 1080 41% dans 'eau 0,897
DMA (CH3),NH 45,08 10,73 3540 40% dans I'eau 0,890
MA DMA

Figure Il.A.1: Structure de la monométhylamine (MA) et de la diméthylamine (DMA)

A.1.2 Etalons commerciaux

Plusieurs étalons ont été utilisés pour identifier les produits formés lors de la dégradation
photocatyalytique de la MA et de la DMA. lIs sont représentés dans le Tableau I1.A.2.

. Helali
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Tableau Il.A.2: Caractéristiques des étalons utilisés

Nom Formule Provenance pureté
Chlorure d’'ammonium NH.CI Prolabo 99,5 %
Nitrate de sodium NaNO3 Sigma Aldrich >99 %
Nitrite de sodium NaNO, Sigma Aldrich >97 %
Acide formique HCOOH Sigma Aldrich >95 %
Acide carbamique NH,COOH Sigma Aldrich 98 %
Chlorhydrate NH,OH Sigma Aldrich 98 %

d'hydroxylamine

A.1.3 Photocatalyseur: TiO, Degussa P25

Le dioxyde de titane Degussa P25 dont les caractéristiques physico-chimiques sont
représentées dans le Tableau Il.A.3, est le photocatalyseur utilisé comme référence dans
les études de photocatalyse, car il est trouvé dans la majorité des cas le plus efficace des
dioxyde de titane [1, 2]. TiO, est thermodynamiquement stable, non toxique et bon
marché, il n'est ni consommé ni altéré lors de la réaction. Son domaine d’absorption est
représenté dans la Figure ILA.3. TiO, P25 est issu de l'oxydation du chlorure de

titaneTiCl, dans un réacteur a flamme et utilisé sous forme de poudre blanche.

Tableau Il.A.3: Caractéristiques physico-chimiques du TiO, degussa P25

Nom . Structure Surface Taille moyenne
. Fournisseur - . i PzC
commercial cristalline spécifique  ges particules
80% anatase 6-6.5
Degussa P25 Degussa 50 m?/g 32 nm
20% rutile [3, 4]
S. Helali
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A.2 Dispositif expérimental

A.2.1 Photoréacteur et source d’irradiation

Le photoréacteur utilisé est un cylindre de pyrex a col étroit et ouvert. Sa surface de base
est de 12,5 cm? et son volume est de 80 mL. Ce photoréacteur est irradié par sa face
inférieure [Figure Il.A.2]. La source d’irradiation lumineuse est une lampe a vapeur de
mercure Philips HPK 125W. Le spectre d’émission de cette lampe est discontinu avec un

maximum a 365 nm [Figure 1l.A.3].

Un systéme de circulation d’eau est installé autour de cette lampe permettant I'absorption
des radiations infrarouges pour éviter I'échauffement du réacteur et par la suite du milieu

réactionnel.

Photoréacteur

Agitateur
magnétique

Filtre optique

Circulation d’eau

Lampe UV
Philips HPK 125 W

Figure ll.LA.2: Dispositif expérimental de photocatalyse

S. Helali 85



Chapitre Il: Techniques expérimentales
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Figure Il.A.3: Spectre d’émission de la lampe Philips HPK 125W et d’absorption du TiO..

A.2.2 Filtres optiques

Différents filtres ont été utilisés pour obtenir le type de rayonnement UV souhaité :

= Filtre corning 0.52 : coupe toutes les radiations dont les longueurs d’ondes sont

inférieures a 340 nm, ne laissant passer que les rayonnements UV-A et visible.

= Filtre pyrex: coupe tous les rayonnements dont les longueurs d’ondes sont
inférieures a 290 nm et ne laisse passer que les rayonnements UV-A, UV-B et

visibles.

= Filtre quartz : laisse passer tous les rayonnements UV (UV-A, UV-B et UV-C).et

visible.

Ces filtres optiques sont insérés entre la lampe et le réacteur [Figure 11.A.2].
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A.3 Protocole expérimental

Un volume de 30 mL d’'une solution aqueuse du polluant (méthylamine ou diméthylamine)
est utilisé a différentes concentrations initiales Cy (250, 500, 1000, 2000, 3000 et 5000
pmol/L), et a température ambiante. Les solutions ont été préparées dans de I'eau ultra
pure provenant d’un appareil Millipore Waters Milli-Q Plus185. Une quantité de 30 mg de
TiO, Degussa P25 est ajoutée a cette solution de 30 mL, ce qui correspond a une

concentration en TiO, de 1g/L ; quantité nécessaire pour absorber tous les photons [5].

Pour atteindre I'équilibre d’adsorption a la surface du catalyseur, la solution est agitée a
'obscurité durant 30 min a l'aide d’'un agitateur magnétique. Cette agitation permet une
répartition homogéne du catalyseur ainsi qu'une bonne dissolution d’oxygéne nécessaire a
'oxydation. Aprés 30 min d’adsorption et avant d’allumer la lampe, un prélevement est
effectué, correspondant a t=0 minute. La solution continuellement maintenue sous
agitation est ensuite irradiée [Figure Il.A.2] et des prélévements sont effectués a des
temps réguliers. Ces échantillons sont filtrés a travers des filtres Millipore (porosité

0,45um) afin d’éliminer le TiO, et analyser la solution.

Pour modifier le flux lumineux atteignant le réacteur, la distance entre le réacteur et la
lampe est modifiée. Différents flux photoniques (3,2; 5,8; 6,5 et 9 mW/cm2) UV-A et
UV-B ont été utilisés. Le pH de la suspension a été ajusté avec NaOH ou HCI pour obtenir

respectivement une solution basique ou acide.

L’irradiance est mesurée régulierement au début de chaque test photocatalytique afin de

s’assurer de la stabilité du flux photonique de la lampe

A.4 Mesure de l’irradiance

Lirradiance de la lampe notée ® (mW/cm?) a été mesurée par un spectrométre CCD
[Figure 1l.A.4] et un radiométre VLX-3W [Figure 1l.A.5] ce dernier permet une mesure
rapide et ne nécessite pas une calibration a chaque mesure comme dans le cas du

spectrométre CCD.
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A.41 Spectrométre CCD

Le spectrométre utilisé est un CCD de marque Avantes, modéle AvaSpec-2048. |l est relié
a une fibre optique permettant le transport du flux lumineux du correcteur cosinus au
détecteur passant par un diaphragme qui sert a diminuer le flux lumineux afin de ne pas
saturer le détecteur. Ce détecteur CCD est connecté a un ordinateur qui acquiéere les
mesures grace au logiciel Avasoft. Avant chaque mesure une calibration est effectuée
avec la lampe de calibration Avalight-DHS d’Avantes combinant une lampe halogéne et

deutérium.

Détecteur
CCD

AWNTES

Correcteur

de cosinus
P
. .
Ordinateur avec p ‘
Avasoft
Diaphragme Lampe HPK
125W

Figure Il.A.4: Dispositif expérimental pour la mesure de lirradiance avec le détecteur
CCD.

A.4.2 Radiomeétre

Le radiomeétre VLX-3W est équipé de trois sondes (cellules photoélectriques) permettant
de mesurer lirradiance (mW/cm?) des différents types de rayonnements UV (UV-A ou
UV-B ou UV-C):

= Sonde CX-365 : calibrée pour la zone spectrale 355-375 nm (UV-A)
= Sonde CX-312 : calibrée pour la zone spectrale 280-320 (UV-B)

=  Sonde CX-254 : calibrée au spectrale 254 nm (UV-C)
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Le radiométre mesure lirradiance du pic centré a 365nm alors que le spectrométre
mesure sur une zone spectrale qu’ont définit. Dans notre cas nous mesurons le flux

photonique de longueur d’onde comprise entre 300-400.

Figure Il.LA.5: Radiomeétre VLX-3W équipé d’une sonde CX.

A.5 Méthodes d’analyses

A.5.1 Analyses par spectrophotométrie UV-Visible

La spectrophotométrie est une méthode analytique quantitative qui consiste a mesurer
I'absorbance d'une substance chimique donnée, généralement en solution. Son principe
est basé sur la mesure de la différence entre lumiére incidente et lumiére transmise par la
solution. En effet, Lorsqu’une lumiére d’intensité 1o passe a travers cette solution une partie
de celle-ci est absorbée par le soluté, et 'autre partie sera transmise avec une intensité I
inférieure a Ip. L’absorbance, est une valeur positive, sans unité. Elle est d’autant plus

grande que l'intensité transmise est faible.
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L’absorbance est définit comme suit:

|
A = log (TOJ =—log T LA

T est la transmittance définie par la relation :

I
T=|—
(IOJ LA.2

Avec:
Iy: Intensité lumineuse incidente
I: Intensité lumineuse transmise

La loi de Beer-Lambert [Eq. 11.A.3], indique que pour une longueur d’onde A, I'absorbance
d'une solution est proportionnelle a sa concentration et a la longueur du trajet optique

(épaisseur de la solution traversé par la lumiére).

1
A, =log (TOJ =&, tC A3

A, : Absorbance ou densité optique a une longueur d'onde A (sans unité).

¢ . Coefficient d’extinction molaire, il dépend de la longueur d'onde A et de la nature

chimique de l'entité (L/mol/cm).

l : Longueur du trajet optique dans la solution traversée, elle correspond a I'épaisseur de

la cuve utilisée (cm).
C : Concentration de la substance absorbante (mol/L).

Selon la loi de Beer-Lambert, I'absorbance est additive (mais non la transmittance). Ainsi,
pour une solution contenant plusieurs substances absorbantes, 'absorbance de la solution

est la somme de leurs absorbances

Le spectrophotomeétre UV-visible Perkin EImer Lambda 45 a été utilisé pour déterminer les
spectres d’absorption de la méthylamine et de la diméthylamine. Il est équipé de lampes
Deutérium et Tungsténe halogéne, d’'une cuve en quartz (1cm d’épaisseur) et d’'un

détecteur a photodiodes.
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A.5.2 Analyses par chromatographie ionique

La chromatographie ionique permet de suivre I'évolution des concentrations en cations et
anions formés au cours de I'oxydation tels que les ammoniums, les nitrites, les nitrates ou
les amines organiques. Un appareillage Dionex DX-120 [Figure I.A.6] est utilisé pour la
séparation des ions. Les amines en milieu fortement acide sont majoritairement sous
forme cationique (pKa DMA=10,73 et pKa MA=10,63) et sont donc retenues sur la colonne

et dosées.

Suppresseurs

Colonnes

Pré-colonnes Y

Figure Il.LA.6: Vue générale du Dionex DX-120 et ses principaux composants.

L’appareil est composé principalement de :

= Deux colonnes (une pour l'analyse des cations et l'autre pour I'analyse des

anions), et deux pré-colonnes

= Deux suppresseurs

=  Une pompe

= Un détecteur conductimétrique

= Un injecteur automatique
La phase stationnaire de la colonne est une résine échangeuse d’ions. Deux résines
cationiques et anioniques sont utilisées pour séparer respectivement les anions et les
cations. Les suppresseurs permettent d’améliorer la sensibilité en abaissant la conductivité
de la ligne de base. lls sont composés d’électrodes permettant d’éliminer tous les ions qui

ne proviennent pas du soluté a analyser et d’augmenter la sensibilité.
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Figure Il.A.7 présente le mécanisme de suppression qui se déroule dans le suppresseur
anionique. L'échantillon a analyser est injecté en téte de la colonne. La migration des
especes se fait selon leur affinité (capacité de l'ion a étre plus ou moins retenu) pour la
résine. La migration est assurée par I'éluant (acide pour le dosage des cations, basique
pour le dosage des anions) injecté par la pompe (débit 1mL/min). En sortie de la colonne
chaque élément ainsi séparé donne un signal de conductivité, détectable par le
conductimeétre. L'amplitude du signal dépend de la conductivité équivalente de l'ion, de sa
charge et de sa concentration. Un étalonnage préalable avec des solutions de
concentrations connues permet de déterminer les temps de rétention et concentrations
des différents éléments. A la fin de l'analyse, nous obtenons des chromatogrammes
[Figure I1.LA.8] qui nous permettent, grace aux aires de pics, de déterminer les

concentrations des substrats a oxyder et les sous-produits formés.

L’éluant utilisé pour I'analyse des cations est une solution d’acide sulfurique 11 mM (610
pL de H,SO,4 (98%) concentré par litre d’eau ultrapure). Pour analyser les anions, I'éluant
utilisé est une solution de carbonate de sodium 8 mM et d’hydrogénocarbonate de sodium
1 mM. (848 mg de Na,CO; et 84 mg deNaHCO; par litre d’eau ultrapure). Les éluants sont
filtrés (filtres Millipore 0,45 um) et dégazés aux ultrasons avant leur emploi. L’appareillage

et les conditions chromatographiques sont donnés dans le Tableau I.A.4.

Wasta/Vant Analyte Waste/Vant
&
H0 %0, Ng* OH" N.-l-oy'
Eluent
H
l o
H* Nl* J
H*+0, H++0H- ~H,0 H,+ OH"
Analyte
H:0 &
H, O
H:0Q i H,0
- T Ef:;'.*:‘"u . Ta Detactor Ec’ﬁm T -
Anoce xchange Cathods
Mambrana Mambrans

Figure Il.LA.7: Mécanisme de suppression anionique.
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Figure Il.A.8: Chromatogrammes (a) anioniques et (b) cationiques.

Tableau Il.A.4: Caractéristiques et conditionnement de la chromatographie ionique.

Cation Anion
Appareillage Dionex Dionex
Colonne lonPac CS16 (5x250mm) lonPac AS14A (4x250mm)
Supresseur CSRS-Ultra II_4-rpm a ASRS- Ultra II.4-r.nm a
membrane anionique membrane cationique
Eluant 11 mM H,S0, (pH ~2-3) ? mm H:ﬁCCOOSft
Débit 1 ml/min 1 ml/min
Volume d’injection 100 pl 100 pl
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A.5.3 Chromatographie Liquide Haute Performance (HPLC)

L’apparition de 'acide formique et d’autres acides lors de la dégradation photocatalytique
des amines a été suivie par chromatographie liquide a haute performance HPLC/UV, en
utilisant un systeme VARIAN, modéle Prostar et une colonne SARASEP CAR-H qui
fonctionne sur le mode d’exclusion ionique. Les composés tels que les acides organiques
ou les alcools sont séparés et élués en fonction de leur pKa. La phase stationnaire
constituée de polystyrene-divinylbenzéne (PSDVB) greffé par des groupements

sulfoniques est chargée négativement dans un éluant a base d’eau acidifiée.

Les espéces a analyser portant des charges négatives sont repoussées par ce média

tandis que les composés non ionisés sont adsorbés et retenus plus longtemps.

L’identification des acides est assurée par la comparaison des temps de rétention des
différents pics observés avec ceux des standards analysés dans les mémes conditions.
L’éluant utilisé est une solution d’acide sulfurique (H.S0,). Les caractéristiques de
'appareillage et les conditions d’analyse sont présentées dans le Tableau Il.A.5.

Tableau Il.A.5: Caractéristiques et conditions d’analyses HPLC.

Systéme VARIAN
Colonne SARASEP CAR-H (7.8 x 300 mm)
Phase stationnaire PS-DVB (Polyméres de polystyrene-divinylbenzéne)
Eluant H,S04 (5 mmol/L) filtré et dégazé
Débit d’éluant 0.7 MI/min
Injecteur Injecteur automatique modéle ProStar 410
Volume d’injection 50 pl
Détecteur Barrette de diodes Varian ProStar 330
Détection principale A =2nm
Pompe Pompe binaire Varian ProStar 230
S. Helali
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A.5.4 Mesure du carbone organique total (COT)

La mesure du carbone organique total a été réalisée par un appareil de marque Shimadzu
modeéle TOC-Vcsy disposant d’'un module d’analyse d’azote total TNM-1 et d’'un passeur

automatique d’échantillons ASI-V.

Le COT est déterminé par la mesure du carbone organique non-purgeable (NPOC). En
ajoutant de l'acide chlorhydrique a I'’échantillon sous bullage d’air, le carbone sous forme
inorganique est transformé en CO, et purgé. Par combustion de I'échantillon dans un four
chauffé a 720°C contenant un catalyseur permettant 'oxydation du carbone organique en
CO, Le CO; ainsi formé est détecté par infrarouge. Un étalonnage externe permet de
calculer la quantité de carbone total en fonction de I'aire du pic obtenu. Deux mesures sont

effectuées et la moyenne est retenue.

Le COT est le parameétre le plus important pour déterminer si I'échantillon contient encore

des matiéres organiques polluantes.

A.5.5 Analyse de I’azote total (TN)

L’analyseur COT dispose également d'un module azote total (azote organique,
ammonium, nitrites, nitrates) fonctionnant par chimiluminescence a 50°C. Les composés
sont transformés en NO dans le four catalytique. En sortie du détecteur infrarouge,
I'échantillon gazeux est soumis a une ozonation. Grace a I'ozone produit par le générateur
intégré, NO est transformé en NO,*, forme excitée instable. Le retour vers [I'état
fondamental se fait de fagon spontanée en émettant un photon. Les photons sont détectés
et leur quantité est reliée a I'azote total contenu dans I'échantillon par calibration avec des

étalons.

A.5.6 Mesure du pH

Le pH est mesuré a la fin de chaque expérience d’oxydation photocatalytique selon des
intervalles de temps variés (30min, 1h, 2h, 3h, 4h, 5h, et 6h). L'évolution du pH permet de
donner une idée qualitative sur la disparition des amines et la formation des acides.

Le pH-metre utilisé est de modéle CyberScan 1000 (Eutech Instruments). La sonde est
une Electrode PH EPOXY GEL 1M BNC.
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A.5.7 Simulation de la densité électronique

Le systeme de simulation par ordinateur de la densité d'électrons a la frontiére pour
I'attaque du radical et la charge partielle ont été utilisés avec la version « Worksystem
CAChe 3,2 (Fujitsu Co. Ltd) ». Ces simulations ont été calculées par une fonction d'onde
MOPAC/AM1. Une configuration géométrique a été déterminée par un calcul de pré-
optimisation de la mécanique, suivie par un calcul géométrique optimisé en utilisant
MOPAC AM1 paramétres. Les effets de solvatation dans I'eau ont également été simulés
par COSMO.

Tableau II.A.6: Densité électronique de frontiére de (a) la forme cationique (CH3NH3") et
(b) neutre (CH3NH;) de la MA.

(a)

Charge  Densité électronique de

Atom  partiel  frontiere de CHsNH,
N1 -0.418 0,819

c2 -0.156 0,438

H3 0.169 0,155

H4 0.17 0,162

H5 0.087 0,107

H6 0.058 0,207

H7 0.089 0,111

(b) L :
Atom Charge Densité électronique de
partiel frontiére de CH;NH;*

c1 -0.199 0,795

N2 -0.062 0,276

H3 0.284 0,163

H4 0.284 0,162

H5 0.285 0,161

H6 0.136 0,148

H7 0.137 0,148

H8 0.136 0,147
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Tableau Il.A.7: Densité électronique de frontiére de (a) la forme cationique (CH3-NH,'-
CHj;) et (b) neutre (CH3-NH-CH3) de la DMA.

(a)

Atom Cha_rge Dens_i‘té électronique de

partiel frontiére de CH;3;-NH-CH;
c1 -0.149 0,302
c2 -0.148 0,302
N3 -0.368 0,811
H4 0.061 0,113
H5 0.091 0,032
Hé6 0.09 0,069
H7 0.088 0,046
H8 0.061 0,113
H9 0.093 0,052
H10 0.181 0,161

(b) Atom Charge Densité électronique de

partiel frontiere de CH3;-NH,"-CH;

N1 -0.04 0,268
c2 -0.201 0,496
c3 -0.201 0,496
H4 0.293 0,142
H5 0.294 0,142
Hé 0.14 0,071
H7 0.14 0,071
H8 0.148 0,086
H9 0.14 0,071
H10 0.14 0,071
H11 0.148 0,086
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Chapitre "

Partie B: Techniques expérimentales en analyses
bactériologiques

B.1 Réacteur solaire

Toutes les expériences photocatalytiques ont été réalisées sous la lumiére solaire
naturelle a la Plataforma Solar de Almeria (Espagne, latitude locale 37°N, longitude 2,4°W)
en utilisant comme photoréacteur des bouteilles en verre (Schott-Duran, Allemagne) de
volume total égal a 250 mL [Figure 1.B.1] avec des couvercles en verre (Schott-Duran,
Allemagne) afin de permettre au rayonnement solaire de pénétrer dans le photoréacteur

de toute les directions.
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Figure Il.B.1 : Dispositif expérimental.

B.2 Caractéristiques des différent types de photocatalyseurs

Quatre photocatalyseurs dont les caractéristiques sont représentés dans le Tableau I1.B.1

ont été utilisés en suspension. Les surfaces spécifiques de ces photocatalyseurs ont été

déterminées par la méthode BET décrite ci-dessous.

Tableau II.B.1 Caractéristiques physico-chimiques des photocatalyseurs.

Taille des Surface
Photocatalyseur Fournisseur Forme cristalline particules spécifique
(nm) (m?/g)
Anatase (80%) 2442
P-25 Degussa 50
Rutile (20%) 37+3
PC 500 Millennium Anatase (100%) 8+3 326
Laboratoire- Anatase (25%)
Ruana - 157
IRCE-Lyon Rutle  (75%)
) Laboratoire- Bismuth (65%) 3
Bi,WOs 310 20
Japan Tungsten (35%)
S. Helali
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B.2.1 Mesure de surface spécifique (BET)

Les mesures de surfaces spécifiques des catalyseurs sont calculées par la méthode BET
(Brunauer, Emmet, Teller) a partir de la quantité d’azote adsorbée a 77 K. L’appareil utilisé
est le modele ASAP 2020 Micromeritics qui est automatisé est relié a un microordinateur
qui pilote les mesures et traite les résultats. Avant chaque analyse, un échantillon de 100

mg subit un dégazage a 100 °C pendant une nuit.

B.3 Croissance, culture et quantification de E. coli :

B.3.1 Préparation des milieux de cultures pour la croissance de E. coli

Pour la croissance bactérienne, trois milieux de cultures ont été préparés a différentes
concentrations [Tableau I1.B.2]. Leur provenance est Sigma Aldrich, USA. Apres
préparation, ces milieux de cultures sont mis dans 'autoclave pour stérilisation pendant 20
min a 121°C. Aprés stérilisation, la solution de LB-A est répartie dans des boites de pétri
stérilisé (V W R International, polystyrene high transparency, 90 mmx14 mm) avec un
volume de 10 ml par boite. Ensuite, ces boites de pétri sont refroidies a température
ambiante sous une hotte jusqu’a la solidification du gel. Les solutions de LB et PBS ainsi
que les boites de pétri peuvent étre conservées dans le réfrigérateur a 4°C pour étre utilisé

ultérieurement.

Tableau II.B.2 Provenance et concentration des différents milieux de cultures.

Milieux de cultures Provenance Concentrations

Luria Broth (LB) Sigma Aldrich, USA 25¢g/L

Luria Bertani Agar
Sigma Aldrich, USA 40 g/L
(LB-A)

Phosphate  Buffered

. Sigma Aldrich, USA 4 pélules/L
Saline (PBS)
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B.3.2 Culture et quantification de la souche bactérienne

La préparation bactérienne a été effectuée par inoculation directe d'une colonie
d'Escherichia coli K-12 dans un volume de 14 mL de Luria Broth. Ensuite, ce volume est
mis a 37°C dans un incubateur rotatif assurant une agitation constante de 100 tours/min
pendant 18 heures. Aprés incubation, les suspensions d’E. coli sont centrifugés pendant
10 min a 3000 tours/min et lavées trois fois avec une solution saline de NaCl (0,9%).
L'extrait concentré de bactéries est resuspendu dans un volume de 14 ml de solution de
PBS donnant une concentration finale d’E. coli de 10° CFU/mL (Colony Forming Units par

millilitre).

B.4 Protocole expérimental

Chaque photoréacteur a été rempli avec un volume de 200 mL d’eau distillée auquel on
ajoute le photocatalyseur et 1,8 g du NaCl (0,9%). Le chlorure de sodium (NaCl) ajouté

permet d’éviter le stress osmotique qui affecte par la suite la vie des bactéries [6].

Avant ajout de la suspension d’E. coli, un échantillon est prélevé de chaque photoréacteur
et analysé afin de s’assurer que la solution n’est pas contaminée. Un volume de 200 pL de
suspension d’E. coli de concentration 10° CFU/mL est ensuite introduit dans le
photoréacteur aboutissant & une concentration initiale d'E. coli (Co) de 10° CFU/mL.
L’homogénéisation du mélange eau-TiO.-bactéries est assurée grace a un agitateur
magnétique placé au dessous du réacteur. L’agitation permet aussi I'amélioration de

I'oxygénation qui joue un réle important dans le processus de désinfection solaire [7].

Avant exposition au rayonnement solaire, un premier échantillon témoin a été pris a t, et
analysé immédiatement. Ensuite, cet échantillon sera maintenu a I'obscurité a température
ambiante pour étre analysé de nouveau vers la fin de I'expérience. Le résultat de I'analyse
est représenté dans la figure comme « control ». En effet, ce control sert a vérifier la

concentration d’E. coli a la fin de I'expérience.

En paralléle, des tests a I'obscurité effectués dans les mémes conditions que les tests
photocatalytique mais en entourant les bouteilles par du papier aluminium, ainsi que des

tests sans catalyseur en présence de la lumiére solaire (test SODIS) ont été réalisés.
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Les prélevements ont été effectué a des intervalles du temps variant de 5min au début de
I'expérience jusqu’a 30 min vers la fin de I'expérience. Pour étudier le phénoméne de
reviviscence, les échantillons dont linactivation totale d’E. coli est assuré seront donc

analysés apres 24, 48 et 72 heures.

Pour toutes les expériences, I'exposition au rayonnement solaire [Figure Il.B.1] a été
réalisée de 10:00 heure du matin a 15:00 heure de I'aprés-midi. La température de l'eau
dans les photoréacteurs a été suivie pendant toutes les expériences. Des mesures de pH

ont été effectuées au début et a la fin des expériences.

Les résultats d’abattement de la flore bactérienne présentés au cours de la thése
correspondent a la moyenne de trois expériences indépendantes menées en méme temps
et durant la méme journée. Le but de ces trois réplications est d’assurer la reproductibilité
des résultats. Des analyses chimiques d’anions et cations ont été aussi effectuées a

différents temps de la réaction.

B.5 Mesure et évaluation du rayonnement UV solaire

L'intensité du rayonnement solaire UV a été mesurée par un radiométre UV global (Mod.
CUV3, KIPP & ZONEN, Les Pays Bas) avec une sensibilité typique de 264 pV/W par m? et
une longueur d'onde centrale de 300-400 nm. Ce radiométre fournit les données en Watt

par m? (Wyy/m?).

Afin de prendre en compte les différentes conditions du rayonnement, et normaliser la
quantité d'énergie solaire naturelle, une grandeur Quy a été calculée [8]. Quy [Eq. 1.B.1]
estime I'énergie UV accumulée dans le photoréacteur par unité de volume d'eau traité

pendant un temps donné au cours de l'expérience.

— A
Opy = ZUV,H 7r(fn— tyy) I1.B.1

t

UV, est le rayonnement moyen d’UV-solaire mesuré au cours de la période (tr-t..1), tn

est le temps expérimental pour le n®™ échantillon, A, est la surface illuminé du

photoréacteur et V, est le volume d’eau total.
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B.6 Analyses bactériologiques

Les échantillons prélevés (250 uL) ont subi immédiatement une série de dilution de 1/10
(d4), 1/100 (d;) et 1/1000 (d3) dans une solution de PBS afin d’obtenir un nombre de

colonie comptable sur la boite de pétrie.

Chaque échantillon a été plaqué 12 fois [Figure 11.B.2] a l'aide d’'une micropipette
automatique (3 gouttes de 20 pL chacune x 4 dilutions) sur une boite de pétri contenant le
milieu nutritif LB-Agar, puis incubée a 37°C pendant 18 heures avant le comptage. La

limite de détection de cette méthode de quantification est de 4 CFU/mL.

Figure I1.B.2 : Colonies formées aprés incubation d’'une suspension de E coli a 37°C

pendant 18 heures.

B.7 Analyses physico-chimiques

Différents paramétres ont été mesurée durant la dégradation photocatalytique de E. col,
comme le pH, la température, le carbone organique total TOC. Afin de déterminer les ions
formés lors de la lyse de E. coli, des analyses ont été effectuée par chromatographie

ionique, dont le principe et les conditions sont donnés dans la partie A.
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Chapter I I I

Photocatalytic degradation of Methylamine and
Dimethylamine— Adsorption isotherms and kinetics

1. Introduction

Methylamine (MA) and dimethylamine (DMA) were chosen as models of nitrogen
compounds to be degraded by photocatalysis involving TiO,. MA and DMA are widely
used in the chemical industry to make pesticides, insecticides and herbicides. They are
also used in photographic chemicals, explosives, dyes and pharmaceuticals. In our
knowledge, few studies have investigated the photocatalytic oxidation of methylamine and

dimethylamine.
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The objectives of the present research will therefore be focused on a better understanding
of the photocatalytic mechanism of the degradation of the methylamine (MA) and
dimethylamine (DMA), through the study of their adsorption kinetics under dark and UV-A
conditions and of their kinetics of degradation. The fate of carbon and nitrogen atoms will

also be analyzed.

2. Dark adsorption of methylamine and dimethylamine

To determine the effect of the initial concentration of methylamine and dimethylamine on
the adsorption kinetics, different suspensions of MA and DMA in TiO, were maintained in

the dark under stirring until equilibrium was reached.

The adsorption of methylamine and dimethylamine on the TiO, surface at the equilibrium
has been characterized either by calculating the amounts (mg/g) of MA and DMA
adsorbed per gram of TiO; [eq. lll.1] [Figure lll.1a] or by determining the area density of
the adsorbed pollutants (molecule /nm?) using the TiO, surface area (50 m?/g). [Figure
lll.1b]. All results are represented as a function of the MA and DMA equilibrium

concentration (C.).

CO_Ce

Q. =W 1111

Where:
Co : initial concentration of MA or DMA (mg/L)
C. : concentration of MA or DMA at the adsorption equilibrium (mg/L)

[TiO,] : TiO, concentration en g/L.

Figure lll.1a shows that, in dark conditions, the amount (Qe) of MA and DMA adsorbed on
the TiO, surface increases with the equilibrium concentration until reaching a plateau. This
amount is more important for DMA due to its molecular weight (45.08 g/mol) higher than
for MA (31.06 g/mol). However, Figure lll.1b shows that for different concentrations of MA
or DMA, the area density (molecule/nm?) of adsorbed MA and DMA are almost the same

suggesting similar percentages of covered OH for different concentrations of MA and
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DMA. Percentages of covered OH are calculated considering that each molecule is
adsorbed on OH group which represent about 5 OH/nm?on the TiO, surface [1]. Covered
OH represents about 30 % for MA and DMA in the plateau region corresponding to
1.5 molecule/nm? [Figure lll.1c]. This value is very important compared to values, less
than 1%, found for molecules containing aromatic cycles such as tryptophan,

phenylalanine [2, 3] and anisole-type compounds [4].

Like the majority of organic compounds [2], the adsorption isotherms of MA and DMA can

be modelized by Langmuir model according to the equation II1.2:

Q _ KadstaxCe
€ 1+Kadsce 1.2

Where:

Q. :adsorbed quantity of pollutant on the photocatalyst at the equilibrium (mg/g),
Kags : adsorption constant (L/mmol),
Qmax : maximum amount to be adsorbed (mg/g),

Ce :concentration of the pollutant at the adsorption equilibrium (mmol/L).

The values of Langmuir parameters for MA and DMA are given in Table lll.1. K,4s and
Qmax are similar for the both amino compounds showing that the presence of a second

methyl group does not influence the adsorption.

Table Ill.1: Langmuir parameters for methylamine and dimethylamine.

Qmax Qmax
Compounds Kags (L/mmol) (mglg) (molecule/nm?)
Methylamine 0.80+0.1 5.3 2+0.1
Dimethylamine 0.85+0.1 7.5 1.9+01
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Figure Ill.1: Isotherms of adsorption of MA and DMA on TiO, Degussa P25 (1g/L).
(a) Amounts of MA and DMA adsorbed per gram of TiO, as a function
of the equilibrium concentration Ce.

(b) Area density of the adsorbed pollutants (molecule /nm?) as a
function of the equilibrium concentration Ce.
(c) Covered OH as a function of the equilibrium concentration Ce
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In our experimental conditions, pH changes with concentrations. It increases from 9 to
10.4 and from 10.1 to 11.2 by increasing respectively MA and DMA concentrations from
0.25 to 3 mmol/L [Table 1ll.2]. More the concentration of MA or DMA increases, less
cationic form is present. At this basic pH, MA and DMA are present as neutral and cationic
forms. Cationic form decreases as a function of MA and DMA initial concentration, while
TiO, is always negatively charged (TiO) (6 < pHpzc < 6.5) [5, 6], we expect to have
electrostatic interactions between the cationic form of MA and the negatively charged sites
of TiO,. However, according to our results [Figure lll.1b], the same quantity of MA and

DMA is adsorbed although a lower amount of cationic DMA form is present.

Table 1I1.2: Initial pH of different concentrations of MA and DMA and percentages of their
cationic forms

C (mmol/L) Initial pH % of cationic form
MA DMA CH;-NH;" CH;-NH,"-CH,
0.25 9.06 10.11 83% 65%
0.5 9.15 10.52 81% 55%
1 9.64 10.81 73% 48%
2 9.9 11.16 67% 39%
3 10.42 11.25 55% 37%
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3. Photocatalytic degradation of Methylamine and Dimethylamine

3.1 Photolysis and photocatalysis of MA and DMA

To highlight the importance of the TiO, photocatalyst under UV-light conditions for the
photocatalytic degradation of the methylamine and dimethylamine pollutants, experiments
of adsorption, photolysis and photocatalysis were carried out. Absorption spectrums of MA

and DMA were also determined and represented in Figure 111.2.

Figure .3 shows low adsorption value of MA and DMA in the presence of TiO,
suspension under dark condition. The direct photolysis of MA and DMA at A > 340 nm was
negligible because their main absorbance occurs below 290 nm as shown in Figure IIl.2.
The disappearance observed in the presence of TiO, under UV conditions at this

wavelength (A > 340 nm ) is only due to the photocatalytic process.

After 30 min of agitation in the dark, about 0.63 molecule/nm? (3*10" molecules/g) of MA
and DMA are adsorbed at equilibrium. Taking into account that adsorption of MA or DMA
occurs on OH groups which represent about 5 OH/nm? [1], this amount corresponds to a

coverage of about 13 % of OH present on the TiO, surface.

MA e DMA

ot \
)

o Ml H - - 20 250 300 B0 400 nm

Figure Ill.2: Absorption spectrum of MA and DMA at a concentration of 500umol/L.

S.Helali 111



Chapter lll: Photocatalytic degradation of MA and DMA

(a)

0,6
0,5 4
0,4
0,3 -

0,2

C (mmol/L)

0,1

O T T T T
-30 0 30 60 90 120 150 180 210 240 270

t (min)
o photolyse MA ¢ Adsorption MA —a— photocatalyse MA

(b)

0,6

0,5 %,
0.4 -
0,3 -

0,2

C (mmol/L)

0,1 A

O T T T T T T T T T 1
-30 0 30 60 90 120 150 180 210 240 270

t (min)
o photolyse DMA ¢ Adsorption DMA —e— photocatalyse DMA

Figure Ill.3: Adsorption, photolysis, photocatalysis of (a) methylamine
([IMA]=500umol/L) and (b) dimethylamine ([DMA]=500umol/L)
(V = 30ml, [TiO,] = 1g/L, ® = 6.5 mW/cm?)
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3.2 Kinetics and initial rates of disappearance of MA and DMA: Langmuir-

Hinshelwood model

The photocatalytic degradation of different initial concentrations of methylamine and
dimethylamine were obtained upon illumination at A > 340 nm with a radiant flux ® of 6.5
mW/cm?, in presence of 1g/L of TiO,and under natural pH. The kinetics of disappearance
of different concentrations of MA and DMA are represented as a function of irradiation

times in Figure Ill.4 and Figure 1IL.5.

For both MA and DMA, the photodegradation is initially rapid but gradually decreases. At
initial concentrations above 2 mmol/L, a plateau is observed after some hours showing the

difficulty to totally degrade these both amines.

Initial disappearance rates ry, are determined for all concentrations of methylamine and
dimethylamine and are represented as a function of the concentration at the equilibrium
(Ce) [Figure II1.6].

dark UV-irradiation o 5mmoll

MA = 3 mmol/L
o 2 mmol/L
A4 1 mmol/L
x 0,5 mmol/L
e 025

mmnl/I

C (mmol/L)
w

0 \ T T T T T T T T T —

-30 0 30 60 90 120 150 180 210 240 270 300

t (min)

Figure lll.4: Kinetics of disappearance of MA at different initial concentrations
(V =30 ml, [TiO;] = 1g/L, ® = 6.5 mW/cm?, natural pH)
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Figure III.5: Kinetics of disappearance of DMA at different initial concentrations
(V =30 ml, [TiO,] = 1g/L, ® = 6.5 mW/cm?, natural pH)

Figure 111.6 shows that the initial disappearance rates r, for MA and DMA increase as a
function of the equilibrium concentration C. before reaching a plateau. Until a
concentration of about 0.5 mmol/L of MA or DMA, the initial disappearance rate r; is
proportional to the amine concentration according to the equation ro = kKKC,. The kK values
for MA and DMA are respectively 0.03 min™' and 0.01 min™". Under these conditions,

Langmuir-Hinshelwood model can be used according to the equation 111.3:

_ kKG
Iy —m 1113
Where:
ro : initial rate of MA and DMA disappearance (umol/L/min),
k : rate constant (umol/L/min),
K : adsorption constant under UV conditions (L/mmol),

Ce : concentration of the compounds at the adsorption equilibrium (mmol/L).
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Rate and adsorption constants under UV conditions and Langmuir adsorption constants
obtained in the dark for MA and DMA are summarized in Table 1ll.3. The rate constant
appears higher for MA than for DMA. The fitting of the curves with the Langmuir-

Hinshelwood model was in agreement with the result of Kachina et al. [7].

30
¢ MA
24 1| * DMA *
<
E 18 Y
=
E
E 12
6,
O I I T T
0 1 2 3 4 5

Ce(mmol/L)

Figure 1ll.6: Evolution of the initial rate of disappearance (r,) of MA and DMA as a
function of the concentration at the equilibrium (C,)

From the Table Ill.3 we can observe that:
1/ Adsorptions under dark and illuminated conditions are different.
2/ The MA rate constant is almost two times greater than that of DMA.

These two observations are explained in paragraphs 3.3 and 3.4.

Table Il1.3: Langmuir and Langmuir -Hinshelwood parameters values under dark and UV

conditions
Dark UV-A
Kads k K
Qmax (Mglg) (L/mmol) (Mmol/L/min) (L/mmol)
MA 5.3 0.80+0.1 29 1.6
DMA 7.5 0.85+0.1 13 1.1
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The higher adsorption of MA than this of DMA could be explained by the more important

concentration of cationic form of MA [Table 111.2] and the “hinder” of CH; compare to H.

3.3 TiO; surface coverage rate under dark (04ak) and illuminated (8yy) conditions

The TiO, surface coverage rates in the dark (64a) [EQ.111.4] and under UV condition (Buy)
[Eq.lll.5] were calculated for both MA and DMA and represented in [Figure lll.7] as a

function of the equilibrium concentration C,.

_ Kadsce
dark — 5 v, o~

1+Ko0Ce .4
, _ KC
UV — 7, <, ~

1+KC, .5

Figure ll.7 shows that the TiO, surface coverage rate increases with MA and DMA
concentrations reaching levels 90% and 84% respectively at the concentration of 5 mmol/L
of MA and DMA. While the surface coverage rates obtained in the dark are similar for MA
and DMA, under UV condition a higher coverage rate was observed for MA. We can notice

also that coverage rate of MA under UV is higher than for DMA under UV condition.

For both amine compounds, coverage rates in the dark and UV condition are different
(6w# B4ark), @and in both cases, coverage rate is always higher under UV. This phenomenon
has already been observed by us [2, 8] and by several other authors [9, 10]. Several

hypotheses can be suggested to explain this behaviour:

1. Modification of active sites under UV-irradiation considering the variation of the

electronic properties of the TiO, surface under UV where Ti** — Ti** and 0* — O~

2. Recombination of active species (electron/hole or radicals) during the irradiation
process causes heat generation (hv + TiO, — ey + h'y, — heat)resultingina

modification of the thermodynamic equilibrium at the semiconductor surface.

3. The reaction takes place not only on the surface but also near the surface.
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Figure IIl.7: Evolution of the coverage rate (0) of the TiO, surface in the dark and
under UV condition as a function of methylamine and dimethylamine
equilibrium concentrations (C,)

3.4 Comparison of initial degradation rates of MA and DMA

The active species in the solution, were nucleophilic (O," and €’) and electrophilic species
(OH", HO,; and h*). These different species can react with MA and DMA molecules.

However, in photocatalysis, OH" radical is considered to be the more efficient specie.

Table lII.4 shows that koy. is of the order of 10° L/mol/s for the neutral form (CH3NH,) and
10" L/mol/s for the protonated form of MA (CHsNH5*) [11], indicating that OH" radicals will

mainly react with the neutral form, which is confirmed by Choi and Kim [12].

The value of rate constant of OH" attack (kon.) to the DMA having two methyl group has not
been found in the literature. However, this one of trimethylamine (1.3 10" L/mol/s) is
higher than of the kop. of MA (5.70 10° L/mol/s) [Table 1Il.4] [11]. Then, we can suggest
that kon. (DMA) had to be higher than this one of MA (kon. (DMA) > kon. (MA)). In other
words, If we consider that attacks occurred with OH’", disappearance rate of DMA must be

higher than this one of MA, while the opposite is observed.
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However, kon. values are determined for homogeneous reactions and not heterogeneous

reactions, as it is the case in photocatalysis. Moreover, we have previously shown that

under UV condition, MA molecules were more adsorbed on TiO, surface than DMA

molecules and that, the initial disappearance rate of methylamine is almost two times

higher than of the dimethylamine in agreement with the coverage rate under UV [Figure

111.6].

Therefore, we can conclude that the highest reactivity of MA is directly correlated with the

highest coverage rate of MA obtained under UV. This result confirms that the reaction take

place on the surface of TiO.,.

Table lll.4: Rate constant for reaction of OH" (kop.) [11]

Compounds Formula pH kon (L/mol/s)
10,5 1,80 10°

Méthylamine CH3NH; 11,1 4,10 10°
11,5-12,5 5,70 10°

lon méthylammonium CH3NH;* 4 3,50 10’

Triméthylamine (CH3)sN 12 1,30 10"°

lon triméthylammonium (CH3)sNH" 7,5 4,00 108
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4. pH evolution during the MA and DMA degradation

The initial pH of the solution depends on the initial concentration of MA and DMA, it
increases with the concentration as represented in Table Ill.5 and Table 11l.6. For all
concentrations tested, the pH decreases during the photodegradation of MA and DMA.
The values of pH obtained after 300 min of degradation of MA and DMA are respectively
given in Tables 111.5 and II.6. In order to reach the total degradation, a concentration of 2
mmol/L of MA and DMA was chosen to be degraded until 15 hours and 18 hours
respectively. The pH was measured during these periods of degradation as shown in

Figure 1I1.8.

Table IlI.5: pH variation after 300min of photodegradation of MA and its molecular fraction
(pKa (MA)= 10.63)

C (mmol/L) pH (MA) CH;-NH,
t initial t 300min t initial t 300min
0.25 9.06 6.4 17% 1%
0.5 9.15 6.67 19% 2%
1 9.64 6.9 27% 2%
2 9.9 7.5 33% 4%
3 10.42 7.1 45% 3%

Table Il.6: pH variation after 300min of photodegradation of DMA and their molecular
fraction (pKa (DMA)= 10.73)

C (mmol/L) pH (DMA) CH3-NH-CH;
t initial t 300min t initial t 300min

0.25 10.11 7.3 35% 3%

0.5 10.52 6.85 45% 2%

1 10.81 7.86 52% 5%

2 11.16 8.02 61% 6%

3 11.25 8.1 63% 7%
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Figures 111.8(a,b) show that the rate of degradation of MA and DMA seems to be related to
the pH of the reaction. During the first hours, pH drop from 9.9 to 7.5 for MA [Figure
lll.8a], and from 11.16 to 8 for DMA [Figure Ill.8b]. After this time the pH of both MA and
DMA stay almost constant until the end. The degradation rates of MA and DMA initially
important, then drop with a decrease of pH until reaching a plateau. More the pH is acidic,
less the degradation is important which is in agreement with our previous hypothesis
suggesting that the neutral form of the molecule is the active form. This drop of the pH
may be caused by the formation of nitrite, nitrate ions coming from the amine groups but

also from organic acid formed.

2,0 y
i (@) +10
164,
. 1 8
- A w — A —————4A
% 1,2 - ]
£ -
Z 0,8 ——MA 14
—4pH
0,4 19
0,0 : : : ‘ 0
0 6 12 15
t (h)

C (mmol/L)

6t(h)9

Figure II1.8: pH evolution during the degradation of an initial concentration of
2mmol/L of (a) MA and (b) DMA as a function of irradiation time
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5. Mineralization

5.1 Organic Carbon Mineralization

Mineralization of organic carbon was followed by measuring the TOC evolution during the

photocatalytic degradation of methylamine [Figure I11.9] and dimethylamine [Figure 111.10].

Figure 111.9 and Figure 1ll.10 show that for different concentrations of MA and DMA, TOC
decreases with irradiation time. The TOC evolution depends of the initial pollutants
concentrations, less time was needed for a total mineralization at low concentration. 100%
of carbon mineralization was achieved after almost 7 and 12 hours respectively for 0.25
and 0.50 mmol/L of MA. More time was needed for total carbon mineralization of DMA at
same concentrations: 9 hours for 0.25 mmol/L and almost 18 hours for 0.50 mmol/L which

confirm the less important reactivity of DMA than this one of MA.

For high concentration of MA and DMA, some organic compounds seem persist in the
solution suggesting the formation of products which are not easily mineralised. Below 1
mmol/L, TOC can be totally removed. This behavior is in agreement with the

disappearance of MA and DMA as a function of time [Figure I11.4-5].

MA
3B Kt 100% . a
5 o
E il
©
g7
24 == TN T T T T T T £
(o))} o
E §
Q X
lc—> 10 o T T SN N t(h) 10 15 20
0 T T T A T ]
0 3 6 9 12 15 18
t (h)
——3 mmol/L —e— 2 mmol/L —o— 1 mmol/L
—4&—0.5 mmol/L —=—0.25mmollL  —-—-- theoritical value

Figure I11.9: TOC disappearance during MA degradation. Insert: % of carbon
mineralization of different MA concentrations as a function of time
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Figure 1l1.10: TOC disappearance during DMA photodegradation. Insert: % of
carbon mineralization of different DMA concentrations as a function of
irradiation time

Table

ll.7 shows that after 5 hours of photocatalytic degradation of different

concentrations of MA, the percentage of MA disappearance is greater than that of carbon

mineralization, indicating the formation of organic intermediates. The same behaviour was

also found with dimethylamine.

Table 111.7: Percent of MA disappearance and carbon mineralization after 5h of irradiation

MA concentrationS

Percent of MA disappearance Percent of carbon

(mmol/L) after 5h mineralization after 5h
0.5 86 % 67 %
1 87 % 51 %
2 88 % 34 %
3 82 % 21 %
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5.2 Nitrogen mineralization

The mineralization of nitrogen atom of the amine group was followed by measuring the ion
formed (NH,*, NO,” and NO3") during the photodegradation of MA and DMA.

5.2.1 Nitrogen mineralization of MA

Figure Ill.11 shows that during the photocatalytic degradation of the different
concentrations of MA, ammonium ions (NH,") appear at the beginning of the degradation
with different rate varying with MA concentrations. NH," formation was faster at the
beginning, reaching a maximum after a defined time depending of the concentration and

then stabilise to the end of the degradation.

1800 1 _y%  [MAI=3000pmoliL
— e [MAJ=2000pmol/L
1500 | —a— [MAJ=1000pmol/L
—o— [MA]=500umol/L
1200 1 —=— [MAJ=250umoliL

900 +

[NH4'] (umol/L)

600 ~

300 -

0 60 120 180 240 300 360

t(min)

Figure 1I1.11: Evolution of ammonium ions (NH,") during the photocatalytic
degradation of different MA concentrations as a function of the
irradiation time.

Initial rates of ammonium formation ro (NH4") are determined for all MA concentrations and
are represented as a function of initial methylamine concentration [Figure lll.12a] and

initial rate of MA disappearance (ro) [Figure 111.12b].
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Figure Ill.12a shows that initial rates of ammonium formation ro (NH,") increase with

concentrations.

From Figure 1l1l.12b and Table 1ll.8 we noticed that mechanism of MA degradation seems
depend on the initial concentration of MA. As pH is dependant of initial concentration of
MA we can suggest that the form of amine (neutral or cationic) play an important role on
the chemical pathways. For example, it can be observed that NH," is not a primary
intermediate at low initial concentration of MA. For MA concentration of 250 umol/L, the
percentage of C-N bond breaking in MA molecule represents only 8%, whereas the
percentage of C-N bond breaking in MA molecule represents about 41% of the initial rate
of disappearance of methylamine for an initial MA concentration of 3000 umol/L. This
result shows that deamination is not the main initial step of photocatalytic degradation.
Considering these results, two initial steps of MA degradation could be suggested: the
formation of HOCH; — NH, or the formation of CH;-NH-OH (see page 120).

-
N
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(a) (b)

-
o
I
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Figure 111.12: Evolution of initial rates of ammonium formation ro (NH,") as a
function of (a) methylamine concentration [MA] and (b) initial rate of
MA disappearance (ro)
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Table 111.8: Percentage of C-N bond breaking in MA molecule

MA concentration (umol/L) breaking of the C-N bond
250 8 %

500 15 %

1000 30 %

2000 33 %

3000 41 %

The electrophilic species OH" attack in priority atoms having the highest electron density.
According to the radical frontier density of neutral form of methylamine [Table 1ll.9] and
dimethylamine [Table 111.10], radicals OH’ can either react with the lone-pair electron on
the nitrogen atom to form hydroxylamine ( -N(R1,R2)-OH ) [Eq. 111.6] (R1 and R, are methyl
group) , or can form cationic radical on nitrogen atom (R - N*" - CH3 with (R= CH; or H))

[Eq. 111.7]. by charge transfer between the lone-pair electron on the nitrogen atom and OH’

radicals.
OlH
R1fﬁ CH; +OH ——— % R,_N_CH, .6
I
R2 RZ
R1—III ~CH; +OH ——— » R,-N-CH; + OH .7
I
R2 R2
R-N-CH, + H,0
I
R2
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Table 111.9: Calculated radical frontier density for the (a) cationic (CH3NH;") and (b) neutral
form (CH3NH,) of MA using the MOPAC method from the CAChe system

(a) (b)

Radical Frontier Density Radical Frontier Density

Atom Atom

of CH;NH, of CH3;NH;"*
N1 0,819 c1 0,795
c2 0,438 N2 0,276
H3 0,155 H3 0,163
H4 0,162 H4 0,162
H5 0,107 H5 0,161
H6é 0,207 H6é 0,148
H7 0,111 H7 0,148

Table I11.10: Calculated radical frontier density for the (a) cationic (CHs-NH,"-CH3) and (b)
neutral form (CH3-NH,-CH3) of DMA using the MOPAC method from the
CAChe system

(a) (b)

Radical Frontier Density Radical Frontier Density

Atom of CHy-NH-CH Atom of CH3-NH,"-CH
c1 0,302 N1 0,268
C2 0,302 C2 0,496
N3 0,811 c3 0,496
H4 0,113 H4 0,142
H5 0,032 H5 0,142
H6 0,069 Hé 0,071
H7 0,046 H7 0,071
H8 0,113 H8 0,086
H9 0,052 H9 0,071
H10 0,161 H10 0,071
H11 o
6,086
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Subsequently, we calculated the intermediate conversion percentage of NH,* (ICP) [Eq.
111.8], and we represented it as a function of the total conversion percentage of MA (TCP)

[Eq. 111.9] [Figure 1ll.13]. From Figure 111.13 we confirm that concentration play a crucial

role in the selectivity of ammonium.

_ [,
ICP= MAT 1.8

_IMA] -[MA],
[MA],

1.9

Where:
[1]¢: concentration of the intermediate at the instant t
[MA] o : concentration of MA at t=0min

[MA] : concentration of MA at the instant t.

100
—a—[MA]=3000pmol/L
80 -
—x— [MA]=250pmol/L
=
— 60
T
=
— 40
o
(&
20
O T T T T
0 20 40 60 80 100
TCP (MA) (%)

Figure I11.13: Conversion percentage of ammonium (CP(NH,")) as a function of the
total conversion percentage of methylamine (TCP(MA))
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Nitrite (NO2) and nitrate (NOj3) ions were also formed during the photocatalytic

degradation of MA with different amounts varying with initial concentrations of MA [Figure

lll.14]. It is interesting to note that nitrite ions are the precursors of the nitrate ion

formation. Actually, the concentration of nitrite ions begins decreasing when nitrate ions

appear due to the photooxidation of NO, to NO3; [13].
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Figure lll.14: Formation of (a) nitrite (NO;’) and (b) nitrate (NO3’) ions during the

photocatalytic degradation of different MA concentration as a function
of the irradiation time
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From Figure lll.14a we determined initial rates of nitrite formation r, (NO) for all MA
concentrations. ro (NO,") are represented as a function of initial methylamine concentration
[Figure 111.15]. As for NH,", Figure 1I1.15 shows that initial rates of nitrite formation r, (NO,")
increase with MA concentrations but with very low rates related to the rates of NH,"

formation [Figure lll.12a].
2
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Figure Il1.15: Evolution of initial rates of nitrite formation ro (NO;") as a function of
methylamine concentration [MA]

Figures Ill.16 show that conversion percentage of (NO, + NOj) represent a small
percentage of the total conversion of MA. At 80 % of total MA conversion, CP(NO; + NO3’)
represent about 4 % and 12 % for respectively the lower (250umol/L) and higher
(3000umol/L) MA concentration.
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Figure IlI1.16: Conversion percentage of (NO,+NO3’) as a function of (TCP) MA
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5.2.2 Nitrogen mineralization of DMA

Figure 111.17 shows that during the photocatalytic degradation of different concentrations
of dimethylamine, MA was detected as an intermediate product in higher amount than

NH," confirming the results of Choi [14].

From Figure 111.17, and for all DMA concentrations, we have determined initial rates of MA
formation ro (MA). Then, ro (MA) are represented as a function of dimethylamine
concentration [Figure 111.18a] and of initial rate of DMA disappearance (ro) [Figure 111.18b].
Subsequently, we have calculated the percentage of C-N bond breaking in DMA molecule
[Table 111.12].

Figure Ill.18a shows that initial rates of MA formation increase with DMA concentration
until reaching a plateau. A correlation between initial rates of DMA disappearance (ry) and
Initial rates of MA appearance (ro (MA)) was observed [Figure 111.18b]. Actually, the initial
rates of MA formation r, (MA) represents about 72 + 10% of the initial rate of DMA
disappearance of dimethylamine for DMA concentrations between 500 and 5000 pmol/L.
Considering these results, the breaking of C-N bond is the major step in the degradation of
DMA.
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Figure IIl.17: Formation of MA and NH," during the photocatalytic degradation of
different concentrations of DMA as a function of the irradiation time
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Figure 111.18: Initial rates of MA formation (ro (MA) ) as a function of (a)
dimethylamine concentration [DMA] and (b) initial rate of DMA
disappearance (ro)

Table Ill.11: Percentage of C-N bond breaking in DMA molecule

DMA concentration (umol/L)

breaking of the C-N bond

250 94 9
500 799
1000 65 %
2000 80 %
3000 74 9,
5000 77 %
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6. Proposition of reactional pathways of MA and DMA

In order to reach the total degradation, a concentration of 2 mmol/L of MA [Figure 111.19]
and DMA [Figure Ill.20] was chosen to be degraded until 15 h and 18 h respectively.

During this degradation we have determined the product formed.

Figure 111.19 and Figure 111.20 show that during the photocatalytic degradation of MA and
DMA, nitrogen atom was predominantly converted to ammonium (NH,4") rather than nitrite
(NOy) or nitrate (NO3’). The total conversion percentage of MA was 86% after 3 hours
while complete mineralization was achieved after 15 hours. For DMA, The total conversion
percentage was respectively 79% and 94% after 3hours and 18 hours. These results
indicates that a highly amount of MA or DMA was degraded within the first 3 hours, and an

increase of irradiation times is not economical.

NH," ions are formed from the amine group of MA or DMA without any change of the
oxidation state (-) of nitrogen. NH," ions are mainly formed compared to NO, and NOs". It
has been suggested by Nohara et al. [15] that nitrogen-containing compounds without
hydroxylated nitrogen are predominantly converted to NH," and not to NO3", and Bui [16]

shows the importance of the electronic density on the nitrogen fate.
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Figure I11.19: Photocatalytic degradation of MA (2 mmol/L) and the formation of
ions (NH,*, NO,” and NO3') and formic acid
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The nitrate ions (NO3’) are majority formed by the oxidation of nitrite (NO’), but a small
part can also be issue from ammonium (NH,") as shown by Low et al. [17] and Kim et al.
[12]. However, this latter pathway is negligible under acid or neutral conditions while it is

enhanced at higher pH [16].

As shown in Figure 1ll.19 and Figure 11l.20, whatever the amine (MA or DMA), a deficit of
nitrogen atoms is observed during the degradation process indicating the presence of non-
identified nitrogen intermediates. Kim et al. [12] reported that dimethylhydroxylamine was
detected during the degradation of DMA or trimethylamine. In our conditions of analysis,
three organic intermediates are observed by HPLC. The first one corresponds to formic
acid while the two other ones are not identified. They correspond neither to formamide
(NH,COH) nor to carbamic acid (NH,COOH). Formic acid (HCOOH) only appears after 90
min of irradiation. This result can be explained considering the initial formation of alcool
then aldehyde before the acid formation. Finally, formic acid is oxidized on the UV-
irradiated TiO, surface [7].
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Figure 111.20: Photocatalytic degradation of DMA (2 mmol/L) and the formation of
MA, NH,*, NO, and NO3;™ and formic acid
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Scheme1 sum up the different reactional pathways of MA and DMA photocatalytic
degradation. Three reactional pathways are proposed (R=H or CHj3):

1- Attack of OH on N atom and formation of CH3 (R) — N — OH

2- Attack of OH on N atom, which cause a charge transfer between the lone-pair

electron of nitrogen and OH"to form CH3—'N -R

3- Photo-assisted hydrolysis

The photo-assisted hydrolysis seems to be the main reaction.

Scheme 1: Pathways of the photocatalytic degradation of CH; — NHR (R=H or CHj3)

CH; - NHR —OH , CH,-NR-OH >>>  NO,,NO;,CO;,
OH'l HNTOZ
CH; - NHR + OH- CH;—-OH + NH,R
I ~
CH,— NHR + H,0 HCOH
owi ~
HOCHR — NH, HCOOH
ol S~
o HO - CHR - NHOH CO,
Not H- (lzl ~ NH, %
<
detected | [Oy] i
(HOOC — NH, NO, , NOy', CO,

S.Helali 135



Chapter lll: Photocatalytic degradation of MA and DMA

7. Conclusion

The adsorption equilibrium and photocatalytic degradation of methylamine and
dimethylamine under UV-A condition and in the presence of TiO, Degussa P25 have been
modelized by Langmuir and Langmuir—Hinshelwood models. The amount of MA or DMA
molecules adsorbed per nm? of TiO, in the dark are similar and corresponds to about 30%

of covered OH groups when TiO; saturation is achieved.

The coverage rate of the TiO, surface by MA and DMA increases under UV condition due
to a modification of electronic properties of TiO, surface. Under irradiation, the coverage
rate of TiO, by MA become more important than this one of DMA. The MA degradation
rate and its mineralization are more important than those of DMA, in agreement with the

highest coverage rate of MA under UV condition.

Considering the basic pH of the solution and the reactivity of OH" radical on neutral and
protonated amine, we suggested that neutral form of MA and DMA are the most reactive
form of those both compounds. At high TOC concentration, some organic compounds
containing nitrogen atoms seem to be more difficult to remove. Ammonium and MA are

respectively the main products initially detected during the degradation of MA and DMA.

Reactional pathways of MA depend on the initial concentration of amine, probably due to
the natural pH of the solution. More the pH is basic, more the initial formation of NH," is
important suggesting a more important photo-assisted hydrolysis compared to
hydroxylation by OH radical. In the case of DMA, the breaking of C-N bond seems to be

the main step.

The disappearance rate of MA and DMA seems decrease with the acidification of the

solution. The effect of pH will be studied in the next paragraph.
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Chapter IV

Influence of pH and UV-A/UV-B radiant fluxes on the
methylamine degradation in the presence of irradiated
TiO, catatalyst

1. Introduction

The adsorption kinetics and the photocatalytic degradation of methylamine and
dimethylamine under UV-A condition in the presence of TiO, Degussa P25 have been
studied in chapter lll. It has been shown that initial pH of the solution and its evolution
during the reaction influence the disappearance rate of MA and DMA which seems
decrease with the acidification of the solution. In order to better understand the mechanism
of the photocatalytic degradation of methylamine, the effect of pH will be

studied in this chapter.
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Different others parameters have also been investigated in the present study, as the
nature of radiant fluxes and light intensities in UV-A and UV-B domains. The influence of
pH in the MA adsorption on the TiO, surface was also monitoring. Products and
intermediates formed during the degradation of methylamine were systematically

analysed.

2. Effects of pH

Adsorption, photolysis and photocatalytic degradation of 500 umol/L of methylamine were
studied at different initial pH values; at natural pH = 9.15, in basic medium pH = {12 and
8.1} and in acidic medium pH = {3.1 and 5.2}. Suspension of the TiO, powder Degussa
P25 was used for all adsorption and photocatalytic experiments at a concentration of 1g/L.
The UV-A radiant flux used was equal to 6.5 mW/cm?, provided by a high-pressure
mercury lamp Philips HPK125 W.

2.1 Effect of pH on methylamine adsorption

Figure IV.1 shows the adsorption of MA on the TiO, surface at different pH in dark
condition. Adsorption is the smallest at pH 3.1 (0.37 mg/g) and increases until an optimal

value at pH 9.15 (1.62 mg/g), before decreasing to 1 mg/g at pH 12.

It is known that the variation of pH influences both the surface charge of TiO, and the
ionized state of methylamine. Depending on the zero point charge of TiO, (6<pH,,.<6.5)
[1, 2], the TiO, surface is positively charged in acidic solutions and negatively charged in
basic solutions according to this equilibrium:

pH <pHpe: Ti—OH+H' « TiOH," V.1

pH > pH,, : Ti— OH + OH < TiO + H,0 V.2

For different pH values, and according to the pKa value of MA (pKa =10.63) the
percentages of molecular fraction of cationic and neutral forms of methylamine are
calculated and given in Table IV.1. We distinguish from this table that the amount of the
protonated form of MA (CHs—NH") exceeds the amount of its neutral form (CHs:—NH,) at
pH <9.15.
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Table IV.1: Percentages of molecular fraction of cationic and neutral forms of
methylamine (pKa (MA) =10.63)

pH (MA) CHs—NH," CHs—NH,
3.1 100% 0%

5.2 100% 0%

8.1 93% 7%

9.15 81% 19%

12 20% 80%

When the pH is lower than the pH,,. of TiO, (pH < pH,.), the positively charged TiO,
surface (TiOH,") hampers the adsorption of protonated forms of MA (CH3—NH;") because
of the electrostatic repulsion. When pH is higher than pH,,. of TiO, and lower than the pKa
of MA (pH,.c <pH <pKa), the negatively charged TiO, surface (TiO") favors the adsorption
of the CHs—NH3" because of the electrostatic attraction. For pH> pKa, methylamine is
mainly under neutral form, it can be adsorbed through the nitrogen lone pair electrons of
the NH, group. Taking into account the decrease of adsorption at pH 12 (1 mg/g)
compared to this one at pH 9.15 (1.62 mg/g) we can suggest that neutral form is less
adsorbed on TiO that cationic form. It is also important to note that the more important
adsorption is obtained at natural pH. An effect of anions and cations added can also

influenced the adsorption [3].

2,0

1,5 1

1,0

Qe (mg/g TiO2)

0,5

0,0 T T T T
pH

Figure IV.1: Amount of methylamine adsorbed per gram of TiO, (Qe) as a function of pH
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2.2 Effect of pH on methylamine photocatalytic degradation

The kinetics of disappearance of methylamine at a concentration of 500umol/L in the
presence and absence of the photocatalyst were represented as a function of irradiation

time at different pH values [Figure IV.2].

Figure IV.2 shows that no direct photolysis of MA in the absence of TiO, catalyst was
observed whatever the pH values (only reaction at pH 3.1 and 12 were represented),
because the main absorbance of MA is below 290 nm, wavelength lower than the
emission of HPK 125W lamp which A > 340 nm.

A highest photocatalytic degradation of MA was observed at pH 12 for which a total
degradation of MA was achieved after almost 90 min whereas no total disappearance was
obtained for the others pH even after 5 hours of irradiation. After 90 min of UV-A
irradiation, only 36%, 26%, 52% and 64% of MA were removed at pH=3.1, 5.2, 8.1 and
9.15, respectively.

The low photocatalytic degradation of MA at initial pH values of 3.1 and 5.2 was in

consistent with Kachina et al. [4].

600

photolysis
NEIEY. S aily’, Uity W Sy W x/pH:31&12

-

©

£

= x  pH=5.2

<

= A pH=3.1
¢ pH=8.1
= pH=9.15

‘ 8 ‘ . » . . © PpHEI2

-60 0 60 120 180 240 300

Figure IV.2: photolysis and photocatalytic degradation of methylamine at various pH
(IMA] = 500 pymol/L, [TiO,] = 1g/L, ® = 6.5 mW/cm?)
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Initial rates ry of MA disappearance and quantities of MA adsorbed Qe were represented

as a function of pH in the same Figure IV.3.

For pH lower than 9, initial disappearance rate ro seems to be correlated with the quantity
adsorbed of MA suggesting that the effect of pH on the photocatalytic degradation of MA is
due to the amount of MA adsorbed on TiO, surface. The low degradation of MA in acidic
media can be explained by the poor adsorption of MA due to the electrostatic repulsion
between the CH3NH;" and the positively charged of TiO, surface (TiOH,").

For initial pH value of 12, the quantity Qe of adsorbed MA was 40% lower than that
adsorbed at pH 9.15, whereas the initial rate ro of MA degradation was 15% greater than
that found at pH 9.15, indicating that in these conditions (pH>pKa) the adsorption of MA on
the TiO, surface did not play a crucial role in the photocatalytic degradation of MA.

As reported by Kim and Choi [5] the increase of the photocatalytic degradation of MA at
pH 12 could be explained by considering that the neutral species CH3;NH, are more
reactive than their protonated forms CH3;NH3" because the OH’ radicals favourably reacted

with the lone-pair electron on the nitrogen atom.

Buxton et al [6] have reported the rate constant of OH" attacks on the neutral and
protonated form of MA in their review [Table IV.2]. This rate constant is more important at
high pH value (pH = 12) that at low pH (pH =4), which confirms the more important

deradation of the neutral specie CH;NH, than its protonated form CHsNH3",

Table IV.2: Rate constant of OH" attack [6]

pH k (L/mol/s)

12 5.7 10°
OH' + CH;NH, 11.1 4.110°

10.5 1.8 10°
OH' + CH;3NH;* 4 3.5 10’
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Figure IV.3: Amount of methylamine adsorbed per gram of TiO, (Qe) and initial rate of
MA disappearance (rp) as a function of Ph

2.3 Effect of pH on the mineralization

The mineralization of the methylamine was monitored by measuring the formation of
cationic and anionic products, such as NH,* NO, and NO; and also by measuring the

decrease of the total organic carbon (TOC).

2.3.1 Effect of pH on nitrogen mineralization

Figure IV.4 gives the evolution of ammonium (NH,"), nitrite (NO,) and nitrate (NO3’)
formation during the photocatalytic oxidation of MA in basic and acidic medium. Whatever
the pH value, nitrogen is mainly transformed into NH," ions. However, at pH 12, nitrite ions
were also formed in important concentrations whereas no NO, was observed at pH 3.1
and 5.2. A low concentration of NO,” was observed at pH 8.1 and 9, in contrast with a high
concentration at pH 12. These results are in agreement with those of Kim and Choi [5],
who reported that the high formation of NO,” and NO; at pH 12 is due to the addition of
OH’ radicals on the lone-pair electron of N-atom. Furthermore, Bravo et al. [7] proposed
that, at strongly basic pH values, competition for surface sites by OH" inhibits adsorption of
NO,", which might explain its accumulation during time and its low oxidation rate. The
absence of NO, for the pH range (3.1-5.2) can be explained by considering the OH’ rate

constant on protonated MA.
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Figure IV.5 shows the evolution of initial rates of ammonium apparition ro (NH4") as a
function of the initial pH solution. Insert, ro (NH;") was represented as a function of the

initial rate of MA disappearance.

The order of initial rates of formation of NH," ions is similar to that of the initial
disappearance rates of MA; ry (pH=12)> ry (pH=9.15)> ry (pH=8.1)> ry (pH=3.1)> 1
(pH=5.2). Nevertheless, the initial rate of formation of NH,*, represents about 17% of the
initial rate of disappearance of methylamine at pH equal to 9.15 and about 40% at pH 12,
suggesting that the C—N bond scission is not the main initial step of MA degradation but
was improved at basic pH when neutral form of MA is present. In other word, the
mechanism of degradation of MA is modified at pH 12 favoring the C—N breaking. These
results are confirmed considering the intermediate conversion percentage of NH,", NO,
and NOj ions formed (ICP) as a function of the total conversion percentage of MA (TCP)
[Figure IV.6]. ICP and TCP are defined in [Eq IV.3 & IV.4]. Two other initial steps of
photocatalytic degradation of MA can be suggested: the breaking of H-N or of H-C bond.

[MA] -[MA],

o V.3
[MA],
I
o : t V.4
[MA],
8
8 -
5
— S 6
= 1l
£ 6 E4
3 2: gy
5 4 N B [ Ju— ‘ ‘ | |
£= r, (mol/L/min)
<
e 2
0 — | |

0 2 4 6 8 10 12 14
pH

Figure IV.5: Evolution of the initial rate of NH," appearance as a function of the initial pH.
Insert ro (NH4") versus ro of MA disappearance

S. Helali 147



Chapter IV: Influence of pH and UV-A/UV-B on the MA degradation

Considering the rate constant of attack of OH on N-H or C-H [Eq. IV.5 and IV.6] given by
Kantak et al [8] and the opposite bond strengths of C—H and N—H reported by Basevich et
al. [9] (C-H (93.7 kcal/mol), N-H (87.2 kcal/mol)) and Higashihara et al. [10], (N-H (100.85
kcal/mol), C—H (91.77 kcal/mol), it is difficult to predict if the main reaction was the H-

abstraction from the N-atom or from the C-atom.

CH;NH, +OH° — °‘CH,NH, + H,0 k = 8.5 10° L/mol/s V.5

CH;NH,+OH" — CH3;N'H+H,0 k =5.6 10° L/mol/s V.6

By considering the radical frontier density of MA at basic and acidic pH [Table IV.3] and
the electrophilic character of OH’radical, at acidic pH, the attack of CH3NH3;" should occur
on C-atom (C1) [Table IV.3a], which have the most important radical frontier density and
at basic pH where the neutral form is predominant, Table IV.3b shows that the nitrogen
atom have the higher radical frontier density indicating that the attack of CH3NH, should

occur on the N atom.

Table IV.3: Radical Frontier Density of (a) cationic form (CHsNH3") and (b) neutral form

(CH3NH,) of MA
(b)

Atom Radical Fé';){l;giisyensity of Atom Radica:)f(r:(i_lllstgll:l :)ensity
C1 0.795 N1 0.819
N2 0.276 C2 0.438
H3 0.163 H3 0.155
H4 0.162 H4 0.162
H5 0.161 H5 0.107
H6 0.148 Hé6 0.207
H7 0.148 H7 0.111
H8 0.147

S. Helali 148



CP (NH4") (%)

Chapter IV: Influence of pH and UV-A/UV-B on the MA degradation

(a) (b)
100 100
H 3.1
» pH 5.2 ApH3.1
&0 | X PH 8.1 804 epH5.2
epre _ +pH8.1
o
mpH9.15 s mpH9.15 )
H 12 =
60 e Dl 6 60 - ° pH 12 L[]
Z
)
40 = 40
. L ~
= b o
. o R o
20 1 PR . ¢ 20 1
X n‘. ° e 0 o ¥ k R
* K.*“ - ] .l‘ [ =
0 E% Xk XaXa - Ok e 4 eana en®es"er La ‘ ‘
0 20 40 60 80 10( 0 20 40 60 80
TCP (MA)(%) TCP (MA)(%)

Figure IV.6: Conversion percentage of (a) (NH,") and (b) (NO, + NOj3') as a function of
total conversion percentage of MA (TCP)

Subsequently, we have represented the intermediate conversion percentage of NH,", NOy
and NO; ions [ICP (NH," + NO, + NO3)] as a function of the total conversion percentage
of MA (TCP) [Figure IV.7]. From Figure IV.7 it can be noticed that some products
containing N-atom are not identified. Actually, the difference between the amount of (NH,",
NO, and NOj3) and the diagonal of the curve ICP/TCP represents the amounts of
compounds containing nitrogen atoms. In order to know the fate of these products, we

have measured the TOC at different pH.

From Figure IV.7 it seems that the global formation of (NH,", NO, and NOs’) does not

varied with the pH.
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Figure IV.7:
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2.3.2 Effect of pH on carbon mineralization

Figure IV.8a shows that a faster mineralization was achieved at pH 12. However,

whatever the pH, the disappearance of carbon appears only after about 30% of conversion
of MA [Figure 1V.6b] in agreement with the breaking of C-N, C-H or N-H.
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3. Effect of UV-A radiant fluxes on methylamine degradation

The influence of UV-A radiant fluxes (6.5, 5.8 and 3.2 mW/cm?) on the photocatalytic

degradation rate of different initials concentrations of methylamine (0.25, 0.5, 1, 2, 3 and 5

mmol/L) were performed under natural pH and in the presence of TiO, Degussa P25
(1g/L) [Figure IV.9]. Results of MA degradation under UV-A 6.5 mW/cm? are shown in

chapter Il.

Figure IV.9 shows that for all MA concentrations and whatever the irradiance studied, the

degradation is initially rapid, and then decreases. At high concentrations, and after almost

180 min of irradiation, the degradation becomes very slow. As already described in

chapter IIl, for an irradiance of 6.5 mW/cm? at high concentration of MA (5 mmol/L), the

total degradation of MA is not observed. This absence of total degradation has been

attributed to the evolution of pH of the solution during the irradiation. Actually, the pH of the

solution decrease leading to an inhibition of reaction as previously explained (paragraph

2). However, an increase of the irradiance favors the disappearance of MA.

On [Figure V.10] we represented the effect of irradiance using a low ([MA] = 0.5mmol/L)
and high ([MA] = 5mmol/L) concentration of MA.
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Figure IV.9: UV-A intensity effect on the photocatlytic degradation of different initial

concentrations of MA at natural pH as a function of the irradiation time.
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The increase of the irradiance favors the disappearance of MA. For an initial MA
concentration of 0.5 mmol/L, after 300 min of irradiation at 3.2 mW/cm? the degradation
reaches 60% to increase to 93 % at 9 mW/cm? [Figure IV.10a]. And for an initial MA
concentration of 5 mmoL/L, after 360 min of irradiation, degradation increase from 52 to

77% by increasing intensity from 3.2 to 6.5 mW/cm? [Figure IV.10b].

Even with the higher radiant flux, the photocatalytic degradation of 5mmol/L of MA
decreases and reaches a plateau, almost 73% of the MA concentration was degraded
after 240 min under UV-A 6.5 mW/cm?, this percentage was slowly shifted to 77% after
360 min of degradation [Figure IV.10b].

Initial disappearance rates ry, are determined for all MA concentrations at different UV-A
radiant fluxes and are represented as a function of the equilibrium concentration (Ce) of
MA remaining after dark adsorption [Figure 1V.11].

(a) (b)
e 3.2mW/cm2
= 5.8 mW/cm2
= . e 6.5mW/cm2
= =
© )
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-60 0 60 120 180 240 300 -60 0 60 120 180 240 300 360
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Figure IV.10: UV-A intensity effect on the photocatalytic degradation of MA at two
different initial concentrations as a function of the irradiation time:
(a) [MA]o = 0.5 mmol/L, (b) [MA], = 5mmol/L.

Figure IV.11 indicates that initial disappearance rates rqy increase with the radiant flux:
ro (6.5 MW cm™) > ry (5.8 mW cm™) > ry (3.2 mW cm™). This result can be explained by
considering that an increase of the radiant flux leads to an increase of the number of
electron/hole (e”/ h*) and then of the number of active species.
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Whatever the radiant flux, the initial disappearance rate ryincreases with MA concentration
and then tends towards a plateau. For diluted solution (Ce < 0.5 mmol/L), the initial
disappearance rates ro becomes proportional to the MA concentration at the equilibrium
according to the equation IV.7:

ro= k'Ce V.7
Where:
k’= kK with k is the rate constant and K is the adsorption constant

In this case the reaction is of the apparent first order kinetics and k’ values of MA at UV-A

radiant fluxes of 6.5, 5.8 and 3.2 mW/cm? are respectively equal to 0.032, 0.02 and 0.01

min™.

For concentrations higher than 3 mmol/L, the initial rate ro became independent of Ce. In

this case ry is maximum and of the zero order, indicating a surface saturation in MA (rp ~k).

The Langmuir—Hinshelwood kinetic model (r,=kKC./1+KC,) is applicable.

28

ro (Mmol/L/min)

0 1 2 3 4 5
Ce(mmol/L)

Figure IV.11: Evolution of initial rate r, of MA disappearance at different UV-A radiant
fluxes (6.5, 5.8 and 3.2 mW/cm?) as a function of methylamine equilibrium

concentrations Ce.
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For all UV-A radiant flux, values of adsorption constant K are determined by Langmuir—
Hinshelwood model and are represented in the Figure IV.12. Under dark condition, the
adsorption constant K was determined by Langmuir model and was reported from chapter
Il

Figure IV. 12 shows that there is not a significant difference between the adsorption
constant K in the dark condition and under the lower radiant flux value (UV-A=3.2
mW/cm?). This difference becomes more important with increasing UV-A radiant flux; K
seems to increase as a function of radiant flux. This behaviour can be attributed to a
modification of active sites under UV-A irradiation probably due to the variation of the

electronic properties of the TiO, surface under UV (Ti*" — Ti** and O," — O™).

1,8
1,5 1

1,2 1

K (L/mmol)
o
©

UV-A (mW/cm?)

Figure IV.12: Evolution of adsorption constant K as a function of UV-A radiant fluxes

From the value of adsorption constant, we determined the TiO, surface coverage rate 6 in
dark (Eq. lll.4) and under UV condition (Eq. 111.5) [Figure IV.13].

The TiO, surface coverage rate 6 in dark and under UV conditions are not similar. The
difference between the coverage rate in dark and under UV becomes more important with
increasing the radiant flux. This difference between dark and UV-A is of about 3% for an

irradiance of UV-A 3.2 mW/cm? and increases to almost 10% under UV-A 6.5 mW/cm?.
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Figure IV.13: TiO, surface coverage rate (8) in the dark (UV-A=0 mW/cm?) and under UV
conditions (UV-A= 6.5, 5.8, & 3.2 mW/cm?) as a function of methylamine

equilibrium concentrations Ce..

As expected, Figure IV.14 shows that the rate constant k is proportional to the radiant flux

confirming the photo-induced nature of the activation of the catalytic process [11].
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Figure IV.14: Evolution of rate constant k as a function of UV-A radiant fluxes
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4. Comparison between UV-A and UV-B irradiations on MA photocatalytic

degradation

The effect of ultraviolet radiations on the kinetic of the photocatalytic degradation of MA
(500umol/L) has been investigated at natural pH by varying the UV-irradiation domain (UV-
A and UV-B) and the radiant flux of UV. A filter pyrex was used for obtaining UV-B
irradiation which was composed of both UV-A (320 nm < A <400nm) and UV-B (280nm <A
<320nm) The percentage corresponding to each wavelength was represented in the Table
IV.4.Control experiments were carried out under UV-A and UV-B irradiations in the

absence of TiO».

Table IV.4: Percentage of UV-A and UV-B radiant flux

t’r:"‘;\'zcmz) % UV-B % UV-A
9 33% 67%
5.8 26% 74%
3.2 25% 75%

No significant degradation of MA was observed in the absence of catalyst, due to the fact
that MA absorbs only wavelengths lower than 250 nm. The exclusive photoactivation of

the catalyst for a true heterogeneous photocatalytic regime was conserved.

In order to compare the effect of UV-A and UV-B irradiation, initial disappearance rates ry
of MA were represented as a function of the radiant flux (mW/cm?) and of the efficient
photonic flux (photons.x/s) [Figure 1V.15].

Figure IV.15a shows that at same radiant flux, UV-B irradiation is more efficient than UV-A
radiation for the removal of MA. For example at the same radiant flux of 5.8 mW/cm?, ro of
MA degradation under UV-B irradiation was about 25% greater than that obtained under
UV-A.

The more important initial rate ry in the presence of UV-B compared to UV-A irradiation
can be attributed to the higher absorbance of TiO, in the UV-B. Actually, TiO, Degussa
P25 absorbs all UV-B wavelengths and only about 63% of UV-A wavelength (365nm)
emitted by our lamp HPK-125. In other words extinction coefficient is 0.63 lower at 365 nm
than at 320 nm [Figure IV.16]. Our results are in agreement with those of McMurray et al.

[12] which have studied the photocatalytic oxidation of formic acid under UV-A and UV-B
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irradiation, and have reported that the increase in oxidation rate with UV-B is due to the
higher extinction coefficient of TiO, at shorter wavelengths and/or the promotion of
conduction band electrons to higher more stable states, thus reducing the rate of

recombination of charge carriers.

Figure IV.15a illustrates that whatever the nature of UV, the initial disappearance rate ry
increases linearly with radiant flux. This linear correlation between radiant flux and rowas
due to the fact that increasing the incident photon flux level increases the production rate
of electron-hole pairs and subsequently of radicals, which play a crucial role in the

photocatalytic degradation of methylamine in aqueous suspensions of TiO,,

6E+15 - (a) BE+15 - (b)
0)
8 4E+15 -
=2
(8]
9o
o
£ 2E+15 -
e
1 0 1
0 2 4 6 8 10 0,0E+00 1,0E+17 2,0E+17

2
mW/cm photons,g/s

Figure IV.15: Evolution of initial rate r, and quantum yield as a function of (a) radiant flux

(mW/cm?) and (b) efficient photonic flux (photonses/s)

Ollis et al. [13] and Herrmann et al. [11] have reported that with light intensity lower
respectively than 20 and 25 mW/cm?, the reaction rate is first-order in intensity (r varies as
I) because absorption of photons is first-order in intensity, at intermediate level of intensity,
reaction rate becomes proportional to 1°° indicating a too high value of the flux leading to
an increase of the electron—hole recombination rate, and for higher intensity reaction rate

is constant.
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Figure IV.15b indicates that by considering the number of effective photons, ry is
independent of UV domain, indicating that at the same efficient photonic flux we have the
same number of molecule degraded. The number of efficient photons corresponding to
each UV-A and UV-B irradiations was determined taking on consideration that TiO,

absorbs all UV-B wavelengths and only 63% of UV-A wavelength at 365nm.

100 1
Ti0, UV-A (365 nm)
80 K
UV-E (312 nm)
63% =
=
-5
=1
[=] -
£ 40
= ]
=1
(%3
= 201
0 = T Il T T T T T T T l ™

220 260 300 340 380 420 460 500
Wave length (nmn)

Figure IV.16: Absorption spectrum of TiO,

The slope of the curve in Figure IV.15b gives the quantum yield p of the reaction, defined
as the number of molecules degraded per second caused by photons absorbed by TiO,

per second.

p is expressed as [11]:

reaction rate r

~ efficient photonic flux - (p_n

V.8

Where:

r: reaction rate (molecules s-1 or mols/s)

@, : Efficient photons s™ or efficient Einstein s™'(1 Einstein=1mol of photons)
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DS
EN,

», = V.9

@: radiant flux (W/cm? or J/s/cm?)
E: radiant flux energy (J/photon)
Na: Avogadro's number (6.02214 10 mol™)

S: surface of our optical window (12.5 cm?).

The quantum yield is equal to 3.3%, it means that 96.7% of (e/h") pairs generated under
UV recombined. The quantum yield is independent of the number of photons in ours
conditions, in agreement with Ollis et al [13] which have reported that at low intensity the

quantum vyield is a constant, and at higher levels it decreases as I°°

indicating an
efficiency penalty for sufficiently intense lamps or concentrated solar sources. For more
high intensity they found that the quantum yield varies as I, because an increasing of the
incident photon flux level increases the production rate of electron-hole pairs, which
increases the opportunity for the (e7h*) recombination, In other word the relative number of

the photoinduced carriers taking part in the redox reaction on the surface decreases [14].

. However, the study of Kormann et al. [15] on the photocatalytic degradation of chloroform
in aqueous suspensions of TiO, reported that for 1,(310-380 nm) = 2.5 10"’ photons/s the
quantum vyield at A=330nm is inversely proportional to the square root of the incident light
intensity. They explain this result in terms of a direct competition between a second- order
recombination of surface-bound OH" and the rate-determining reaction of surface-bound
OH" with chloroform (CHCI;) suggesting that the incident photon flux level used in the

experiment was in the limiting range for the induction of carriers in the particles.
41 TOC measurement

TOC analyses were also made under both UV-A and UV-B irradiation. Figures IV.17(a,b)
show that at different radiant fluxes of UV-A and UV-B, TOC decreases with irradiation
time, showing a total mineralization after 9h at 9mW/cm?. At the same radiant flux, only a

small effect of the nature of ultratviolet on the TOC evolution was observed [Figure 1V.18]
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and UV-B intensities

8 8
9 mWicm? 5.8 mWicm?
6 ! 6 »
— A UV-A A UV-A
d A - A
g . = UVB > " m UVB
é 4 1 £ 4 1
o =
8 A o 4
~ - 8
2 4
2 4 A
A
] |
0 : : * A
0 [
0 3 6 9 12 ‘ ‘ ‘
t (h) 0 3 9
t (h)
8
3.2 mWicm®
»
61 4 s UVA
%', . = UVB
E 4
0
o A
|— | ]
24 A
= A
|
0 ‘ ‘ ;
0 3 6 9 12

t (h)

Figure IV.18: Comparison of UV-A and UV-B effects on TOC mineralization at the same

radiant flux
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5. Conclusion

It has been shown (i) the importance of pH on the rate and mechanism of degradation of
methylamine used as model molecule of linear amines, and (ii) the efficiency of UV-A and

UV-B photons on this reaction.

Regarding the pH effect, the non-protonated form of MA present at pH 12 with a large
electron density on the lone-pair electron of nitrogen is rapidly degraded by the
electrophilic radicals OH". Below pH 9, the initial disappearance rate is directly related to
the amount of MA adsorbed, in accordance with the electrostatic interactions due to

surface charges of TiO, and the cationic form of MA.

Photocatalytic mechanism of methylamine degradation is dependant of pH. NH," is initially
predominantly formed, but the formation of nitrite ions increases at basic pH in agreement

with electronic density of different atoms.

Concerning the effect of the nature of UV irradiations, it has been shown that UV-B is more
efficient than UV-A due to the higher absorbance of TiO, in the UV-B domain and then
more formation of active species. However, taking into account the absorption of TiO, in
the UV-A and UV-B domains, it was shown that the quantum yield (ratio between the
number of molecules degraded and the number of absorbed photons) does not depend on

the nature of UV and remains constant and equal to 3.3 %.
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ChapterV

Solar photocatalysis: A green technology for E. coli
contaminated water desinfection. Effect of concentrations
and types of different suspended catalyst.

1. Thermal effect of sunlight on E. coli inactivation in the absence of

photocatalyst

Sunlight consists of light and heat, which are the main microbial decontaminating factors.
In order to separate the effects of these two factors, and study only the thermal effect of
sunlight, reactors are covered by aluminium paper and exposed outside to the solar
irradiation. Before solar exposition, a control sample was taken and kept at room
temperature (24-26 °C) in the dark. Another bottle reactor was maintained inside in lab-

temperature (24—26 °C) for monitoring the E. coli cultivability in the dark.
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To avoid any possible effect of osmotic stress on bacterial cultivability [1], experiments
were performed in saline solutions (0.9 % wt. NaCl). The initial bacterial concentration was
of 10° CFU/mL. The temperature profiles of the water in bottles reactors and the variation
of the E. coli concentration during dark experiments inside and outside the laboratory were

represented as a function of the sunlight exposure time and shown in Figure V.1.

For all experiments (dark, solar, and solar photocatalysis), and before adding bacteria, a
sample was taken from every bottle reactor and analysed to be sure that the initial solution

was not contaminated.

Figure V.1 shows that E. coli concentration remained almost stable in dark condition
inside the laboratory where the temperature was maintained constant during the
experiment (around 25°C). However, a positive effect of the heating on the inactivation of
bacteria was observed. A temperature increasing from 25 to 42°C, improves the E. coli
inactivation which reveal their sensitivities to the high temperature. During the first two
hours of heating where the water temperature is below 40°C, no bacterial inactivation was
detected, whereas with temperatures above this value, bacterial inactivation rate gradually
increases. Solutions in bottles reactors are heated by sunlight to sufficient temperatures to
partially inactive E. coli cells (03/08/2010). This temperature reaches the maximum
(around 42°C) after 5 hours of solar irradiation, where E. coli concentration decreases of

about 2.5-log, indicating that temperature has also its own germicidal effect.

We note also, that during the last two hours of inactivation, the temperature of the solution
increases very slowly, but the E. coli concentration continues to decrease drastically

indicating that the temperature reaches is enough for bacteria inactivation.

McGuigan et al. [2, 3] have studied the roles of optical and thermal inactivation
mechanisms by simulating conditions of optical irradiance and temperature. They found
that the thermal inactivation of E. coli is absent or negligible at temperatures below 40-

45°C to be more important only at water temperatures higher than 45°C.

S. Helali 165



Chapter V: Solar photocatalytic inactivation of E. coli

Fujikawa et al. [4] assumed that the effect of temperature over bacteria can be described

by a first order expression [Eq. V.1]:

dN
~ZL kN
dt V.1

Where N is the number of viable cells in the sample, and k is a constant rate of bacterial
destruction that is function of temperature. The same authors found that the constants
rates k of E. coli destruction increase with temperatures, with a value of 6.55 10° L/s at a

temperature of 56°C to increases to 4.7 102 and 2.69 10™" at respectively 60°C and 64°C.
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Figure V.1: Thermal effect of sunlight on E. coli inactivation in the absence of
photocatalyst (03/08/2010). Initial bacterial concentration Co~ 10® CFU/mL.
DL is the detection limit for the experiments; 4 CFU/mL.
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2. Effect of the natural UV irradiation intensity on E. coli inactivation in the

absence of photocatalyst

Experiments using natural UV irradiation at different intensities were performed at different
days in summer (July). These experiments were generally run from 10:45 a.m. to 15:45
p.m., when the solar intensity reaches its highest levels. Samples are exposed to direct
sunlight under agitation for improving oxygenation which plays an important role in solar
disinfection process [5]. The results of the effect of sunlight on E. coli inactivation were
represented as a function of the local time [Figure V.2a] and the accumulated UV energy

Quv [Figure V.2b]. Temperature (°C) was also monitored during experiments [Figure V.2d].

Figure V.2a shows that E. coli inactivation rates are enhanced in the presence of solar
radiation and increased by increasing UV-irradiation. As previously studied, IR
wavelengths which are responsible of the heating of the solution do not play a significant
role in the bactericidal action of sunlight, suggesting that heat was not the principal factor
involved in the solar destruction of microorganisms. As represented in Figure V.2d, no
significant difference of temperature was observed. The germicidal action seems to be due
to solar radiation in the near UV range (300-400 nm) [6] However, a synergistic effect can
be established when the optical and thermal inactivation processes are combined during

solar disinfection leading to the a total destruction of E. coli.

We also note that whatever the day on which the test was made, the inactivation rate
varies leading in all cases to a total inactivation. This variation is due to the solar
irradiation. More the solar radiation is important (SODIS 3) more the time required for a
total inactivation is low. About 3 hours are needed in the case of SODIS 3 while the

experiment realized under lower intensity (SODIS 1) requires at least 5 hours.

Since those experiments were done in different days where solar intensity change from
day to other, E. coli inactivation was represented as a function of the accumulated UV

energy Quy [Figure V.2b] for better comparison.

Figure V.2b shows that the three curves are not totally superposed showing that solar
disinfection involving optical and thermal processes is widely depends on the ambient
solar conditions. The bacterial destruction rate depends of the intensity of sunlight,
seasonal variations and cloud cover, the effective range of wavelengths of light, and the

time of day [7], and probably of the temperature and its evolution.
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Acra et al. [7] have reported that UV-A and early visible wavelength (320-450 nm) of the
sunlight spectrum are absorbed by photosensitisers that become electronically excited and
react with neighbouring oxygen molecules producing highly Reactive Oxygen Species
(ROS) which cause strand breakage and base changes in DNA. These toxic reactive
oxygen species can also disrupt protein synthesis; and attack bacterial cells contributing to

the destruction of microorganisms [8, 9].

Moreover, UV-B (290-320 nm) is known to induce direct damage to DNA via formation of
the cyclobutane pyrimidine dimer (CPD) photoproduct [10]. The formation of these dimers

alters gene expression and inhibit DNA replication, and causes genetic mutation [11].

Different authors [3, 12].have reported that solar disinfection is based on the pasteurizing
effect of solar irradiation at high temperature (40-55°C), and the synergy effect caused by
the elevated temperature and solar irradiation causing complete and irreversible
inactivation of most bacterial pathogens. However, low solar irradiation and water turbidity
can easily affect solar disinfection causing bacterial regrowth by photorepair mechanisms
[5, 9, 13].

The three inactivation curves present a shoulder effect; the E. coli destruction is very slow
during the first hours of irradiation and is followed by a consider enhancement of the
inactivation rate. A resistance phenomenon was established. This shoulder can be

explained by the self-defence and auto-repair mechanisms of E. coli.
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3. Influence of the amount of different photocatalysts (TiO, Degussa P25,
PC 500, Ruana and Bi;WOg) on E. coli inactivation under natural solar

radiation

As previously observed, the use of only solar radiation for water disinfection is able to
completely inactivate E. coli but it needs a long exposure time. To reduce this time, and for
a practical application of this technique, different types of photocatalysts (TiO, Degussa
P25, PC 500, Ruana and Bismuth tungstate (Bi,WOg)) were added to the solution in order
to study their efficacity on E. coli inactivation under natural solar irradiation. The
characteristics of these photocatalysts are represented in the Table Il.1 in material and

methods chapter.

Solar photocatalytic experiments were done with initial E. coli concentration of about 10°
CFU/mL, with distilled water containing 0.9 % wt. NaCl. Results of the effect of several
photocatalysts used with different concentrations ranged from 0.05 to 1g/L on bacterial

inactivation under natural sunlight are shown in Figure V.3-6.

Before sunlight exposure, control samples were taken from glass bottles reactors to be
initially examined bacteriologically, and kept at room temperature (24 -26°C) in the dark to
be analysed later at the end of the experiment. Results were represented in the curve as
controls. Samples were analysed at different sunlight exposure times varying from 5 to 30

minutes. Solar disinfection experiments (SODIS) were also represented.

For every photocatalyst used, the four concentrations were tested in two different days:
0.05 and 0.1 g/L were tested in the 1% day and 0.5 and 1 g/L were tested in the 2" day.
For each concentration, three replications were made at the same moment during the
same day. Each point in the curve represents an average of triplicates. An example of
triplicates of each catalyst is represented in Figure V.11 and Figure V.12 in Annexe 1. UV
irradiance was measured during all experiments. It was variable from one day to another.
Temperatures were also monitored during all experiments, and were represented in the

same figure.

To compare the influence of catalyst concentrations on E. coli inactivation, all results were
represented as a function of the accumulated UV energy in the photoreactor per unit of

treated water volume for given periods of time during the experiment: Quy (KJ/L).

S. Helali 170



Chapter V: Solar photocatalytic inactivation of E. coli

Figures V.3-6 show that for all photocatalyst used, E. coli inactivation by natural solar
irradiations occurs in the presence or absence of photocatalyst. Dark controls samples
show that almost all the bacteria cells were still viable; confirming that the lost of their

viability is due to the photocatalytic disinfection and not to the osmotic stress.

The efficiency of the photocatalytic process can be determined by the reduction of the
number of cultivable bacterial cells remaining after sunlight exposure; in both cases;
absence or presence of photocatalyst, the number of bacterial cells was reduced to the
detection limit (4 CFU/mL). The E. coli inactivation by only solar radiation is strongly
enhanced by the presence of the different types of TiO, where the total inactivation times

were widely reduced.

As mentioned before, in the absence of catalyst the bacterial inactivation is very slow
during the first hour of illumination to be faster afterward. This induction period is absent or
less important in the presence of photocatalyst indicating that the high production of OH*
radicals rapidly overcomes the self-defence mechanisms of the bacteria causing rapidly its

destruction.

Figure V.3(a,b) shows that for Degussa P25, the total E. coli inactivation was reached
using the four different catalysts concentrations under different times. The use of 0.5 and 1
g/L of Degussa P25 has given almost the same result, where about 10° CFU/mL were
completely inactivated within 5 min. At lower concentrations of TiO, 0.05 and 0.1 g/L a
supplementary time of respectively 15 and 30 min is necessary. During the first min of
irradiation, the active species generated begins to attack the membrane causing serious

damage to the bacterial outer membrane leading to the loss of its permeability [13]

Although the augmentation of catalyst concentration from 0.05 to 1g/L increase the
suspension opacity, the disinfection capacity was not affected and a total E.coli
inactivation was also reached at 1g/L. Accordingly, 0.5 g/L was considered as the optimum
concentration of TiO, Degussa P25. In this optimum condition (0.5 g/L), 0.7 KJ/L of the

accumulated energy Quy was needed for a total inactivation of the bacteria [Figure V 3.b].
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Figure V.3 :

Effect of TiO, Degussa P25 concentrations on photocatalytic inactivation of
E.coli under natural solar irradiation as a function of (a) Local time and (b)
Quv. Co ~10° CFU/mL. Open symbols are dark controls. DL is the detection
limit equal to 4 CFU/mL. Each point is an average of triplicate. insert T(°C)
measurement during E. coli inactivation
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Figure V.4a show that PC500-based disinfection was achieved with all concentrations
(0.05, 0.1, 0.5, and 1 g/L), where about 10° CFU/mL were completely inactivate within
different exposure times. The total inactivation time decreases with increasing amounts of
PC 500 photocatalyst from 90 min at 0.05 g/L to 30 min at 0.5 g/L. However, further
increase of the concentration to 1g/L has a slight negative effect on the inactivation time
indicating that 0.5 g/L was the most effective concentration. The increase of concentration

(1g/L) can cause a screen effect.

For all PC 500 concentrations tested, the photocatalytic inactivation rate was observed to
be decreased in the last stage of the disinfection. For exemple, with 0.5 g/L, almost 75% of
the survival E. coli (4.5-log) was inactivated in the first 15 min, and 25% (1.5-log) in the
following 15 min suggesting the competition between the cultivable and non cultivable cells
and by-products formed during the photocatalytic process [14]. The same behaviour was
also observed with the photocatalytic disinfection of the fungal F. solani with TiO, Degussa

P25 under natural solar irradiation in a small volume of distilled water (200 ml) [15].

Figure V.4b show that the quantity of the accumulated energy necessary for the total

E.coli inactivation in the optimum conditions (0.5 g/L of PC 500) was equal to 1,6 KJ/L.

Figures V.5(a,b) show that in both cases; absence or presence of Bi,WWOg, complete
inactivation of bacteria was achieved. However, the presence of catalyst at low
concentration (0.05 g/L) doesn’t accelerate significantly the total solar inactivation obtained

without catalyst.

As found with TiO, degussa P25 and PC 500, a similar behaviour was also observed with
Bi,WOs, where the photocatalytic disinfection efficiency is enhanced by the increase of
photocatalyst concentration until 0.5 g/L, where about 7 kJ/L was needed for a total
inactivation of bacteria against 12 kJ/L in presence of 0.05 g/L. However, the increase of

catalyst concentration to 1g/L needed more energy for total bacterial inactivation.

These results are in agreement with the findings of Saito et al. [16] and Salih [17]
suggesting that the increase of catalyst concentration increase the turbidity and then
reduce the efficiency of cell inactivation. In the case of Bi,WOQs, the particles sizes are of 3
pMm and have an impact more important on the turbidity than the TiO, particles which have
sizes of the order of 8£3 nm for PC500 and ~30 nm for Degussa P25
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Figure V.4 : Effect of TiO, PC500 concentrations on photocatalytic inactivation of E. coli
under natural solar radiation as a function of (a) Local time and (b) Quy. Co
~10° CFU/mL. Open symbols are dark controls. DL is the detection limit
equal to 4 CFU/mL. Each point is an average oftriplicates. insert T(°C)
measurement during E. coli inactivation
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In presence of Bi,WOg, and during the first 20-30 min (depending of the concentration) the
number of bacterial cells remains almost constant, and then decreases significantly
towards the end: a shoulder effect is established explained by the self-defence and
autorepair process [14]. After this induction period, E. coli cells start to decrease
significantly indicating that bacteria can not resisting more; and the anti-stress enzymes
are no longer able to protect their membrane against oxidation leading to their subsequent
death. The relatively large size of the powder; around 3 micrometers, can cause the
shadow in which bacteria can make a refuge during the initial exposure time. Moreover, for
the deactivation of bacteria, it is necessary to make the particles in contact with bacteria.
In such case, a relatively large size of particles is disadvantageous. As mentioned in
chapter I, Bi,WOg has a hierarchical “flakeball” shape. This flake-ball structure was kept in
the initial stage, but collapsed during the reaction to give relatively high photocatalytic
activity afterward [18].

Figure V. 6a shows that a total bacterial inactivation was also reached using Ruana within
different times depending of the catalyst concentration. With 0.5 and 1g/L, E. coli
inactivation rates were high at the beginning and then decrease: almost 3-log reduction of
E. coli was reached during the first 30 min where the accumulated UV-energy is about 2.5
kJ/L. Up to this Quy value, inactivation of bacteria becomes slow; the photocatalytic
disinfection efficiency decrease and become less effective than with the small
concentrations of Ruana (0.05 and 0.1 g/L) suggesting that the few active bacteria
remaining in the irradiated water are in competition for OH" with both the inactivated
bacteria and the metabolites released during the photoprocess [13]. Nevertheless, the best
inactivation was shown with a concentration of 0.05 g/L where a total inactivation (from

~10% CFU/mL to the detection limit) was achieved within 90 min, corresponding to an
accumulated UV-energy of about 10 kJ/L as shown in Figure V. 6b.
The greater amount of photocatalyst present can leads to the formation of several layers

on the bacteria membrane which can limit light diffusion. A screen effect of photocatalyst

can be occurred.
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In the case of this catalyst, we observe that is not well dispersed in solution and seems to
form agglomeration, which may explain the decrease of its activity beyond 0.05 g/L. To
better understand this phenomenon we have made DLS measurements (Dynamic Light
Scattering), which are represented in Table V.1. It is observed that increasing the
concentration, the size of the agglomerate increases which decreases the photocatalytic
efficiency of the catalyst by decreasing the absorption of light and the interaction with the
micro-organism. We can suggest also, that an augmentation of catalyst dose leads to a

rapid saturation of the photocatalyst active site/microorganism.

Table V.1 : Agglomerate size of Ruana photocatalyst at different concentration

Ruana concentration .
Agglomerate size (nm)

(g/L)
0,05 550
0,1 646
0,5 653
1 780

For the three photocatalysts mentioned above (Degussa P25, PC500 and Bi,WOg), the
optimal concentration found was 0.5 g/L. However, the smaller concentration used 0.05
g/L was the less effective. This amount of catalyst is not sufficient to absorb all photons,

and less radicals OH" responsible of cell inactivation were generated.

Different authors have suggesting that bacterial inactivation is mainly due to oxidative
radicals (mainly OH") produced by irradiated TiO, [19, 20]. The action of the radicals on
the bacterial cell membrane provokes a perturbation of different cellular processes and
then bacterial death [21]. Nevertheless, this small concentration of photocatalyst (0.05 g/L)

was considered as the optimum for Ruana photocatalyst.

Wei et al. [22] have investigated the influence of TiO, concentration on the rate of E. coli
inactivation (~10° cells/mL), in the range from 0.1 to 1 g/L under constant illumination.
They have found that cell cultivability decreases monotonically with the increase of TiO,
concentration, where a dose of 1 g/L TiO, caused complete inactivation of the bacteria in
less than 30 min. According to several researches, the optimal TiO, concentration reported

in the literature for E. coli inactivation studies is ranged from 0.25 to 1g/L [13, 14, 22].
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However, in photocatalytic degradation of organic compounds, the optimal TiO;
concentration was found to be equal to 1g/L corresponding probably to the complete
absorption of the photons by TiO, [23, 24]. In the literature, the initial rate (ro) for bacterial
inactivation as well as for organic compound degradation increases with the amount of

catalyst until reaching a plateau [13, 24].

Rincon et al. [13] have reported that at high TiO, concentrations (>1g/L) the low
penetration of the light in the major part of the solution makes the photoactivity of the
catalyst less effective and the direct action of light on bacteria is also reduced. They have
reported also, that at high TiO, concentrations, terminal reactions [Eq V.2, 3] could also
contribute to the diminution of the bacterial inactivation. According to Eq V.1 OH" will

readily dimerize to form H,O, producing afterwards HO," which is less reactive [25]
OH + OH’ — H20> V.2
H,O, + OH’ — H,O + HO,' V.3

The bacterial inactivation kinetics obtained in this study confirms several findings that
irradiated TiO, cause strong bactericidal actions toward E. coli. [1, 3, 8, 9, 17, 19, 20, 26-

30]. However, Different bacterial killing modes have been proposed:

Matsunaga et al. [31] have proposed that the direct oxidation of coenzyme A (CoA) that
inhibited cell respiration and subsequently caused her death is the first cell killing mode.
On the other hand Saito et al. [16] have proposed based in their transmission electron
microscopy findings that the bacterial death was caused by a significant disorder in cell
permeability and the decomposition of the cell wall. Sunada et al. [32] have suggested that
the cell wall damage might take place prior to cytoplasmic membrane damage. Later,
Huang et al. [21] have studied the bactericidal mode of titanium dioxide photocatalysis and
have confirmed Sunada suggestion, indicating that the initial oxidative damage takes place
on the cell wall, where the TiO, photocatalytic surface makes first contact with intact cells,
and then, the oxidative damage takes place on the underlying cytoplasmic membrane.
Photocatalytic action progressively increases the cell permeability, and subsequently
allows the free efflux of intracellular contents that eventually leads to cell death. They have
reported also, that the free TiO, particles may also gain entry into membrane-damaged

cells, and accelerate their kiling by the attack on the intracellular component.
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4. Comparison of the solar photocatalytic activity of different types of

suspended catalyst on E. coli inactivation

The addition of any types of catalyst to the water at any concentration accelerates the
bactericidal action of solar irradiation and leads to a total disinfection within different time
exposure depending of the type and concentration of catalyst [Figure V. 8]. These results
are in agreement with the finding of Gumy et al. [33] who have reported that the
inactivation of E.coli by artificial light is enhanced by the presence of different types of
suspended TiO, (Degussa P-25, Millennium PC-100 and PC-500, Tayca AMT-100 and
AMT-600)

Figure V.8 show that for all concentrations used, curves present almost the same trend
whereTiO, Degussa P25 was found to be the most efficient photocatalyst, despite of its
smaller specific surface area (50 m?/g) compared to Ruana (157 m?%g) and PC500 (326
m?/g). Even though used fixed, TiO, Degussa P25 has shown the best photocatalytic
inactivation rate compared to rutile and anatase used alone [13].

Whatever the concentration used, the highest photocatalytic efficiency was obtained with
Degussa P-25, while if we consider the time required for a total E. coli inactivation the
classification of the others photocatalysts varied. At low concentration 0.05 g/L of
photocatalyst, Ruana is more effective than PC500 and Bi,WQOs. This can be explained by
considering the UV-absorption of rutile which is more important [Figure V.7], that might
also explain that a lower Ruana concentration is necessary to absorb all photons.. For
higher concentrations (0.1, 0.5, and 1g/L), PC500 (100% anatase) was shown to be the
second catalyst most efficient after Degussa P25. The higher activity of anatase with
respect to that of rutile could be explained by the higher aptitude of anatase (i) to
photoadsorb oxygen, in O,” and O forms; (ii) to photodesorb it; and (iii) to have a lower
relative electron—hole recombination rate [34]. In addition, Ruana seems to be not well

dispersed, which may increase at high concentration the loss of light by scattering.

The photocatalytic disinfection may be influenced by different parameters, the absorption
of photons is an important phenomenon but it is not sufficient. In fact, the contact between
microorganisms and the catalyst was necessary in the photocatalytic process [28, 29] and
these contacts are different depending on the point of zero charge (PZC) of the catalyst
but also according to their surface. Gumy et al. [28] have shown a correlation between the

E. coli inactivation efficiency and the PZC of the TiO,, where a better inactivation was
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shown with TiO, Degussa P25 (PZC=7) compared to PC500 (PZC=6.2).

These results indicate that the specific surface area is not the principal factors influencing
the bacterial inactivation rate: the surface of TiO, Degussa P25 (50 m?/g) < PC500 (326
m2/g) but TiO, Degussa P25 was shown to be the most efficient, the surface of Bi,WWOg¢ (20
m?/g) < Ruana (157 m?/g), but Bi,WOg is more efficient than Ruana (except at 0.05g/L ).

Other parameters may also play an important role in the photocatalytic process, as the
dispersion of catalyst particles in the solution which was difficult for Ruana and Bi,WOs
which were collapsed during the reaction, without forgetting the modification of the surface
area of catalyst one times introduced in water which can play a crucial role in the
photocatalytic inactivation rate. Moreover, the possibility of penetration of TiO, particles
into bacterial cells and then promote direct attack on the intracellular components which
can accelerate cell death [21]. Also, the density of superficial defects favouring the
recombination of electrons with positive holes might be another factor influencing this
activity.

Rincon et al. [13] have investigated the influence of crystalline form of immobilized TiO; on
E. coli inactivation and they have found that fixed rutile was more efficient than anatase,
explained this by several fact, among, the stronger absorption of rutile in the near
ultraviolet (360—400 nm) than anatase (<380 nm); and its higher refractive index allowing

more light penetration into the bacterial suspension.
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Figure V.7 : Absorption spectrum of TiO, Degussa P25, PC500, Ruana and Bi,WOe..
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Figure V.8 : Comparison of the solar photocatalytic activity of different types of

suspended catalyst on E. coli inactivation at the same concentrations of (a)
0.05, (b) 0.1, (c) 0.5 and (d) 1 g/L.
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5. E. coliregrowth after stopping sunlight exposure

For a practical application of the photocatalytic disinfection process, it is important to verify
if there’s any bacterial regrowth during the subsequent dark period after stopping sunlight
exposure by monitoring of bacteria population during water storage. However, the by-
products photogenerated from organic matter naturally present in water or from bacterial
lysis could be favorable for the subsequent bacterial regrowth during water storing in the
dark.

UV-B and UV-A wavelengths can cause direct and indirect damage to DNA. UV-B direct
damage can be caused by inducing the formation of DNA photoproducts, where their
accumulation can be lethal to cells through the blockage of DNA replication and RNA
transcription [35]. UV-A indirect damage to cellular DNA can be caused by the formation of
reactive oxygen species (ROS) such as O,", H,O, and OH". Actually, two mechanisms of
DNA reparation can be established after cells damaging: the first photorepair mechanism
occurs after exposition of damaged (but not killed) cells to light wavelengths between 300
and 500 nm [36] The second reactivation mechanism takes place in the dark and is based

in the excision-resynthesis and post-replication repair processes [13]

In our study case, different samples were taken after total inactivation of E. coli and left in

the dark, to be analysed later after 24, 48 and 72 hours.

Contrary to the SODIS treatment, where a regrowth phenomena was detected [13, 37], no
bacterial regrowth was observed during the subsequent dark period (24, 48 and 72 hours)
using the different types of photocatalyst (TiO, P25, PC500 and Ruana) which is in
according with several others findings [13, 21, 38]. The absence of bacterial regrowth
indicates that radical and other oxidative species as H,O, generated by irradiated
photocatalyst cause lethal, and sublethal damage that can never be repaired during the
subsequent dark period inducing cells death. Furthermore, in these conditions, the DNA

reparation mechanism can’t be occurred.

Huang et al. [21] have demonstrated that TiO,-treated cells continue to lose their
cultivability even at dark after UV light exposure suggesting that TiO, particles remaining in

the slurry may still retain their bactericidal activity.
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6. Formation of anions and cations during bacterial destruction

Anions and cations released during E. coli inactivation using different types of suspended
catalyst were monitored; sodium, ammonium, potassium, magnesium, calcium, chlorine,
sulphate and nitrate. The evolution of these products as a function of time is given in
Tables V.1-4 in Annex.

No formation of sodium, magnesium, calcium, chlorine, sulphate and nitrate was observed
during the first hours of photocatlytic inactivation of bacteria with different types of
suspended catalysts. Only ammonium [Figure V.9] and potassium [Figure V.10] were
formed with varied quantities depending of catalyst. Ammonium was already detected
during E. coli inactivation using suspended TiO, Degussa P-25 [39, 40]. Ammonium can
be formed by the photocatalytic oxidation of amino acids [41] which composed the protein

present in cells membranes.

The observation of the evolution of K* during bacterial inactivation is in agreement with
many previous studies [16, 42, 43]. Some authors have demonstrated that the loss of K is
followed by the loss of cell viability [42, 43], whereas others authors [16] have suggested
that other disorders in cell membrane occurring after or with the K* loss can also cause cell
death [Figure V.11].

Cell membrane damage may open a way to the leakage of inner bacterial components, as
an increase in intracellular calcium ions due to the greater permeability of cell membrane
to calcium ions was observed [44]. However, in our study cases, no calcium was detected

among products formed during photocatalytic inactivation of E. coli.

As shown before, the E. coli inactivation occurred during the first few minute of irradiation
using TiO, Degussa P25. However, the quantities of NH,* formed and K" released are
small related of that obtained with the others photocatalysts, suggesting that the oxidation
of proteins of the membrane and the perforation of membrane (leakage of K*) does not the

principal cause of bacterial inactivation.

For PC500 and Bi,WOg and after about 3 hours of irradiation where a total inactivation was
achieved, leakage of K" and formation of NH," are in increase. In presence of Ruana, the
evolution of K" and NH," appear from the beginning of irradiation and seems linearly
increased as a function of UV-irradiation. These results suggest different mechanisms of

E. coli inactivation depending of the type of photocatalyst.
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Figure V.10 : Formation of potassium (K") during E. coli inactivation with different types of
suspended catalyst.
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7. Conclusion

The inactivation of E. coli strain has been performed under dark and illuminated conditions
in the absence (SODIS) and presence of photocatalyst. Photocatalytic disinfection
experiments were carried out using different types of catalyst (Degussa P-25, PC500,

Ruana, Bi, WOg) under natural solar irradiation.

No E. coli inactivation was observed in dark condition inside the laboratory where the
temperature was maintained constant (25°C). Whereas a positive effect of the heating on
the inactivation of bacteria was observed. SODIS experiments (without photocatalyst)
have shown that a total inactivation was reaches within different times varying with the

solar intensity.

The addition of any types of photocatalyst to the water accelerates the bactericidal action
of solar irradiation and leads to a total disinfection within different time exposure
depending of the type and concentration of catalyst. The photocatalytic disinfection
efficiency is not enhanced by the increase of catalyst concentration which can cause a
screen effect. For all concentrations used, Degussa P25 was found to be the most efficient
photocatalyst. No bacterial regrowth was observed during the subsequent dark period (24,

48 and 72 hours) after stopping sunlight exposure using TiO, P25, PC500 and Ruana.

The formation of anions and cations during E. coli inactivation was monitored by
measuring the evolution sodium, ammonium, potassium, magnesium, calcium, chlorine,
sulphate and nitrate during exposure time. Only ammonium and potassium were formed

with varied quantities depending of catalyst.
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Le traitement des eaux fait partie des principales occupations de nombreux états, d’'une

part pour la potabilisation de I'eau, d’autre part pour la décontamination et la désinfection
des effluents industriels et urbains chargés en polluants chimiques et bactériologiques.
Ces polluants issus de différentes industries, chimiques, pharmaceutiques, cosmétiques,
pétrolieres, agroalimentaires, etc., sont a l'origine de nombreuses perturbations de la
faune aquatique et constituent un risque pour la santé humaine. Certains de ces
polluants sont stables et par conséquent difficiles a se dégrader. D‘autres parviennent a
se dégrader partiellement mais en produisant des composés intermédiaires pouvant
avoir un effet plus toxique que le polluant initial. Au niveau bactériologique, on trouve

'augmentation des bactéries résistantes a divers processus de désinfection.

Le développement de technologies plus efficaces capables de dégrader des polluants
récalcitrants aux méthodes conventionnelles, ainsi que la recherche d’alternatives pour
combattre efficacement les microorganismes sont devenus nécessaire. Les POAs se

révelent de bonnes techniques pour résoudre cette problématique.

Cette thése, avait pour but I'évaluation d’'une technologie émergeante, la photocatalyse
hétérogéene, comme alternative aux traitements traditionnels de I'eau pour la dégradation

des amines et la destruction des microorganismes.

La monométhylamine (MA) et la diméthylamine (DMA) ont été choisies comme modéle
de pollution chimique, et I'E. coli K12 comme modéle de pollution bactériologique. Ces
amines (MA et DMA) sont largement employées dans l'industrie chimique pour la
production des herbicides, fongicides, insecticides, etc. Ces produits sont aussi utilisés

dans I'industrie pharmaceutique et pétrochimique.

Dans un premier temps, nous nous sommes intéressés a la dégradation de la MA et la

DMA en présence du photocatalyseur TiO, Degussa P25 sous rayonnement UV-A.
Nous avons montré que :

= Les isothermes d'adsorption a I'obscurité de ces deux composés MA et DMA sur

le TiO, suivent le modéle de Langmuir.
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La quantité de MA et DMA adsorbé par nm? de TiO, & I'obscurité sont similaires
et correspondent a environ 30% de couverture des OH couverts lorsque la

saturation de TiO, est atteinte

Pour les deux polluants MA et DMA, les taux de recouvrement des OH de la

surface de TiO; a I'obscurité different de celui sous irradiation (6gark #0uv)

Les vitesses de dégradation photocatalytique de MA ainsi que de DMA sont
initialement rapides puis diminuent progressivement en accord avec une
acidification de la solution favorisant la protonation de I'amine, forme non réactive

vis-a-vis des radicaux OH-.

Ces cinétiques d'oxydation sont décrites par le modele de Langmuir-Hinshel-
wood avec une cinétique du premier ordre pour des concentrations inférieures a
0,5 mmol/L.

La vitesse de dégradation de MA est plus importante que celle de DMA en

accord avec son taux de recouvrement plus élevé sous UV.

Quelle que soit 'amine étudiée, 'atome d'azote est principalement minéralisé en
ammonium (NH,4"). Les ions nitrites (NO;"), détectés en faible concentration sont

également formés puis rapidement oxydé en nitrate (NO3").

MA a été détecté comme le produit intermédiaire majoritaire lors de la
dégradation de la DMA.

L'acide formique (HCOOH) est détecté en trés faible concentration lors de la

dégradation des deux polluants azotés.

L’analyse du carbone organique total (COT) suivi au cours du temps d’irradiation

montre qu’une petite quantité de carbone reste non minéralisé.

Le mécanisme de dégradation difféere suivant la concentration initiale de MA

probablement d0 & une modification de pH.

Pour les faibles concentrations de MA, le chemin réactionnel principal est
lattaque par les radicaux OH+. Ce pendant, en augmentant la concentration
initiale de MA, la réaction d’hydrolyse photo-assisté augmente favorisant la

formation des ions NH,".

La dégradation de DMA se produit majoritairement par rupture de la liaison C-N
et formation de MA, indiquant que la réaction d’hydrolyse photo-assisté est la

principale voie de dégradation.
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Dans un second temps, nous nous sommes intéressés a montrer d’'une part :

— l'importance du pH sur la vitesse et le mécanisme de dégradation de MA, et d’autre
part: — I'efficacité des photons UV-A et UV-B.

En ce qui concerne l'effet du pH, nous avons montré que :

En dessous de pH=9, la vitesse de dégradation est directement reliée a la
quantité de MA adsorbé, en accord avec les interactions électrostatiques dues

aux charges de surface de TiO; et a la forme cationique de la fonction amine.

A pH 12, la formation de NH," (rupture de C-N) est favorisée due a une
augmentation de la réaction d’hydrolyse photo-assisté. De plus l'attaque des
radicaux OH’ sur le doublet de I'azote non protoné a pH=12 favorise la formation

d'ions nitrite et nitrate.

En ce qui concerne l'effet de lintensité et de la nature des UV, nos études ont montré

que :

Quelle que soit la nature des photons UV-A ou UV-B, la vitesse de dégradation

de MA augmente avec 'augmentation de la puissance du flux lumineux.

Les UV-B sont plus efficaces que les UV-A di a I'absorption plus importante du
TiO, dans le domaine UV-B, conduisant a une formation plus importante de

paires (e’, h").

En tenant compte de I'absorption du TiO, dans les domaines UV-A et UV-B, le
rendement quantique (rapport entre le nombre de molécules dégradées et le
nombre de photons absorbés) ne dépend pas de la nature des UV et reste

constant et égal a 0,033.

Enfin, nous avons étudié I'inactivation d’E. coli en absence (SODIS) et en présence de

différents types de photocatalyseurs. Ces travaux ont été effectués a la Plateforme

Solaire d’Almeria en présence de la lumiére solaire naturelle.

Nous avons montré que :

*

*

A lobscurité, & lintérieur du laboratoire et en présence du photocatalyseur,

l'inactivation d’ E. coli est négligeable.

A lobscurité, & I'extérieur du laboratoire (réacteur entouré par du papier
aluminium), un effet positif de 'augmentation de la température a été observé sur

l'inactivation des bactéries.
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La

En absence du catalyseur (SODIS), I'inactivation totale des bactéries est possible

mais nécessite des temps trés important.

L'addition des différents photocatalyseurs (TiO, P25, TiO, PC500, TiO, Ruana ou
Bi,WOQOg) a accéléré I'effet bactéricide du rayonnement solaire utilisé seul (SODIS)
conduisant a une diminution trés importante du temps nécessaire pour la

désinfection totale.

Le temps nécessaire pour l'inactivation totale de I'E. coli dépend du type ainsi

que la concentration du photocatalyseur utilisé.

L’augmentation de la concentration du photocatalyseur au-dela de 0.5 g/L

n’engendre pas une diminution du temps de la désinfection de I'eau.

Pour tous les types de photocatalyseurs utilisés, aucun phénoméne de
reviviscence bactérien n'a été observé aprés l'arrét de I'exposition solaire durant

au moins 72 heures.

Les ions ammonium et potassium ont été détectés pendant [linactivation
photocatalytique de E. coli avec des quantités variant selon le type de catalyseur,
suggérant d’une part la rupture de la paroi du microorganisme et d’autre part
l'oxydation des protéines présentes dans la membrene externe. Aucune
formation de sodium, magnésium, calcium, chlore, sulfate et nitrate n'a été

observée.

photocatalyse est une technologie prometteuse pour la désinfection et la

décontamination des eaux. L'utilisation de I'énergie solaire, une source d’énergie

inépuisable, ainsi que des substances non toxiques (photocatalyseurs), rend de ce

procédé une alternative durable et écologique aux agents de désinfection

traditionnels. Ce procédé peut étre considéré comme une technologie verte.

Néanmoins, le photocatalyseur doit étre enlevé aprés le traitement. Un post-

traitement sera donc nécessaire ; il consiste en une étape de séparation solide-

liquide. Des travaux dans ce domaine seront donc nécessaires.
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Figure V.11 : Three replicates and average of E. coli inactivation with TiO, (a) Degussa
P25 and (b) PC500.
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Table V.1 : lons released during the photocatalytic inactivation of E. coli by 1g/L of

Degussa P25

Ilons (mg/L) | T-0 min | T-15 | T-30 T-45 |T-60 |T-90 T-120 |T-180 | T-240
Sodium 4,19 4,15 3,94 3,92 4,15 3,90 3,78 3,81 3,77
Amonium 0,14 0,14 0,17 0,13 0,25 0,21 0,26 0,30 0,28
Magnesium 0,33 0,33 0,28 0,26 0,36 0,26 0,29 0,30 0,31
Potasium 0,20 0,21 0,25 0,20 0,29 0,29 0,22 0,23 0,32
Calcium 1,00 0,98 0,85 1,03 1,13 0,92 0,92 1,01 1,11
chlorine 6,32 6,15 6,00 6,10 6,17 5,98 5,80 5,96 5,82
Sulphate 1,57 1,93 1,62 1,83 1,86 1,66 1,65 1,57 2,32
Nitrate 0,37 0,33 0,38 0,34 0,34 0,33 0,40 0,40 0,41
Table V.2: lons released during the photocatalytic inactivation of E. coli by 1g/L of
Bi,WOs

lons (mg/L) | T-0 min | T-15 | T-30 T-45 T-60 | T-90 T-120 |T-180 |T-240
Sodium 3,51 4,00 4,03 3,67 4,73 3,74 4,02 3,79 3,49
Amonium 0,16 0,14 0,15 0,09 0,20 0,17 0,22 0,23 1,07
Magnesium 0,26 0,22 0,33 0,15 0,36 0,23 0,30 0,26 0,20
Potasium 0,25 0,24 0,17 0,10 0,58 0,26 0,24 0,19 0,50
Calcium 0,81 0,73 0,97 0,55 1,13 0,63 0,91 0,76 0,91
chlorine 5,07 5,50 5,51 5,03 6,21 5,19 5,47 5,38 5,09
Sulphate 1,47 1,62 2,08 1,83 2,37 2,05 2,31 1,58 1,30
Nitrate 0,60 0,62 0,65 0,63 0,68 0,61 0,67 0,69 0,84
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Table V.3 : lons released during photocatalytic inactivation of E. coli by 1g/L of RUANA

Ions (mg/L) | T-0 min | T-15 T-30 T-45 T-60 7-90 T-120 |T-180 | T-240

Sodium 10,41 10,78 10,50 11,07 | 12,11 11,38 11,14 11,51 11,57

Amonium 0,17 0,22 0,25 0,22 0,20 0,14 0,38 0,42 0,50

Magnesium 0,44 0,50 0,44 0,46 0,52 0,29 0,40 0,47 0,45

Potasium 0,08 0,21 0,13 0,18 0,21 0,29 0,20 0,27 0,33
Calcium 1,11 1,28 1,08 1,24 1,62 1,15 0,85 1,02 0,77
chlorine 7,85 7,92 7,68 8,13 8,85 8,07 7,71 7,67 7,36
Sulphate 2,37 2,58 2,31 2,82 3,45 2,64 2,94 3,15 2,97
Nitrate 0,44 0,50 0,44 0,43 0,49 0,48 0,44 0,48 0,46

Table V.4 : lons released during photocatalytic inactivation of E. coli by 1g/L of PC500

Ions (mg/L) | T-0 min | T-15 T-30 T-45 T-60 7-90 T-120 |T-180 |T-240

Sodium 4,12 3,50 4,15 3,95 4,40 3,86 5,04 3,61 3,56

Amonium 0,69 0,68 0,80 0,79 0,80 0,66 0,81 1,14 1,32

Magnesium 0,36 0,30 0,36 0,35 0,35 0,23 0,38 0,27 0,27

Potasium 0,30 0,33 0,43 0,35 0,37 0,37 0,39 0,40 0,54
Calcium 1,01 0,66 1,08 0,99 1,13 0,69 1,11 0,80 0,65
chlorine 5,85 5,18 5,86 5,66 6,10 5,58 6,89 5,41 5,36
Sulphate 3,31 2,79 2,95 3,40 3,43 3,10 3,59 3,10 3,38
Nitrate 0,34 0,35 0,34 0,33 0,40 0,32 0,39 0,36 0,37
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Title: photocatalysis for decontamination and disinfection of water using different types of
suspended catalysts irradiated by artificial (UV - A/UV - B) or natural sunlight.

Abstract

The photocatalytic degradation of two amino-compounds, methylamine (MA) and dimethylamine (DMA), used in
pharmaceutical and chemical industries was investigated in the presence of UV-irradiated TiO, aqueous
suspensions. Different parameters were studied: adsorption under dark and UV-A conditions, photolysis, kinetics
of degradation, effect of pH, effect of the nature and intensities of photonic flux and finally the chemical
pathway MA and DMA degradation.

While, the percentage of covered OH in the dark was equal for MA and DMA, it becomes twice higher for MA
under UV. The reactivity of MA and DMA is directly correlated with the adsorption under UV. The nitrogen atoms
were decomposed mainly to ammonium (NHg4"). Nitrite (NO,") was also formed but was rapidly oxidized to nitrate
(NO3"). However, the reactionnel pathways depend on pH. At basic pH, photo assisted hydrolysis and the attack
of OH" on N-atom increase. DMA is mainly transformed to MA. Total Organic Carbon (TOC) analysis show the
presence of final slightly mineralised intermediate compounds containing nitrogen atom. We shown that,
whatever the energy of photons (UV-A or UV-B), the same quantum yield equal to 0.033 was obtained.

The photocatalytic inactivation of E. coli under natural solar irradiation in the absence (SODIS) as well in the
presence of different concentrations of varied photocatalysts has also been investigated. The effect of
temperature on E. coli inactivation was studied. Results show that the additions of any types of catalyst to the
water accelerate the bactericidal action of solar irradiation and leads to a total disinfection. No bacterial
regrowth was observed during the subsequent dark period. Ammonium and potassium ions were formed during
E. coli inactivation in agreement with the membrane perforation and the oxidation of proteins.

Keywords : methylamine, dimethylamine, E. coli, water treatment, SODIS, photocatalysis.

Titre : Application de la photocatalyse pour la dégradation des polluants chimiques et
bactériologiques dans I’eau en utilisant des catalyseurs irradiés par des photons de
lumiére naturelle ou artificielle (UV-A /UV-B).

Résumé

La dégradation photocatalytique de deux amines, la méthylamine (MA) et la diméthylamine (DMA), a été étudiée
en présence de TiO, Degussa P25. Ces deux composés sont utilisés dans les industries chimique et
pharmaceutique. Différents parametres ont été étudiés: I'adsorption a I'obscurité et sous UV, la photolyse, les
cinétiques de dégradation, I'effet du pH, I'effet de la nature et de l'intensité du flux photonique ainsi que les
voies de dégradation.

A I'obscurité, le taux de recouvrement des groupes OH est similaire pour les deux amines MA et DMA. Sous UV,
ce taux devient deux fois plus élevé pour la MA. Les réactivités de MA et DMA sont directement corrélées a leur
adsorption sous UV. Les atomes d'azote sont principalement décomposés en ammonium (NH, *). Le nitrite (NO,)
a été également détecté, mais rapidement oxydé en nitrate (NO5). Les voies de dégradation dépendent du pH. A
pH basique, I'hydrolyse photo-assisté et I'attaque de OH® sur I'atome N augmente. La molécule de DMA est
essentiellement transformé en MA. Les analyses du Carbone Organique Total (COT) montrent la présence de
produits finaux contenant de |'azote difficilement minéralisables. Nous avons montré que, quelle que soit
I'énergie des photons (UV-A ou UV-B), le rendement quantique reste constant et égal a 0,033.

L'inactivation photocatalytique de E. coli en présence de la lumiere solaire naturelle en absence (SODIS) et en
présence de différents types de catalyseurs a été également étudiée. L'effet de la température sur l'inactivation
de E. coli a été aussi étudié. Les résultats ont montré que la presence des différents types de

photocatalyseurs accélere |'effet bactéricide du rayonnement solaire (SODIS). Aucun phénomeéne de reviviscence
bactérien n’a été observé apres I'arrét de |'exposition solaire durant au moins 72 heures. Seulement Les ions
ammonium et potassium ont été détectés au cours de l'inactivation de E. coli en accord avec la perforation de la
membrane et I'oxydation des protéines.

Mots clés: méthylamine, diméthylamine, E. coli, traitement des eaux, SODIS, photocatalyse.



