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Résumé 

Ce travail est consacré à l‟étude de l‟élimination d‟un colorant anthraquinonique modèle, 
Acid Blue 25 (AB25), en phase aqueuse par diverses techniques d‟oxydation avancées utilisant des 
ultrasons de haute fréquence (1700 kHz), des irradiations ultraviolettes et des décharges 
luminescentes à courant continu. 

La présente étude a montré que l‟AB25 peut être dégradé en solution aqueuse par 
l‟irradiation ultrasonore de haute fréquence (1700 kHz). La production d‟espèces oxydantes par 
les ondes ultrasonores est déterminée par la dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement 
de production de H2O2. Les trois méthodes étudiées montrent clairement la production d‟espèces 
oxydantes pendant la sonolyse à 1700 kHz et reflètent les effets sonochimiques de l'irradiation 
ultrasonore de haute fréquence. La vitesse de dégradation de l‟AB25 dépend de la concentration 
initiale en colorant, du pH et de la température de la solution. Les sels ajoutés à la solution du 
colorant poussent les molécules d‟AB25 de la solution vers l‟interface des bulles de cavitation et 
augmentent ainsi la vitesse de dégradation. La dégradation sonochimique menée dans les eaux 
distillée et naturelle montre que la dégradation est plus efficace dans l'eau naturelle par rapport à 
l‟eau distillée. L‟ajout de Fe(II) améliore significativement la vitesse initiale de dégradation du 
polluant. L‟ajout de H2O2 dans le système augmente sensiblement l‟efficacité de la dégradation. 
La concentration du peroxyde d'hydrogène joue un rôle prépondérant dans le perfectionnement 
de la dégradation. 

La dégradation sonochimique de l‟AB25 en phase aqueuse en utilisant des ultrasons à 1700 
kHz en présence de CCl4 est aussi étudiée. Les effets des paramètres opératoires sur la 
dégradation de l‟AB25 sont examinés. Les résultats obtenus montrent que la vitesse de 
dégradation est considérablement dépendante de la concentration de CCl4, de la température et 
du pH de la solution. Il paraît que l‟acide hypochloreux (HClO) est le réactif intermédiaire clé 
pour la dégradation de l‟AB25 en présence de CCl4. Les dosimétries sonochimiques corroborent 
bien l‟amélioration des effets sonochimiques en présence de CCl4. La meilleure vitesse de 
dégradation de l‟AB25 en solution aqueuse est obtenue à 1700 kHz comparativement à 22,5 kHz. 
La dégradation du colorant en présence de CCl4 est inhibée, mais pas complètement, par l‟ajout 
de tert-butanol. 

Les procédés photolytiques (irradiation UV seule, UV/H2O2, UV/Fe(II), UV/IO4
−) sont 

examinés pour la dégradation de l‟AB25 en solutions aqueuses. Les expériences réalisées en 
utilisant l‟irradiation UV directe montrent que la dégradation augmente avec la diminution de la 
concentration initiale du colorant, mais la vitesse initiale de dégradation augmente avec la 
concentration initiale d‟AB25. Une meilleure dégradation est obtenue à pH très acide (1,4). La 
vitesse de dégradation augmente par le procédé UV/H2O2 comparativement à l‟irradiation UV 
seule. Les résultats obtenus montrent que la vitesse de dégradation augmente avec la 
concentration de H2O2 jusqu'à une certaine limite à partir de laquelle le peroxyde d'hydrogène 
diminue la dégradation en piégeant les radicaux ●OH. Les effets de divers sels sur la dégradation 
de l‟AB25 par la technique UV/H2O2 ont été examinés. La vitesse de dégradation diminue 
significativement en présence de NaCl et CaCl2. La légère diminution de la dégradation en 
présence de NaHCO3 est due à la formation des radicaux CO3

●–. La vitesse de dégradation est 
améliorée de façon nette par photocatalyse homogène en présence de Fe(II) sous irradiation UV 
par rapport à l'irradiation UV seule. La meilleure concentration de Fe(II) conduisant à une 
dégradation rapide par le procédé photocatalytique homogène est de 30 mg L–1. La vitesse de 
dégradation augmente considérablement par le procédé UV/IO4

− comparativement à l'irradiation 
UV seule. La vitesse de dégradation augmente avec la concentration d‟ion periodate jusqu'à une 
certaine limite (1 mM), au-delà de cette concentration, la dégradation diminue légèrement. 
L‟enlèvement du colorant par le procédé UV/IO4

– diminue lorsque la concentration de l‟AB25 
augmente, mais la vitesse initiale de dégradation augmente avec la concentration initiale du 
colorant. La vitesse de dégradation de l‟AB25 dépend du pH de la solution. L‟effet du tert-
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butanol, connu comme étant un piégeur efficace des radicaux hydroxyles (●OH), sur la 
dégradation du colorant par le procédé UV/IO4

− n‟est pas très clair.  

Le traitement par une décharge luminescente à courant continu générée au-dessus de l‟eau 
est utilisé pour la destruction de l‟AB25. Il a été constaté que dans le cas de la polarité positive, la 
production de H2O2 est plus élevée que dans le cas de la polarité négative. En outre, le rendement 
de production de H2O2 augmente avec l‟augmentation du courant à polarités positive et négative. 
Les effets de certains paramètres opératoires sur la dégradation de l‟AB25 ont été examinés. Les 
résultats obtenus montrent que l'efficacité de dégradation est fortement dépendante de la 
concentration, du pH de la solution, du courant et de la conductivité. La dégradation de l‟AB25 
par plasma est plus efficace dans l'eau distillée que dans l'eau de mer et l'eau naturelle. La 
dégradation du colorant est inhibée, mais pas complètement, par l'addition d'éthanol. Une analyse 
par CLHP-SM des solutions d‟AB25 traitées a permis l‟identification des produits intermédiaires 
de dégradation aidont ainsi l‟étude du mécanisme réactionnel de la dégradation du colorant. 

Mots clés: Procédés d‟oxydation avancés, Acid Blue 25, Colorant anthraquinonique, Sonochimie, 
Irradiation UV, Ultrasons/Fe(II), Ultrasons/H2O2, UV/H2O2, UV/Fe(II), UV/IO4

−, décharge 
luminescente à courant continu. 
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Abstract 

This work is intended for the study of the elimination of anthraquinonic dye, C.I. Acid 
Blue 25 (AB25), in an aqueous phase by different advanced oxidation techniques using high 
frequency ultrasound waves (1700 kHz), ultraviolet radiation and DC glow discharge.  

This study has shown that AB25 can be decomposed in aqueous solution by the 
ultrasonic irradiation of high frequency (1700 KHz). The production of oxidizing species by 
ultrasonic waves has been determined by potassium iodide dosimeter, Fricke reaction and 
hydrogen peroxide production yield. The three investigated methods clearly show the production 
of oxidizing species during the sonication at 1700 kHz, and well reflect the sonochemical effects 
of high frequency ultrasonic irradiation. The rate of AB25 degradation was dependent on initial 
dye concentration, pH and temperature. Addition of salts to dye aqueous solution pushes AB25 
molecules from the bulk aqueous phase to the bulk-bubble interface and thus increased the 
degradation rate. The sonochemical degradation which was conducted in natural and distilled 
waters shows that the degradation is more effective in natural water compared to distilled water. 
The initial rate of dye degradation was significantly enhanced by the addition of Fe(II). Addition 
of H2O2 to the ultrasound system substantially enhanced the degradation efficiency. The 
concentration of hydrogen peroxide plays a dominant role in the improvement of the 
degradation.  

The sonochemical degradation of AB25 in aqueous phase using 1700 kHz ultrasound in 
the presence of CCl4 is also studied. The effects of operational parameters on the degradation of 
AB25 are examined. The obtained results show that the degradation rate is strongly dependent on 
the concentration of CCl4, temperature and solution pH. It seems that hypochlorous acid (HClO) 
is the key reactive intermediate in the sonochemical degradation of AB25 in the presence of CCl4. 
The used sonochemistry dosimeters well corroborate the enhancement of the sonochemical 
effects in the presence of CCl4. The best sonochemical degradation rate of AB25 in aqueous 
solution is observed to occur at 1700 kHz compared to 22.5 kHz. The degradation of dye in the 
presence of CCl4 was effectively quenched, but not completely, by the addition of tert-butyl 
alcohol. 

The photolytic processes (UV irradiation alone, UV/H2O2, UV/Fe(II), UV/IO4
−) are 

examined for the degradation of AB25 in aqueous solutions. The experiments conducted using 
direct UV irradiation show that the degradation rate increased with decreasing initial dye 
concentration, but the initial bleaching rate increased by increasing initial AB25 concentration. 
The best pH for dye degradation was obtained in strong acidic pH (1.4). Bleaching rate was 
increased in the presence of UV/H2O2 compared to direct UV irradiation alone. The results 
showed that the degradation increases as the initial H2O2 concentration increased up to a certain 
limit at which hydrogen peroxide reduced the bleaching by scavenging the ●OH radicals. The 
higher the dye concentration, the higher the initial bleaching rate is. The effects of various salts 
on the degradation of AB25 by UV/H2O2 process were examined. Both NaCl and CaCl2 
drastically decrease the degradation rate. In the presence of NaHCO3, the slight decrease of 
degradation was due to the formation of CO3

●−. Degradation rate using Fe(II) homogeneous 
photocatalysis under UV irradiation was increased compared to direct UV irradiation alone. The 
best operating conditions were obtained for an initial Fe(II) concentration of 30 mg L−1. The 
degradation rate was increased considerably in the presence of UV/IO4

− compared to UV 
irradiation alone. The degradation rate increased with the increase in periodate concentration up 
to 1 mM and decreased slightly at higher values (>1 mM). The extent of degradation was found 
to be inversely proportional to the initial concentration of dye. AB25 degradation was 
significantly affected by varying the initial solution pH. The degradation of the dye was not 
appreciably affected by the addition of tert-butanol, known as an effective scavenger of ●OH 
radicals, even at high concentration. 
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Non-thermal plasma treatment by an electrical discharge generated above water is used to 
study the destruction of AB25 in aqueous solutions. It has been noticed that in the case of the 
positive polarity, the production of H2O2 is higher than that obtained in the case of the negative 
polarity. Besides, the production efficiency of H2O2 increases with the improvement of current of 
positive and negative polarities. The effects of operating parameters on the degradation of the 
AB25 have been examined. The obtained results show that the efficacy of the degradation is 
strongly dependent on initial dye concentration, pH, current and conductivity. The degradation 
of AB25 by non-thermal plasma is more effective in distilled water than in sea water and natural 
water. The degradation of dye is inhibited, but not completely, by the addition of ethanol. An 
analysis by HPLC-MS of treated solutions has allowed the identification of degradation 
intermediate products, which allow the determination of the mechanism of dye degradation.  

 
Keywords: Advanced oxydation processes, Acid Blue 25, anthraquinonic dye, sonochemistry, 
UV irradiation, Ultrasound/Fe(II), Ultrasound/H2O2, UV/H2O2, UV/Fe(II), UV/IO4

−, glow 
discharge.  
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 ملخص

 ٔرنك عٍ طشٌك يٍ انًؾبنٍم انًبئٍخ، "25 eulB dicA (AB25)"ْزا انعًم يكشط لإصانخ طجغ أَزشاكًٍَُٕ ًَٕرعً 

شعبعبد فٕق الإ، ( كٍهٕ ْشرض1700)عبنً الرٕارش الطٕرٍخ راد اليٕعبد فٕق اليخزهف رمٍُبد الأكغذح انًزمذيخ ثبعزعًبل 

 . ٔانشؾُبد انًضٍئخ نهزٍبس انًغزًشثُفغغٍخال

ثفعبنٍخ كجٍشح نُضع  ( كٍهْٕشرض1700) فٕق انظٕرٍخ راد انزشدد انعبنً ادثٍُذ ْزِ انذساعخ أَّ ًٌكٍ اعزعًبل رمٍُخ انًٕط

AB25انجؾش أكذد فعبنٍخ انًٕعبد فٕق انظٕرٍخ فً اَزبط انعُبطش إطار هذاانزغبسة انًُغضح فً  ٔ يٍ انًؾبنٍم انًبئٍخ 

ثٍُذ كى (. H2O2) رنك ثٕاعطخ يعبٌٍش ٌٕدٌش انجٕربعٍٕو، رفبعم فشٌك ٔيشدٔد اَزبط ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍانًؤكغذح ٔ

ٔنمذ ثٍُذ .كٍهْٕشرض 1700رشدد ال انًذسٔعخ ثغلاء إَزبط عُبطش يؤكغذح خلال انزؾهم فٕق انظٕرً رٔ حانطشق انضلاس

الاثزذائً،  طٕرٍخ يزعهمخ ثذسعخ كجٍشح ثزشكٍضِال فٕق نًٕعبدعشعخ صٔال انًهٌٕ رؾذ رأصٍش ا ؽظم عهٍٓب أٌدانُزبئظ انى

يٍ  AB25 الأيلاػ انًضبفخ إنى انًؾهٕل انًهٌٕ رذفع عضٌئبد  كًب أٌ.ٔثذسعخ ؽشاسح انًؾهٕل (pH)دسعخ انؾًٕضخ 

كًب رٕضؼ انزغبسة انًُغضح فً ْزِ انذساعخ ثأٌ . يب ٌضٌذ فً عشعخ انزفكك وانًؾهٕل َؾٕ انغطؼ انجًٍُ نفمبعبد انزغٌٕف

  عُذكجٍش انظجغ ثشكم عشعخ رفكك ٔرؾغُذ.عشعخ رفكك انظجغ ركٌٕ افضم فً انًبء انطجٍعً يمبسَخ ثبنًبء انًمطش

انى  (H2O2)ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍ ٌ إضبفخ أاصجزذ انذساعخ ٔنمذ . نًؾهٕل انًهٌٕل Fe(II) انضُبئً إضبفخ شٕاسد انؾذٌذ

 . رؾغٍٍ عًهٍخ انزفككدٔسا سئٍغٍ ًّب فً  ِ ٌهعت رشكٍضفكك ٔانًؾهٕل انًهٌٕ ٌشفع ثمذس يؾغٕط فً فعبنٍخ انذ

فً يؾهٕل يبئً ثبعزعًبل انًٕعبد ( CCl4) ثشكم كجٍش ثٕعٕد ساثع كهٕسٌذ انكشثٌٕ  AB25 لٌضداد انزفكك فٕق انظٕرً

أظٓشد ٔ. AB25 انعٕايم انزغشٌجٍخ عهى رفكك ثعضرى دساعخ رأصٍش ٔنمذ كٍهْٕشرض1700 رشدد انعبنًالطٕرٍخ راد الفٕق 

 ،(CCl4) ساثع كهٕسٌذ انكشثٌٕ  يزعهمخ ثشكم كجٍش ثزشكٍض انظجغ أٌ عشعخ رفكك فً ْزِ انذساعخل عهٍٓبصػدانُزبئظ انى

انًغؤٔل   ْٕ(HClO)أٌ ؽًض انٍٓجٕكهٕسٌذ كًب ثٍُذ ْزِ انُزبئظ . (pH)دسعخ انؾشاسح ٔكزا دسعخ ؽًٕضخ انًؾهٕل 

 انجؾش فعبنٍخ انًٕعبد فٕق إطار هذارغبسة انًُغضح فً  كًب ٔضؾذ ال. ساثع كهٕسٌذ انكشثٌٕثٕعٕد انظجغ رفككعٍ 

 AB25 رى انؾظٕل عهى أفضم عشعخ رفكك ٔ. ساثع كهٕسٌذ انكشثٌٕ ٔعٕدفً انًؤكغذحانظٕرٍخ فً اَزبط انعُبطش 

رشدد اد الطٕرٍخ رالفٕق انًٕعبد  كٍهْٕشرض يمبسَخ ثبعزعًبل 1700عبنً ال رشدد ادطٕرٍخ رالفٕق انًٕعبد ثبعزعًبل 

اضبفخ كؾٕل صلاصً انجٕرٍم انى انًؾهٕل انًهٌٕ ثٕعٕد ساثع كهٕسٌذ انكشثٌٕ ٌكبد ٌؤدي انى رٕلف ٔ.  كٍهْٕشرض22,5

 .عًهٍخ انزفكك كهٍب

الإشعبعبد  ،ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍ/ الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ،الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ) رعزجش عًهٍبد انزؾهم انضٕئً

ا يٍ أعم رفكك (ثٍشٌٕداد/ الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ،ؽذٌذ/فٕق انجُفغغٍخ  ٔلذ .فً انًؾبنٍم انًبئٍخ AB25 فعبنخ عذ ًّ

ذ انزغبسة انزً اعزعًهذ فٍٓب الإشعبعبد فٕق   إلا ،ثُفغغٍخ ثأٌ عشعخ انزفكك رضداد ثُمظبٌ انزشكٍض الأٔنً نهـظجغالثٍُ 

رى انؾظٕل عهى أفضم رفكك فً دسعخ ؽًٕضخ عذ  ٔنمذ .يهٌٕل لأٌ انغشعخ الأٔنٍخ نهزفكك رضداد ثضٌبدح انزشكٍض الأٔنً

ٔثٍشٔكغٍذ  رمٍُخ انذيظ ثٍٍ الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ د اعزعًبل عٍفكك انظجغرضداد عشعخ د كًب (.1,4)عبنٍخ 

ؽظم عهٍٓب أٌ عشعخ د انُزبئظ انىٔأظٓشد. ثُفغغٍخ فمظالالإشعبعبد فٕق  ثبنًمبسَخ يع (UV/H2O2)انٍٓذسٔعٍٍ 

فٕق ْزِ انمًٍخ ٌؤدي انى َمظبٌ عشعخ  ٔصٌبدح انزشكٍض.ح يعٍٍلًٍخإنى ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍ  رضداد ثضٌبدح رشكٍض فككانذ

OH) اؽزجبط عزٔس انٓذسٔكغٍم لأٌ ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍ ٌمٕو ةٔرنكانزفكك 
●

 رى انؾظٕل عهى أؽغٍ رفكك كًب (.

 (UV/H2O2)انزمٍُخ ْزِ  ثٕاعطخ  AB25فككرى دساعخ رأصٍش يخزهف الأيلاػ عهى د كًب .1,4دسعخ ؽًٕضخ   فًنهظجغ

ٔكهٕسٌذ انكبنغٍٕو ( NaCl)اظٓشد انُزبئظ اٌ عشعخ انزفكك رُمض ثظفخ يهؾٕظخ ثٕعٕد كهٕسٌذ انظٕدٌٕو ؽٍش 

(CaCl2) ثٕعٕد كشثَٕبد انظٕدٌٕو انٍٓذسٔعٍٍُخ  ركٌٕ طفٍفخ ثًٍُب(NaHCO3)عٍ ركٌٍٕ عزٔس انكشثَٕبد  ٔرنك َبرظ 

(CO3
  انزؾفٍض انضٕئً انًزغبَظ ثٕعٕد انؾذٌذح طشٌكد اعزعًبل ثظٕسح ٔاضؾخ عٍ انًهٌٕ عشعخ رفككدرؾغٍ ٔنمذ .(–●

 .الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ نٕؽذْبةيمبسَخ  (Fe(II)) انضُبئى

UV/IO4 ) الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ ٔ انجٍشٌٕداد ثٍٍانذيظرضداد عشعخ انزفكك ثظٕسح يعزجشح ثٕاعطخ رمٍُخ 
يمبسَخ  (−

 انزى ركٌٕ يٍ شٕاسد انجشٌٕدادكًب ثٍُذ انُزبئظ انًزؾظم عهٍٓب ٔعٕد لًٍخ يضهى نزشكٍض. فمظثبلإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ 

  عًهٍخ رفككٌكًب ا. ثظٕسح طفٍفخرفكك انظجغ   عشعخلضْزِ انمًٍخ رٍ رغبٔصٔعُذ. (يهًٍٕل1)اعهٓب عشعخ انزفكك أفضم 

UV/IO4)ثبعزعًبل ْزِ انزمٍُخ انًهٌٕ 
 ِ إلا أٌ انغشعخ الأٔنٍخ نهزفكك رضداد يع صٌبدح رشكٍض،َِمض ثبصدٌبد رشكٍضد (–
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 رأصٍش كؾٕل صلاصً انجٕرٍمانًزؾظم عهٍٓب أٌ  ٔثٍُذ انُزبئظ. دسعخ ؽًٕضخ انًؾهٕلة AB25رزعهك عشعخ رفكك  كًب .الأٔنً

اعهى رفكك انظجغ  .  غٍش ٔاضؼ عٍ ذًّ

يٍ خلال  BAٔ.25 يٍ أعم رفككانشؾُبد انًضٍئخ نهزٍبس انًغزًش رى اعزخذاو انًعبنغخ عٍ طشٌك  اٌضبفً ْزا انعًمٔ

 انمطجٍخ انًٕعجخ اعزعًبل  ٌكٌٕ أكجشعُذإَزبط ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍ يشدٔد أٌانًزؾظم عهٍٓب   اظٓشد انُزبئظْزِ انذساعخ

رًذ دساعخ ربصٍش ثعض انعٕايم  كًب .رٍٍ انمطجً اعزعًبل يع رضاٌذ شذح انزٍبسفً ؽبنخ أٌضبٌضدادٔانمطجٍخ انغبنجخ يمبسَخ ة

، دسعخ انًهٌٕؽظم عهٍٓب أٌ فعبنٍخ انزؾهم رعزًذ ثمٕح عهى رشكٍضدانُزبئظ انىثٍُذ   ٔلذ. انظجغرفككانزغشٌجٍخ عهى 

ثًبء  يمبسَخ انًمطش كًب أٌ عشعخ رفكك انظجغ ركٌٕ افضم فً انًبء . انًؾهٕل ٔكزا َبلهٍخانكٓشثبئً انزٍبس شذحؽًٕضخ،ال

 عًؼ إعزعًبلكًب . إضبفخ الإٌضبَٕل انى انًؾهٕل انًهٌٕ ٌكبد ٌؤدي انى رٕلف عًهٍخ انزفكك كهٍب ٔ. انجؾش ٔانًبء انطجٍعً

رفكك انٕعٍطخ يكَٕبد ال فً ْزِ انذساعخ ثزؾذٌذ (HPLC-MS)يمزشٌ ثبنزؾهٍم انطٍفً انشبيم  الكشٔيبرٕغشافًالانزؾهٍم 

 .ػ دساعخ آنٍخ رفكك انًهٌٕاربيًب 

 

:  الكلمات المفتاحية

الإشعبعبد فٕق  ؛ ؛ الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ  فٕق انظٕرٍخنًٕعبد ؛ ايطجغ أَزشاكٌٍُٕ ؛ طشق الاكغذح انًزمذيخ

 انشؾُبد انًضٍئخ نهزٍبس انًغزًش؛  ثٍشٌٕداد/ الإشعبعبد فٕق انجُفغغٍخ؛ ثٍشٔكغٍذ انٍٓذسٔعٍٍ /انجُفغغٍخ
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INTRODUCTION 

La pollution engendrée par les eaux usées industrielles est devenue un sérieux problème 

pour de nombreux pays. La présence de plus en plus fréquente de substances colorantes dans 

l'environnement constitue une pollution émergente. L‟existence de ces polluants même en 

quantités relativement faibles dans l‟eau est un sujet de préoccupation majeure. 

Les colorants synthétiques occupent actuellement une place importante dans le secteur 

industriel. Ils sont largement utilisés dans l‟industrie du papier, du cosmétique, de 

l‟agroalimentaire et notamment dans l‟industrie textile. Les effluents des usines de fabrication des 

colorants et des industries qui les consomment sont fortement colorés et caractérisés par de 

fortes variations de pH, de fortes demandes chimiques en oxygène (DCO) et une biotoxicité 

accrue à l'égard des bactéries [1, 2]. Les colorants réduisent la pénétration de la lumière du soleil 

dans les eaux du milieu récepteur, retardent la photosynthèse et sursoient la croissance de la flore 

aquatique. Les colorants peuvent également engendrer des effets très néfastes dans les eaux 

lorsqu‟ils subissent une dégradation anaérobique dans les sédiments, du fait de la formation 

d‟amines très toxiques issues de leur dégradation incomplète par les bactéries. Le déversement 

direct des eaux usées chargées en colorants dans les usines municipales d'eaux usées et/ou dans 

l'environnement peut entraîner la formation de produits de décomposition cancérigènes. De nos 

jours, il existe plus de 100000 colorants appartenant à diverses classes chimiques avec une 

production annuelle de 7×105 tonnes [3, 4]. Il est estimé que 10-15% des quantités initiales sont 

perdues durant les procédures de teinture et sont évacués sans traitement préalable dans les 

effluents [5]. Or, ces composés organiques cancérigènes sont réfractaires aux procédés de 

traitements habituellement mis en œuvre et sont très résistants à la biodégradation [6]. 

La faune aquatique n‟est pas la seule concernée par la pollution par les colorants. Nous 

ingurgitons ces mêmes polluants toxiques sans le savoir, par le biais de la chaîne alimentaire, en 

consommant la chair de ces organismes vivants, végétaux, fruits, légumes, etc. Par conséquent, il 

s‟avère très important de mettre au point des méthodes de traitement des eaux usées chargées en 

colorants par des procédés d'oxydation avancés (POA) car les méthodes classiques (traitement 

biologique, adsorption et coagulation/floculation) sont inopérants sur ces colorants bio-

réfractaires et solubles [7]. La particularité de ces procédés (POA) porte sur la génération dans le 

milieu d‟entités très réactives et très oxydantes, les radicaux hydroxyles 

OH. Ces radicaux 

possèdent un pouvoir oxydant supérieur à celui des oxydants classiques tels que Cl2, ClO2 ou O3. 

Ces radicaux sont capables de minéraliser partiellement ou en totalité la plupart des composés 

organiques.  

Les POA ont été très largement étudiés ces trente dernières années et certains sont utilisés 

industriellement. Mis à part le procédé dit Fenton, connu depuis le début du 20ème siècle, c‟est 
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dans les années 70 que les scientifiques ont initié les recherches sur les POA, notamment par 

l‟étude de couplages d‟oxydant chimique et/ou de procédés conduisant à une production 

importante du radical hydroxyle, oxydant extrêmement puissant (E0= 2,8 à 2,9 V) et peu sélectif. 

C‟est ainsi que les couplages avec une irradiation UV ont fait l‟objet d‟un très grand nombre de 

travaux. En plus, les chercheurs ont apporté plus récemment une part significative au 

développement des POA pour la dépollution, notamment en appliquant certains savoir-faire en 

combustion, en électro-fluidique et en physique des ultrasons, à la dépollution des effluents 

gazeux, aqueux ou solides. On peut citer les techniques comme l‟oxydation par voie humide, la 

sonolyse, les décharges électriques dans l‟eau ou le bombardement d‟électrons comme procédés 

capables de générer (entre autres) des radicaux hydroxyles.  

Les dernières années ont fait apparaître un intérêt considérable pour l'application des 

ultrasons, de l‟irradiation ultraviolette ainsi que les procédés à décharges électriques comme des 

techniques d‟oxydation avancées efficientes pour le traitement des polluants dans l'eau. 

Les travaux de recherche présentés dans cette thèse sont une contribution à l‟étude de 

l‟élimination des colorants contenus dans les eaux usées par diverses techniques d‟oxydation 

avancées utilisant des ultrasons de haute fréquence (1700 kHz), des irradiations ultraviolettes et 

un plasma non thermique en utilisant la technique de la décharge luminescente à courant continu 

(DC glow discharge). Nous avons choisi l‟Acid Blue 25 (AB25) comme colorant anthraquinonique 

modèle car les colorants anthraquinoniques représentent la catégorie la plus importante des 

colorants commerciaux, après les composés azoïques, et sont principalement utilisés pour teindre 

la laine, le polyamide et le cuir.  

La présente thèse est structurée en six chapitres.  

Le premier chapitre est consacré à une étude bibliographique sur les colorants, leurs 

classifications, leur impact environnemental, aux procédés d‟oxydation avancés ainsi qu‟aux effets 

induits par le passage d‟une onde ultrasonore au sein d‟un liquide. L‟accent est mis sur les effets 

chimiques induits par la cavitation ultrasonore. Les principes de base et les principales réactions 

photochimiques générées par les irradiations ultraviolettes sont également révisés. Un aperçu sur 

les procédés plasmachimiques et en particulier la décharge luminescente à courant continu (DC 

glow discharge) ainsi que leur utilisation sont également revus. 

Le deuxième chapitre a pour objectif d‟étudier la dégradation de l‟AB25 par ultrasons à 

1700 kHz. L‟influence des paramètres opératoires tels que la concentration initiale du colorant, la 

température, le pH et l‟ajout des sels sur la dégradation sonochimique est étudiée. Les vitesses de 

dégradation dans une eau naturelle contenant des espèces inorganiques et dans une eau distillée 

sont comparées. De plus, l‟effet de l‟ajout de Fe(II) et H2O2 sur la vitesse du traitement 

sonochimique de l‟AB25 est aussi examiné. 
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L‟objectif du troisième chapitre est d'étudier l‟effet de l‟ajout de tétrachlorure de carbone 

sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 en phase aqueuse en utilisant des ultrasons à 1700 

kHz. Les effets des conditions expérimentales telles que la concentration de tétrachlorure de 

carbone, la fréquence (22,5 et 1700 kHz), le pH, la température et l‟addition de tert-butanol sur la 

vitesse de dégradation de l‟AB25 sont étudiés.  

Dans le quatrième chapitre, nous nous sommes intéressés à la dégradation de l‟AB25 par 

différents procédés photolytiques : irradiation UV seule, UV/H2O2 et UV/Fe(II). Les effets des 

paramètres opératoires tels que la concentration initiale en colorant, le pH, la concentration du 

peroxyde d'hydrogène et la concentration de Fe(II) sur la dégradation de l‟AB25 sont étudiés. 

Aussi, l'effet de l‟ajout de sels sur la dégradation du colorant par le procédé UV/H2O2 est 

également examiné.  

Le cinquième chapitre est consacré à l‟étude de la dégradation de l‟AB25 par les ions 

périodates photoactivés. Les effets des paramètres opératoires tels que la concentration initiale en 

colorant, le pH, la concentration des ions périodates et l‟ajout de tert-butanol sur la dégradation 

du colorant sont étudiés. L‟abattement de la matière organique de la solution aqueuse d‟AB25 est 

évalué par la mesure de la demande chimique en oxygène (DCO). 

Le dernier chapitre porte sur l‟étude de la dégradation de l‟AB25 par décharge 

luminescente à courant continu (DC glow discharge). Les effets des paramètres opératoires sur la 

dégradation plasmachimique du colorant sont étudiés. Le traitement plasmachimique dans des 

matrices complexes comme les eaux naturelle et de mer est également examiné. Une analyse par 

CLHP-SM des solutions traitées permettra l‟identification des produits intermédiaires de 

dégradation du colorant. 
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CHAPITRE I 

REVUE BIBLIOGRAPHIQUE 

 

INTRODUCTION 

Cette revue bibliographique est consacrée à la présentation des colorants, leurs 

classifications, les effets d‟une contamination des eaux par les colorants ainsi que les procédés de 

traitement des effluents chargés en colorants. Les procédés d‟oxydation avancés qui reposent sur 

la formation in situ des radicaux hydroxyles ●OH qui possède un pouvoir oxydant supérieur à 

celui des oxydants traditionnels tels que Cl2, ClO2 ou O3 sont également évoqués. 

Les classifications et les principales propriétés des colorants ainsi que leurs effets sur 

l'homme et l'environnement sont présentés. Les procédés d'élimination des colorants présents 

dans les effluents industriels sont également revus. 

Les définitions et les principes de base des procédés d‟oxydation avancés sont rappelés. Les 

divers phénomènes gouvernant les processus ultrasonore, la photochimie ainsi que le procédé 

plasmachimique sont également présentés.  

I.1. COLORANTS 

I.1.1. DEFINITION [1] 

Les colorants sont des composés chimiques colorés, naturels ou synthétiques, en général 

organiques, qui ont la propriété de colorer durablement le support sur lequel ils sont appliqués 

dans certaines conditions. Ces composés sont utilisés pour colorer les textiles, les encres, les 

peintures, les vernis, les produits alimentaires, etc. La terminologie industrielle moderne définit 

un colorant comme un produit contenant le colorant organique pur avec différents additifs et 

agents de coupage, qui facilitent son utilisation. Les colorants sont différents des pigments, 

composés solides finement divisés qui doivent être mélangés avec des liants avant leur application 

sur les surfaces. Les pigments sont en effet insolubles dans le milieu où ils sont appliqués.  

I.1.2. GENERALITES 

Les matières colorantes se caractérisent par leur capacité à absorber les rayonnements 

lumineux dans le spectre visible (de 380 à 750 nm). La transformation de la lumière blanche en 

lumière colorée par réflexion sur un corps, ou par transmission ou diffusion, résulte de 

l'absorption sélective d'énergie par certains groupes d'atomes appelés chromophore [2], la 

molécule colorante étant le chromogène. Plus la facilité du groupe chromophore à donner un 

électron est grande plus la couleur sera intense (les groupes chromophores classés par intensité 

décroissante sont regroupés dans le Tableau I.1). D'autres groupes d'atomes du chromogène 

http://fr.encarta.msn.com/encyclopedia_741530807/pigment.html
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peuvent intensifier ou changer la couleur due au chromophore : ce sont les groupes auxochromes 

[3]. 

Les chromophores sont des groupes aromatiques, conjugués, comportant des liaisons 

non-liantes (électron n) ou des complexes de métaux de transition. Les colorants sont diffèrents 

les uns des autres par des combinaisons d'orbitales moléculaires. La coloration correspond aux 

transitions possibles après absorption du rayonnement lumineux entre ces niveaux d'énergie 

propres à chaque molécule [4]. 

De manière générale, les colorants consistent en un assemblage de groupes 

chromophores, auxochromes et de structures aromatiques conjuguées (cycles benzéniques, 

anthracène, perylène, etc.). Lorsque le nombre de noyau aromatique augmente, la conjugaison des 

doubles liaisons s'accroît et le système conjugué s'élargit. L'énergie des liaisons p diminue tandis 

que l'activité des électrons p ou n augmente et produit un déplacement vers les grandes longueurs 

d'onde. De même lorsqu'un groupe auxochrome donneur d'électrons (amino, hydroxy, alkoxy…) 

est placé sur un système aromatique conjugué, ce groupe se joint à la conjugaison du système p, la 

molécule absorbe dans les grandes longueurs d'onde et donne des couleurs plus foncées [3, 5]. 

Tableau I.1. Principaux groupes chromophores et auxochromes classés par intensité croissante 

[3]. 

 

I.1.3. CLASSIFICATION DES COLORANTS [2] 

Les principaux modes de classification des colorants reposent soit sur leur constitution 

chimique, soit sur leurs méthodes d'application aux différents substrats qui sont les fibres textiles, 

le papier, le cuir, les matières plastiques, etc.  

I.1.3.1. Classification chimique  

Le classement des colorants selon leur structure chimique (Tableau I.2) s'appuie 

principalement sur la nature du groupement chromophore (Tableau I.1). 

 
 

Groupes chromophores Groupes auxochromes 

Azo (-N=N-) 
Nitroso (-NO ou -N-OH) 
Carbonyl (=C=O) 
Vinyl (-C=C-) 
Nitro (-NO2 ou =NO-OH) 
Sulfure (>C=S) 

Amino (-NH2) 
Méthylamino (-NHCH3) 
Diméthylamino (-N (CH3)2) 
Hydroxyl (-HO) 
Alkoxyl (-OR) 
Groupes donneurs d'électrons 
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Tableau I.2. Classification chimique des colorants [3,6]. 
 

 

Colorants Caractéristiques et propriétés générales 

Azoïques 
 

- Présence du groupe fonctionnel azoïque (–N=N–) qui peut être répété 

plusieurs fois dans la molécule pour former les diazoïques, 

triazoïques,…etc, 

- Toxiques, cancérogènes et récalcitrants aux traitements biologiques, 

- Constituent 50 % de la production mondiale des colorants, 

- Se répartissent en colorants acides, basiques, directs et réactifs solubles 

dans l'eau, dispersés, …etc. 

 
Anthraquinoniques 

 

- Les plus importants après les colorants azoïques, 

- Forme générale dérivée de l‟anthracène, 

- Leur chromophore est un noyau quinonique sur lequel peuvent 

s'attacher des groupes hydroxyles ou amino, 

- Couvrent toute la gamme de nuances jaune-orange-rouge, 

- Solidité à la lumière et vivacité des coloris surtout dans le bleu et le  

turquois. 

 
Polyméthiniques 

 

- Présence de groupements hétérocycliques donneurs et accepteurs 

d'électrons aux extrémités d'une chaîne polyméthiniques, 

- Faible résistance à la lumière et bons sensibilisateurs photographiques 

(particulièrement les cyanines). 

 
Nitrés et nitrosés 

 

- Présence d'un groupe nitro (NO2) en position ortho par rapport à un 

groupement électrodonneur (hydroxyle ou groupes aminés), 

- Structure simple, très limité en nombre et relativement pas cher. 

 
Indigoïdes 

 

- Forme générale dérivée de l‟indigo, 

- Résistance remarquable aux traitements de lavage, 

- Faible solidité à la lumière. 

 
Phtalocyanines 

 

- Structure complexe basée sur l'atome central de cuivre, 

- Employés dans l'industrie des pigments pour peinture et dans la 

teinture des fibres textiles. 

 
Thiazines 

 

- Présence d‟un anneau de quatre carbones, un azote et un atome de 

soufre 

Xanthènes 
 

- Intense fluorescence, 

- Marqueurs lors d'accident maritime ou traceurs d'écoulement pour des 

rivières souterraines. 

 

I.1.3.2. Classification tinctoriale  

Si la classification chimique présente un intérêt pour le fabricant de matières colorantes, le 

teinturier préfère le classement par domaines d‟application (Tableau I.3). 

 
 
 



 29 

 
Tableau I.3. Classification tinctoriale des colorants [1, 3, 7] 

 

Colorants Caractéristiques et propriétés générales 

 
 

Réactifs 
 

- Présence de groupes chromophores issus essentiellement des familles 

azoïques, anthraquinoniques et phtalocyanines, 

- Présence d‟une fonction chimique réactive de type triazinique ou 

vinylsulfone assurant la formation d‟une liaison covalente forte avec les 

fibres, 

- Solubles dans l‟eau. 

 
Colorants à 

mordant 

- Présence d‟un ligand fonctionnel capable de réagir fortement avec un sel 

d'aluminium, de chrome, de cobalt, de cuivre, de nickel ou de fer pour 

donner différents complexes colorés avec le textile. 

 
Colorants de cuve 

 

- Insolubles dans l‟eau, 

- Utilisés pour l‟application de l‟indigo qui nécessite la préparation d‟une 

cuve de bonne résistance aux agents de dégradation. 

 
 

Directs 
 

- Capables de former des charges positives ou négatives 

électrostatiquement attirées par les charges des fibres, 

- Affinité élevée pour les fibres cellulosiques sans application de mordant 

(teindre directement le coton), 

- Prix modéré, facilité d'application et faible solidité aux traitements de 

lavage. 

 
Acides ou 
anioniques 

 

- Solubles dans l‟eau grâce à leurs groupes sulfonates ou carboxylates; 

- Affinité élevée aux fibres textiles, 

- Permettent de teindre les fibres animales (laine et soie) et quelques fibres 

acryliques modifiées (nylon, polyamide). 

 
Basiques ou 
cationiques 

 

- Solubles dans l‟eau (car ils sont des sels d‟amines organiques), 

- Forment des liaisons entre leurs sites cationiques et les sites anioniques 

des fibres, 

- Faible résistance à la lumière. 

 
Dispersés 

 

- Très peu solubles dans l‟eau, 

- Application sous forme d'une fine poudre dispersée dans le bain de 

teinture. 

 

I.1.4. TRAITEMENTS DES EFFLUENTS CHARGES EN COLORANTS [3] 

Le traitement des rejets textiles, compte tenu de leur hétérogénéité de composition, 

conduira toujours à la conception d'une chaîne de traitement assurant l'élimination des différents 

polluants par étapes successives. La première étape consiste à éliminer la pollution insoluble par 

l'intermédiaire de prétraitements (dégrillage, dessablage, déshuilage) et/ou de traitements 

physiques ou physico-chimiques assurant une séparation solide-liquide. Les techniques de 

dépollution intervenant le plus couramment en deuxième étape dans les industries textiles d'après 

Barclay et Buckley [8] et Kurbus et al. [9] se divisent en trois types : 
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 Physique : 

 Méthodes de précipitation (coagulation, floculation, sédimentation), 

 Adsorption (sur charbon actif), 

 Osmose inverse, filtration, 

 Incinération. 

 Chimique : 

 Oxydation (oxygène, ozone, oxydants tels que NaOCl, H2O2), 

 Réduction (Na2S2O4), 

 Méthode complexométrique, 

 Résine échangeuse d‟ions. 

 Biologique : 

 Traitement aérobie, 

 Traitement anaérobie. 

La présence d‟une matière organique non-biodégradable rend impossible l‟élimination de la 

pollution organique résiduelle. Dans ce cas, de nouvelles techniques ont été développées dans ce 

sens (oxydation des matières récalcitrantes aux traitements biologiques et chimiques). Parmi ces 

techniques, les procédés d‟oxydation avancés (POA) semblent les plus performants [10, 11]. Les 

POA peuvent intervenir comme post-traitement après le traitement physicochimique et avant 

l‟épuration biologique. 

I.2. LES PROCÉDÉS D'OXYDATION AVANCÉS (POA) 

Les procédés d‟oxydation avancés (POA) sont des techniques de traitement faisant appel à 

des intermédiaires radicalaires très réactifs, particulièrement les radicaux hydroxyles (●OH) à 

température ambiante. Le développement des POA pour le traitement des eaux contaminées par 

les matières organiques, est une tentative de tirer l‟avantage de la non sélectivité et de la rapidité 

de réaction des ●OH. Les radicaux libres HO2
● et leur base conjuguée O2

●– sont également utilisés 

dans les processus de dégradation, mais ces radicaux sont moins réactifs que les radicaux 

hydroxyles [12]. En effet, le radical ●OH (E0 = 2,8 V/ENH à 25°C) est un oxydant plus puissant 

que le peroxyde d‟hydrogène H2O2 (E0 = 1,78 V/ENH à 25°C) ou que l‟ozone O3 (E0 = 2,07 

V/ENH à 25°C). Il est d‟autre part relativement non sélectif, et réagit rapidement avec la plupart 

des composés organiques (i.e. constantes de vitesse de l‟ordre de 107 à 109 L mol–1 s–1). 

Notamment, sa réaction avec les alcènes et les composés aromatiques est très rapide, les 

constantes de vitesse étant de l‟ordre de 109-1010 L mol–1 s–1[13, 14]. Ce radical permet d‟oxyder, 

voire de minéraliser, des contaminants organiques qui sont réfractaires à une oxydation par des 
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oxydants plus classiques, tels que H2O2 ou l‟ozone, avec des temps de réaction de quelques 

minutes à quelques heures. 

On peut distinguer huit types de procédés d‟oxydation avancés qui sont présentés sur la 

Figure I.1. L‟efficacité de ces procédés dépend de nombreux paramètres tels que la concentration 

en oxydant, l‟intensité de la lumière UV, le pH, la température, etc. La composition du milieu doit 

également être prise en compte, l‟efficacité de l‟oxydation pouvant être réduite en raison de la 

consommation des ●OH par des composés organiques et/ou inorganiques (par exemple, les 

constantes de vitesse de réaction des carbonates et hydrogénocarbonates avec le radical hydroxyle 

sont de 1,5 x 107 L mol–1 s–1 et 4,2 x 108 L mol–1 s–1 respectivement) [15]. 

 

 

Figure I.1. Présentation des principaux procédés d‟oxydation avancés. 

I.2.1. LES RADICAUX HYDROXYLES  

Les radicaux hydroxyles ont été choisis parmi l'ensemble des oxydants les plus puissants 

susceptibles d'être appliqués à la dépollution des eaux, car ils répondent à un ensemble de critères 

d'exigence [3] : 

 ne pas induire de pollution secondaire, 

 ne pas être toxique, 

 ne pas être corrosif pour les équipements, 

 être le plus rentable possible, 

 être relativement simple à manipuler. 

On comprend aisément pourquoi des oxydants puissants comme XeF, OF2 et H4RnO6, 

ne sont pas exploitables pour la dépollution à cause de leur extrême réactivité, leurs nocivités 



 32 

sous formes réduites et leur propension à former des trihalométhanes cancérigènes avec les 

matières organiques [16]. Ainsi, seuls les oxydants sans halogène ni métal et basés sur l'oxygène 

(●OH, O, O3 et H2O2) sont attractifs pour les traitements de l'eau. Les radicaux hydroxyles sont 

produits dans les POA pour le traitement de rejets industriels complexes contenant des phénols, 

nitrophénols, phényles polychlorés, produits phytosanitaires et colorants [17-27]. 

 

I.2.1.1. Réactivité des radicaux ●OH [28] 

Le radical ●OH est une espèce très réactive dont le pouvoir oxydant est le plus élevé 

(Tableau I.4). C‟est pourquoi l‟oxydation par ●OH a été l‟objet de l‟attention de la plupart des 

développeurs des technologies d‟oxydation avancées. 

Tableau I.4. Potentiel d‟oxydation pour différents oxydants dans l‟eau [29]. 

 

I.2.1.2. Mécanismes réactionnels et mode d’action des radicaux hydroxyles [28] 

Les POA sont principalement basés sur la chimie des radicaux hydroxyles. Le radical 

hydroxyle ●OH est le plus important réactif intermédiaire responsable de l‟oxydation des 

composés organiques. Ces radicaux peuvent dégrader les composés organiques essentiellement 

par trois  mécanismes différents : 

 Abstraction d’un atome d’hydrogène : 

RH + ●OH → R● + H2O                                          (I.1) 

 Transfert d’électrons : 

RX + ●OH → RX●++ OH–                                       (I.2) 

 Addition électrophile : 

ArX + ●OH → HOArX●                                         (I.3) 

I.2.1.3. Cinetique de réaction des radicaux ●OH  

La connaissance des constantes cinétiques de réaction est essentielle pour prévoir les 

vitesses d'oxydation et l'efficacité des différents POA. Si beaucoup de données cinétiques sont 

Oxydant Potentiel d’oxydation (V/ENH) 

                                                       ●OH                                   2,8 

O3 2,07 

H2O2 1,77 

HO●
2 1,70 

MnO4
– 1,67 

ClO2 1,50 

Cl2 1,36 

O2 1,23 
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disponibles pour les réactions entre ●OH et les substrats organiques dans l'eau, il y a néanmoins 

une pénurie en ce qui concerne les constantes cinétiques d‟oxydation des polluants 

environnementaux [3]. 

I.2.1.4. Génération des radicaux hydroxyles par les differents POA [28] 

La souplesse d‟utilisation des POA est liée à la possibilité de produire ●OH par différentes 

techniques. Les potentialités offertes par les POA peuvent être combinées avec les traitements 

biologiques en procédant à une dégradation oxydante des substances toxiques réfractaires entrant 

ou sortant d‟une étape biologique [30]. Un autre aspect concernant les opportunités 

d‟applications des POA : seul des rejets avec des valeurs de la DCO inférieures à 5,0 g L–1 

peuvent être traités par ces techniques, car de grandes valeurs de DCO nécessitent la 

consommation d‟importantes quantités de réactifs. C‟est pourquoi les eaux usées avec de grandes 

masses polluantes peuvent être plus efficacement traitées par oxydation humide ou incinération 

comme le montre la Figure I.2. 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.2. Désignation des technologies de traitement des eaux usées selon leurs teneurs en 

DCO [30]. 

Comme les radicaux hydroxyles sont des espèces très réactives et instables, ils doivent être 

produits de façon continue au moyen de plusieurs réactions : chimiques, photochimiques, 

biologiques ou électrochimiques.  

I.3. ULTRASONS ET SONOCHIMIE 

I.3.1. GENERALITES  

I.3.1.1. Définition 

Les ultrasons appartiennent à la catégorie des sons inaudibles par l‟homme. Ce sont des 

ondes vibratoires dont la fréquence est supérieure au seuil d‟audibilité de l‟oreille humaine qui se 

situe classiquement aux environs de 16000 Hz. 
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I.3.1.2. Caractérisation [31] 

Les grandeurs physiques caractéristiques principales de l‟onde ultrasonore sont la 

fréquence f (hertz ou cycle par seconde), la longueur d‟onde λ(m), la vitesse de propagation ou 

célérité c (m s–1) et la puissance P (W) qui permet de quantifier l‟énergie ultrasonore transmise au 

milieu soumis aux ultrasons. Cette puissance, rapportée à l‟unité de surface émettrice, est appelée 

l‟intensité ultrasonore (W m–2). Elle peut aussi être relative au volume du milieu irradié ; c‟est la 

puissance ultrasonore volumique (W m–3). Les ultrasons se différencient alors selon deux critères 

principaux : la fréquence et la puissance. 

Le domaine ultrasonore (Figure I.3) est divisé entre des ultrasons de basse fréquence (16 à 

100 kHz) et des ultrasons de haute et très haute fréquences (supérieure à 100 kHz et 1 MHz 

respectivement).  

La puissance ultrasonore constitue également un critère de distinction : lorsque la 

puissance est faible (inférieure à 1 W), il n‟y a pas d‟interaction autre que vibratoire avec la 

matière et les ultrasons n‟induisent pas de modification du milieu qu‟ils traversent. Cela concerne 

l‟ensemble des applications de contrôle non destructif. Lorsque la puissance ultrasonore est 

suffisante, le passage de l‟onde ultrasonore s‟accompagne de phénomènes physiques non linéaires 

et des transformations chimiques associées. On parle alors d‟ultrasons de puissance dont 

l‟émission est susceptible de modifier le milieu traversé. 

 

 

Figure I.3. Domaine ultrasonore et ses applications [31]. 
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I.3.1.3. Propagation [31] 

Les ultrasons sont des ondes vibratoires de compression longitudinale dont la 

propagation induit à la fois une variation spatiale et temporelle de la pression, comme ce qui peut 

être observé dans le cas d‟un piston oscillant. Deux formes d‟agitation du fluide en résultent. Du 

fait de la compressibilité du liquide, il apparaît un mouvement d‟oscillation des éléments de 

liquide autour de leur position d‟équilibre. À cela s‟ajoute un mouvement d‟ensemble provoqué 

par la propagation de l‟onde. La transmission des ultrasons est un phénomène vibratoire pour 

lequel se retrouvent les problèmes classiques de transmission, de réflexion et d‟ondes 

stationnaires. 

I.3.1.4. Génération des ondes ultrasonores [31] 

La création de l‟onde ultrasonore nécessite un transducteur. Il s‟agit d‟un dispositif 

capable de transformer l‟énergie disponible (mécanique ou électrique) en une vibration. Il existe 

trois grands types de transducteurs. 

■ Sifflet acoustique est inspiré du sifflet pour chiens. Une version, dans laquelle un jet de 

liquide à grande vitesse s‟impacte sur une lame vibrante, est utilisé, notamment pour réaliser des 

opérations d‟homogénéisation de mélanges. Ce procédé n‟est toutefois pas utilisé en sonochimie. 

■ Magnétostriction, qui consiste à utiliser la modification de forme d‟un alliage métallique sous 

l‟effet d‟un champ magnétique, est une voie pour la production d‟ultrasons de très forte 

puissance. Elle reste limitée aux fréquences ne dépassant pas 70 kHz et n‟est guère utilisée en 

sonochimie. L‟application majeure actuelle est le sonar. 

■ Céramiques piézo-électriques (notamment PZT : titanate zirconate de plomb) sont la 

solution la plus largement utilisée dans la gamme 20 kHz à plusieurs mégahertz. L‟effet piézo-

électrique se traduit par l‟apparition d‟une différence de potentiel entre les faces de certains 

cristaux lorsqu‟ils sont soumis à une déformation. C‟est l‟effet inverse qui est utilisé dans ce cas. 

Le fait d‟appliquer une différence de potentiel alternative entre les deux faces d‟un cristal permet 

de créer une succession de phases de compression et de détente génératrices de mouvement. Un 

générateur de fréquence et un amplificateur complètent le montage classique. La variation de 

puissance de l‟étage d‟amplification permet de faire varier l‟amplitude de la vibration. L‟amplitude 

de la déformation de la céramique est de l‟ordre de grandeur du micromètre. Les matériaux 

piézoélectriques ont la propriété de transformer par déformation une onde électrique en onde 

mécanique de même fréquence (effet direct). La variation des dimensions des cristaux du 

matériau quand on leur applique une tension électrique (effet inverse) peut provoquer la 

dilatation et la compression périodique d‟un matériau et donc générer des ultrasons. L‟utilisation 

des céramiques ferroélectriques (titane de baryum ou titane zirconate de plomb) comme 
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matériaux piézo-électriques à partir du milieu du vingtième siècle a entraîné un développement 

rapide des ultrasons. Il est en effet possible de générer des ultrasons dans un large domaine de 

fréquence avec une intensité acoustique élevée et un bon rendement énergétique. Au-delà d‟un 

certain seuil de température appelé température de Curie, les propriétés piézoélectriques du 

matériau sont détruites définitivement. Il est recommandé par les constructeurs de ne pas 

dépasser la demi-température de Curie. 

Il faut noter qu‟une céramique possède sa propre fréquence de vibration et qu‟il n‟est pas 

possible de modifier cette fréquence. Une conséquence importante est que la fréquence de 

fonctionnement d‟un émetteur ultrasonore n‟est pas un paramètre réglable. Toutefois, un léger 

ajustement de la fréquence est réalisé en permanence par un circuit électronique de façon à tenir 

compte des variations de longueur d‟onde notamment en fonction de la température. La 

fréquence est aussi la fréquence de résonance de l‟ensemble mécanique vibrant. 

I.3.1.5. Pression de radiation et homogeneisation du liquide [31] 

Dans le cas d‟un réacteur cylindrique rempli d‟eau, équipé à sa base d‟un transducteur 

piézo-électrique opérant à une fréquence de 500 kHz, une agitation intense du liquide ainsi 

qu‟une fontaine acoustique à l‟interface liquide-air sont observées (Figure I.4). Cette fontaine 

acoustique est l‟expression de la pression de radiation unidirectionnelle focalisée par le 

transducteur.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.4. Fontaine ultrasonore et courant de convection induits à haute fréquence [31]. 
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Dans le cas de l‟eau, la plus grande partie de l‟énergie est localisée dans un cône dont le 

demi-angle α est défini par :  

Sin a = 1,22 λ/D                 (I.4) 

 

avec  

a : demi-angle au sommet du cône (rad), 

λ : longueur d‟onde de propagation dans le milieu (m), 

D : diamètre de la céramique piézo-électrique (m). 

Ce phénomène de fontaine acoustique, particulièrement prononcé pour des émetteurs de 

fréquence supérieure au mégahertz, est exploité pour réaliser une nébulisation utilisée entre autres 

dans les appareils médicaux de soins en ORL et les diffuseurs de produits insecticides. Au sein du 

liquide, la pression de radiation induit des courants de convection importants dont la vitesse peut 

atteindre plusieurs centimètres par seconde. Ils peuvent être visualisés en suivant la dispersion de 

particules ou de colorants et mesurés par vélocimétrie laser. 

I.3.1.6. Pression acoustique et cavitation ultrasonore  

Si la pression de radiation permet d‟obtenir des courants de convection, la majorité des 

phénomènes physiques et chimiques est associée à la cavitation acoustique. Celle-ci est similaire à 

la cavitation hydrodynamique qui se manifeste au voisinage des hélices d‟un bateau ou dans une 

turbine de pompe centrifuge. Ce phénomène de cavitation, caractérisé par la formation de bulles 

de vapeur dans un liquide isotherme, est obtenu par abaissement de la pression hydrostatique à 

une valeur inférieure à la tension de vapeur du liquide à la température considérée. Si la cavitation 

hydrodynamique est un phénomène à éviter en raison des effets indésirables qu‟elle génère 

(perturbation des écoulements, dégazages intempestifs, érosions localisées), la cavitation 

ultrasonore est, par contre, le phénomène recherché en sonochimie. La nature et l‟intensité des 

phénomènes chimiques et physiques associés à la propagation de l‟onde ultrasonore, sont 

étroitement dépendants de la dynamique, de la localisation et du nombre de bulles de cavitation. 

Ces bulles de cavitation acoustique sont les événements indispensables à la sonochimie. 

I.3.1.7. Phénomène de cavitation  

La propagation d'une onde ultrasonore de puissance dans un milieu liquide peut 

provoquer l'apparition de bulles. Ce phénomène est connu sous le nom de cavitation ultrasonore 

[32]. La cavitation ultrasonore est un processus comprenant trois étapes : la formation de la bulle 

(nucléation), puis sa croissance et enfin son implosion (effondrement).  
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I.3.1.7.1. Dynamique d’une bulle de cavitation  

I.3.1.7.1.1. Naissance  

La progression d'une onde sonore dans un milieu liquide provoque une oscillation des 

molécules du milieu autour de leur position d'équilibre. Lors des phases de compression, la 

distance moyenne entre les molécules diminue. En revanche, lors des phases de dilatation, cette 

distance moyenne augmente. Si la pression acoustique négative, qui accompagne le passage de 

l'onde, est suffisamment élevée pour que la distance moyenne entre les molécules constitutives du 

milieu devienne supérieure à la distance moléculaire critique nécessaire à maintenir la cohésion du 

liquide, cette dernière est rompue et des vides ou des cavités sont créés : les bulles de cavitation se 

forment. La pression acoustique ou l'intensité minimale indispensable pour provoquer le 

phénomène de cavitation est désignée sous le terme de seuil de cavitation. Dans l'eau, il a été 

estimé à une valeur voisine de 1500 atm. En pratique, la cavitation est produite pour des 

pressions acoustiques beaucoup plus faibles (inférieures à 20 atm). Ceci est indubitablement dû à 

l'existence au sein du liquide de "points faibles" qui diminuent les forces de cohésion du liquide. 

Ces points faibles peuvent être liés à la présence de molécules de gaz dissoutes dans le liquide. En 

effet, il a été constaté que le dégazage des solutions augmentait la valeur du seuil de cavitation. De 

même, la présence de particules solides, de poussières, et plus précisément de micro-bulles de gaz 

ou de vapeurs piégés dans les micros crevasses à la surface de ces particules solides et poussières, 

abaissent également la valeur du seuil de cavitation et favorisent le phénomène.  

I.3.1.7.1.2. Croissance  

Une fois les bulles de cavitation formées, la majeure partie d‟entre elles oscillent dans le 

champ ultrasonore et ont une durée de vie de plusieurs cycles acoustiques pendant lesquels elles 

croissent par diffusion rectifiée, coalescent puis remontent à la surface du liquide. C‟est ce que 

l‟on appelle la cavitation stable. Il existe un autre type de cavitation dit transitoire du fait que les 

bulles ont une durée de vie très courte, guère plus d‟un cycle acoustique. C‟est ce type de bulle qui 

est plus particulièrement étudié.  

Selon Crum [33], deux phénomènes coexistent et régissent la croissance des bulles : l‟effet 

de surface et l‟effet de coquille. Lors des phases d‟expansion, la taille des bulles augmente et la 

concentration des gaz contenus dans la cavité diminue. Les gaz diffusent de l‟extérieur vers 

l‟intérieur de la bulle. Au contraire, lors des phases de compression, la concentration à l‟intérieur 

de la cavité augmente et les gaz diffusent alors vers l‟extérieur. Le flux de diffusion étant 

proportionnel à la surface d‟échange, le flux entrant est plus important que le flux sortant donc 

globalement, au cours d‟un cycle, les bulles croissent, c‟est l‟effet de surface. L‟effet de coquille 

accompagne l‟effet de surface lors de la croissance de la bulle. Ce modèle suppose l‟existence 

d‟une couche sphérique de liquide entourant la bulle de cavitation telle une coquille. Le flux d‟un 
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gaz dans un liquide étant proportionnel au gradient de concentration du gaz dissous de part et 

d‟autre de l‟interface. Lors des périodes de compression, la couche entourant la cavité s‟épaissit et 

la concentration en gaz au voisinage de la bulle diminue. De ce fait, le flux de diffusion vers 

l‟extérieur augmente. A l‟opposé, lorsque la bulle se dilate, l‟épaisseur de la coquille diminue et sa 

concentration en gaz augmente. Le flux de diffusion augmente donc vers l‟intérieur. Ce 

phénomène favorise le transfert de matière entre la bulle de cavitation et le liquide. Associé à 

l‟effet de surface, il décrit le mécanisme de la diffusion rectifiée qui conduit à la croissance de la 

bulle de cavitation.  

I.3.1.7.1.3. Effondrement et sonoluminescence  

Au début de la phase de compression, les bulles de cavitation s‟effondrent brutalement. 

La bulle de cavitation libère toute l‟énergie accumulée et concentrée durant sa croissance. 

Quelques auteurs ont entrepris l‟observation de la dynamique d‟une bulle de cavitation. Elle 

nécessite des techniques photographiques et/ou l‟utilisation d‟un laser. Lauterborn et Vogel [34] 

ont observé les oscillations d‟une bulle de cavitation dans un bain d‟huile de silicone à 20 kHz. 

Plus récemment, Putterman [35] a déterminé l‟évolution du rayon d‟une bulle transitoire isolée 

dans l‟eau en présence d‟un champ acoustique d‟une fréquence de 25 kHz (Figure I.5). 

Initialement de quelques micromètres, le rayon de la bulle de cavitation croît jusqu‟à 45 μm puis, 

du fait de l‟importante différence de pression régnant de part et d‟autre de la paroi, la bulle 

s‟effondre sur elle-même, rebondit plusieurs fois pour finalement se fragmenter. 

La cavitation acoustique s‟accompagne également de l‟émission d‟un flash lumineux dont 

le spectre se situe dans la lumière ultraviolette jusqu‟à 190 nm. Selon Hiller et al. [36] qui ont 

étudié la cavitation stable d‟une bulle d‟air dans l‟eau, la durée du flash lumineux serait inférieur à 

50 picoseconde et aurait lieu quelques nanosecondes avant l‟implosion.  

 

Figure I.5. Evolution du diamètre d‟une bulle de cavitation transitoire au cours d‟un 

cycle ultrasonore (eau, 25 kHz) [35]. 
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I.3.1.8. Modèles theoriques 

Deux grandes théories s‟opposent et/ou se complètent pour tenter d‟expliquer les 

phénomènes engendrés par la cavitation ultrasonore et particulièrement la sonoluminescence. Il 

s‟agit de la théorie thermique (la théorie du point chaud) et des théories électriques. 

Dernièrement, les théories éléctriques ont été abandonnées car elles ne peuvent pas expliquer 

tous les phénomènes sonochimiques.  

I.3.1.8.1. Théorie du point chaud 

Les phénomènes mis en jeu lors de la création et l‟évolution des bulles de cavitation sont 

complexes et leurs conséquences sont diverses. De nombreuses hypothèses ont été avancées 

comme la théorie du point chaud dite " hot spot theory ". Cette théorie repose sur l‟implosion 

adiabatique de la bulle de cavitation qui provoque localement une pression et une température 

extrêmes pendant une durée de l‟ordre de 10-6 s [32]. Elle suppose que l‟effondrement de la bulle 

est si rapide qu‟aucun échange de chaleur n‟est possible entre le liquide et le mélange gazeux. A 

l‟aide de modèles théoriques et de données expérimentales, la température et la pression peuvent 

être évaluée à environ 5000 K et 500 atm au cœur de la bulle lors de l‟implosion [37]. Alors que la 

température de la zone interfaciale située autour des bulles de cavitation est de l‟ordre de 1900 K 

(Figure I.6). 

 

 

Figure I.6. Les zones de réactivité sonochimique selon la théorie du point chaud. 
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Cette théorie peut expliquer un grand nombre d‟observations : 

 La rupture homolytique des liaisons pour produire des espèces radicalaires ou 

atomiques très réactives, 

 La pyrolyse des molécules dans la bulle de cavitation, 

 La formation des produits par attaque radicalaire secondaire à l‟interface, 

 Emission de la lumière (sonoluminescence) lors de la propagation d‟ondes 

ultrasonores dans un liquide due à la recombinaison de radicaux ou d‟ions.  

I.3.1.9. Paramètres opératoires affectant la cavitation ultrasonore [31] 

            Les paramètres opératoires qui affectent la cavitation ultrasonore sont :  

 Intensité ultrasonore (ou puissance acoustique),  

 Viscosité du milieu,  

 Gaz dissous,  

 Pression de vapeur du liquide,  

 Pression hydrostatique,  

 Température,  

 Fréquence ultrasonore.  

I.3.1.10. Champs d’application des ultrasons de puissance [31] 

L‟émission d‟ondes ultrasonores dans un liquide, lorsque la puissance est suffisante, est à 

l‟origine d‟effets induits qui se différencient par leur nature : physique ou chimique. Aux 

phénomènes physiques qui résultent directement de la propagation des ultrasons (pression de 

radiation, déformation de surface, échauffement du liquide, mouvement d‟ensemble) vient 

s‟ajouter un phénomène prépondérant : la cavitation ultrasonore. C‟est ce phénomène qui est la 

cause majeure des effets physiques et chimiques qui accompagnent l‟irradiation ultrasonore. 

I.3.2. EFFETS CHIMIQUES DES ULTRASONS DANS L’EAU 

Dans l'eau, qui est le milieu le plus étudié en sonochimie, la transmission d'une onde 

ultrasonore induit la formation d'espèces radicalaires telles que HO● et H● et des espèces 

moléculaires comme H2O2, H2 et O2 [38-40]. Lorsque des solutés sont présents en solution 

aqueuse, soit le soluté peut réagir directement dans la bulle de cavitation (pyrolyse), soit il peut 

réagir avec les radicaux issus de la sonolyse de l'eau (HO● par exemple), soit avec les produits de 

recombinaison de ces radicaux (H2O2 par exemple). 

I.3.2.1. Sonolyse de l'eau 

L'effet des ultrasons sur l'eau est très largement décrit dans la littérature [31, 39-45]. Ainsi, 

sous atmosphère d‟oxygène, il est connu que la transmission d'une onde ultrasonore dans l'eau 
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conduit à la formation de peroxyde d'hydrogène H2O2, d'hydrogène moléculaire (H2) et de faibles 

quantités d'oxygène moléculaire (O2) [37-38, 41, 45-46]. Le mécanisme généralement admis pour 

rendre compte de la formation de ces produits comporte une première étape de décomposition 

homolytique des molécules d‟eau et d‟oxygène dans les bulles de cavitation sous l'effet des hautes 

températures développées. Les radicaux HO●, H● et HOO● ainsi que les atomes d‟oxygène (O) 

sont alors formés (Réactions I-5 à I-8) [39-40] : 

H2O → H● + HO●                            (I.5) 

O2 → 2O                                (I-6) 

HO● + O → HOO●                        (I.7) 

O + H2O → 2HO●                (I.8) 

La capture des radicaux H● par les atomes et les molécules d‟oxygène dans la bulle et à la 

surface mène à une augmentation de la concentration des radicaux HO● et HOO● (Réactions I.9 

à I.11) [46] : 

H● + O →HO●                                 (I.9) 

H● + O2→ HOO●                             (I.10) 

H●+ H2O → HO●+ H2          (I.11) 

La majorité de ces radicaux va se combiner en phase gazeuse, c'est-à-dire à l'intérieur de la 

bulle, pour reformer l‟eau, l‟oxygène et les atomes d‟oxygène (Réactions I-12 à I-15) [38, 46] : 

H● + ●OH→ H2O                  (I.12) 

2●OH↔ O + H2O                 (I.13) 

2O → O2                              (I.14) 

HO● + HOO●→ O2 + H2O   (I.15) 

Il a été estimé qu'environ 90% des radicaux générés initialement vont se combiner à 

l‟interface de la bulle de cavitation [47]. Les radicaux se trouvent alors refroidis et forment par 

combinaison les produits finaux : H2 et H2O2 (Réactions I.16 à I.19). La fraction restante des 

radicaux formés peut diffuser vers la solution [46]. 

                                                 H● + H●→ H2                                                     (I.16) 

                                                 HO●+ HO●→ H2O2                                     (I.17) 

                                                2HOO● → H2O2 + O2                                (I.18) 

                                                2HO●+ 2O → O2 + H2O2                      (I.19) 

Lorsque de l'eau est irradiée en présence d'air, il se forme, en plus de H2, H2O2 et O2, de 

l'acide nitrique HNO3 et de l'acide nitreux HNO2 [37-38, 44, 46, 48]. Le mécanisme proposé pour 

expliquer la formation de ces produits comporte une première étape d‟oxydation de l‟azote 

moléculaire N2 par les radicaux HO● et les atomes d‟oxygène (O) issus de la sonolyse de l‟eau à 

l‟intérieur de la bulle de cavitation (Réactions I.20 à I.23) [38] : 

                                                N2 + HO●→ N2O + H●                                 (I.20) 
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                                                N2 + O → N2O                                (I.21) 

                                                N2+ O → NO + N                           (I.22) 

                                                N2O + O → 2NO                             (I.23) 

L‟oxydation du NO par les radicaux HO● et les atomes d‟oxygène (O) conduit à la 

formation de l‟acide nitreux HNO2 (Réaction I.24) qui à son tour va être oxydé par le H2O2 pour 

produire de l‟acide nitrique (Réaction I.25) [44, 46, 48] : 

                                               NO + HO●→ HNO2                                          (I.24) 

                                               HNO2 + H2O2 → HNO3 + H2O       (I.25) 

 
I.3.2.2. Sonolyse d’une solution aqueuse renfermant un soluté 

Les radicaux présents majoritairement à l‟intérieur de la bulle de cavitation sont très 

réactifs, présentent des durées de vie très brèves et vont conduire principalement à toute une 

chimie radicalaire à l‟intérieur et à la surface de la bulle durant son implosion. Il est admis donc 

qu‟en présence de solutés, des réactions chimiques peuvent se dérouler dans la bulle de cavitation 

ou dans son voisinage très proche [50, 42]. Il faudra donc considérer deux cas [50, 47, 49] : 

 Les solutés qui ne sont pas volatils et qui ne peuvent pas entrer dans la bulle de 

cavitation. Dans ce cas, ces composés sont oxydés à l‟interface des bulles de cavitation et 

au sein de la solution par l‟intermédiaire des radicaux issus de la sonolyse de l‟eau (HO●, 

H●) ainsi que l‟oxydation par les atomes d‟oxygène provenant de la dissociation du 

dioxygène. 

 Les solutés qui sont volatils et pénètrent dans la bulle de cavitation. Dans ces conditions, 

les composés vaporisés dans la bulle sont pyrolysés par la haute température générée lors 

de l‟implosion. 

I.3.3. EFFETS PHYSIQUES DES ULTRASONS 

Le passage d‟une onde ultrasonore dans un liquide s‟accompagne d‟effets physiques tels 

que l‟échauffement du milieu, les ondes de choc et les jets de liquide associés à la cavitation, les 

courants acoustiques, la force de radiation qui se matérialise par la formation d‟un geyser et les 

courants de microagitation [51]. 

I.3.4. EFFETS THERMIQUES 

Dans un liquide soumis aux ultrasons, une partie de l‟énergie est transformée en chaleur. 

Les mouvements dus au passage de l‟onde ultrasonore induisent des frottements qui donnent lieu 

à un échauffement du liquide du fait de la viscosité de la solution [51]. 
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I.4. PHOTOCHIMIE 

I.4. 1. GENERALITES 

Le terme photochimie est employé de façon relativement vague. Alors qu'une part 

importante de cette discipline est effectivement consacrée à l'étude des changements chimiques 

découlant de l'absorption de lumière par la matière, un certain nombre de processus physiques, 

qui n'impliquent pas de changement chimique global, appartiennent de fait au domaine du 

photochimiste. Par exemple, des processus tels que la fluorescence (dans lequel de la lumière est 

ré-émise par une espèce ayant absorbé une radiation) ou la chimiluminescence (où de la lumière 

est émise comme "produit" d'une réaction chimique) sont à considérer comme étant de nature 

photochimique. Même si une distinction arbitraire est parfois faite entre photochimie et 

photophysique, le caractère commun de ces domaines est la participation d'états excités d'atomes, 

de molécules ou d'ensembles de ceux-ci dans les processus impliqués. Il est évident que 

l'absorption et l'émission de radiation par, ou à partir, de ces états concernent aussi bien le 

spectroscopiste que le photochimiste [52]. 

Le vocable lumière, utilisé dans les définitions précédentes, mérite lui même d‟être 

précisé. Les radiations impliquées dans des processus de type photochimique, où une excitation 

électronique, au niveau des couches de valence des atomes ou des orbitales moléculaires est le 

plus souvent considérée, appartiennent à un domaine de longueurs d'onde bien plus large que le 

seul spectre visible. La limite supérieure de ce domaine se situe quelque part dans l'infrarouge 

proche (λ ≈ 2 μm); ce dernier s'étendant jusque dans l'ultraviolet lointain et n'étant limité 

conventionnellement qu'à partir de longueurs d'onde auxquelles la radiation est suffisamment 

énergétique pour provoquer l'excitation des électrons de couches profondes des atomes (rayons 

X). 

Les réactions qui se déroulent sous l'action de la lumière sont appelées réactions 

photochimiques. Plus précisément, on peut appeler "photochimiques" toutes les réactions dans 

lesquelles l'énergie nécessaire à leur déclenchement ou à leur déroulement parvient au système 

réactif sous forme d'oscillations électromagnétiques des domaines visibles, UV et plus rarement 

IR. Ces réactions peuvent s'effectuer entre des gaz, des liquides ou des solides et aux interfaces.  

I.4.2. PROCEDES PHOTOCHIMIQUES HOMOGENES  

I.4.2.1. Procédés basés sur la photolyse  

Les rayonnements ultraviolets sont très utilisés dans le traitement des eaux, soit seuls, soit 

combinés avec des systèmes oxydants, principalement le peroxyde d‟hydrogène et l‟ozone. 

 Irradiation UV  [53] 

La photolyse simple consiste en l‟irradiation de la matrice par une intensité lumineuse de 

longueur d‟onde judicieusement choisie, afin que l‟énergie des photons puisse être absorbée dans 
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le milieu, en particulier par les contaminants à dégrader. En effet, en raison de leur propriété à 

absorber la lumière UV, de nombreuses molécules sont, soit directement détruites par photolyse, 

soit activées par les photons.  

Ainsi, de nombreuses études ont montré que la photolyse était un procédé efficace pour 

oxyder certains composés, comme le 4-chlorophénol, par exemple. Le rayonnement UV permet 

tout d‟abord d‟exciter la molécule organique à traiter (Réaction I.27). Une fois excitée cette 

molécule peut subir une rupture homolytique d‟une liaison pour former des radicaux (Réaction 

I.28) qui réagissent par la suite avec l‟oxygène (Réaction I. 30) ou initier un processus de transfert 

d‟électrons sur la molécule d‟oxygène. L‟ion radicalaire O2
●– est connu pour être capable de 

dégrader les composés aromatiques. 

                                           R + hν→ R*                                (I.27) 

                                           R* →R●1 + R●2                           (I.28) 

                                           R●1 + R●2 →produits                  (I.29) 

                                           R*+ O2→ R+● + O2
●–                   (I. 30) 

Les vitesses de photooxydation des composés organiques dépendent de l‟absorption du 

milieu, de la vitesse des photons à la longueur d‟onde d‟excitation et de la concentration en 

oxygène dissous. Les lampes les plus couramment utilisées pour la génération de radiations UV 

sont les lampes à vapeur de mercure à haute, moyenne (émission entre 254 et 400 nm) ou basse 

(émission à 253,7 nm). 

 UV / H2O2 [53] 

Une voie d‟amélioration de l‟efficacité d‟oxydation d‟un traitement par photolyse consiste 

en l‟ajout de peroxyde d‟hydrogène au milieu (on parle alors souvent de photolyse combinée). En 

effet, il se produit alors une photolyse du peroxyde d‟hydrogène, donnant lieu à la formation de 

radicaux hydroxyles. 

Des longueurs d‟onde UV de 200 à 280 nm provoquent la décomposition de H2O2, ce qui 

génère des radicaux hydroxyles, avec un rendement quantique de deux ●OH formés par photon 

absorbé [54, 55]. 

                                               H2O2  +  hν  →  2●OH                     (I.31) 

Cette production efficace et rapide de radicaux ●OH permet d‟initier des mécanismes radicalaires. 

Les principales réactions qui s‟ensuivent sont les suivantes : 

H2O2  ↔  HO2
–+  H+                               (I.32) 

●OH  +  H2O2  →  HO2
●  +  H2O            (I.33)                 k = (2 – 3,8) x 107 L mol-1 s-1 

●OH  +  HO2
–→  O2

●–  +  H2O               (I.34) 

2HO●
2   →  H2O2 + O2                            (I.35)                 k = 8,3 x 105 L mol-1 s-1 

2●OH  →  H2O2                                       (I.36)                 k = 5,3 x 109 L mol-1 s-1 

HO●
2  +  ●OH  →  H2O  +  O2                (I.37)                 k = 0,71 x 1010 L  mol-1 s-1 
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RH  +  ●OH  → Produits.                        (I.38)                 k = 107 - 1010 Lmol-1 s-1 

M  +  hν  →  M*                                      (I.39) 

M  +  ●OH  →  R●                                   (I.40)  

R●  +  O2  →  ROO●                                (I.41)                k = 108 - 109   L  mol-1 s-1 

En revanche, le coefficient d‟absorption molaire de H2O2 est assez faible dans la région 

UV (18,6 L mol-1 cm-1). Il est alors nécessaire d‟utiliser une forte concentration de peroxyde 

d‟hydrogène pour provoquer l‟oxydation efficace des polluants organiques. Ainsi, une 

augmentation de la concentration initiale en H2O2 et de l‟intensité de la lumière UV conduit à un 

accroissement de la vitesse d‟oxydation, car une concentration plus élevée en •OH est générée en 

solution. Cependant, à des concentrations trop élevées en peroxyde d‟hydrogène, il y a la 

consommation des radicaux hydroxyles par le peroxyde d‟hydrogène en excès selon la réaction 

(I.33). Behnajady et al. [54] ont montré que la combinaison des rayonnements UV avec H2O2 

améliore la dégradation de l'Acid Orange 7. De plus, le pH de l‟eau à traiter doit être contrôlé 

pour éviter la formation de précipités, susceptibles de réduire l‟efficacité du rayonnement UV. 

Enfin, si l‟eau brute comporte des particules en suspension ou des composés colorés, un 

prétraitement sera nécessaire pour les éliminer avant la photolyse, sinon l‟efficacité de celle-ci sera 

réduite. Par conséquent, d‟un point de vue économique, il peut être plus avantageux dans certains 

cas de considérer le procédé UV/H2O2 comme une étape de prétraitement, dont la finalité est 

l‟augmentation de la biodégradabilité en vue d‟une biodégradation ultérieure. 

Le procédé UV/H2O2 est intéressant car relativement peu coûteux comme le montrent 

les nombreuses mises en œuvre de ce procédé à grande échelle. En effet, le surcoût engendré par 

l‟utilisation de H2O2 reste inférieur au coût généré par une consommation électrique permettant 

d‟assurer le même niveau d‟oxydation avec une simple irradiation UV. De plus, ce système offre 

l‟avantage d‟une grande mobilité, ce qui permet de l‟installer pour une courte période sur un site 

donné [56]. 

I.5. DECHARGES ELECTRIQUES ET LEURS APPLICATIONS A 

L’ENVIRONNEMENT  

Les procédés mettant en œuvre des décharges électriques font l‟objet de nombreuses 

études dans le domaine de traitement des eaux. Un des principaux avantages de ces procédés est 

qu‟aucune molécule chimique n‟y est ajoutée. Ces techniques permettent de produire diverses 

espèces oxydantes et des rayonnements UV et sont le siège d‟autres phénomènes physico-

chimiques comme la formation d‟ondes de choc. L‟efficacité de ces procédés dépend 

principalement du type de décharge et de la composition de la solution à traiter. Toutefois, 

l‟énergie mise en jeu est relativement importante et les mécanismes dans l‟eau sont peu connus. 
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I.5.1. PRINCIPE DES DECHARGES ELECTRIQUES 

Quand une source d‟énergie électrique est appliquée entre deux électrodes plongées dans 

un milieu, dans des temps très courts, ce milieu devient plus ou moins conducteur et une 

décharge électrique apparaît avec des phénomènes complexes. Cette décharge électrique est 

généralement caractérisée par une courbe représentant la tension électrique en fonction de 

l'intensité électrique, qui permet de distinguer plusieurs régimes de décharge. 

I.5.2. QUELQUES TYPES DE DECHARGES ELECTRIQUES APPLIQUEES EN 

MILIEU AQUEUX [56] 

Les différents auteurs s‟accordent sur le fait que les avantages de l‟utilisation des procédés 

électriques de type décharges électriques (que ce soit dans l'eau, dans l‟air à la surface de l‟eau, ou 

simultanément dans l‟eau et l‟air) sont : 

 La production in situ d‟espèces chimiques très réactives, y compris des molécules et des 

radicaux, sans avoir besoin d‟ajouter des réactifs comme le peroxyde d'hydrogène, l'ozone 

ou d'autres composés fortement réactifs ; 

 La facilitation et l‟amélioration des réactions simultanément dans les deux phases (gazeuse 

et liquide) grâce, d‟une part, au piégeage possible dans une des phases de produits de 

réaction formés dans l‟autre phase, et d‟autre part, au transfert d‟espèces réactives d‟une 

phase vers l‟autre ; 

 La possibilité de contrôler les quantités relatives d'espèces réactives à travers l'ajustement 

des champs électriques et des débits appliqués ; 

 L‟amélioration des phénomènes de transfert gaz/liquide ; 

 La production d‟une source de rayonnement ultraviolet et d'ondes de choc ; 

 La possibilité de générer des effets catalytiques dans le cas des décharges électriques 

pulsées, par addition de diverses particules telles que le charbon actif, les zéolites, des 

photocatalyseurs, des métaux de transition, etc., ou en enduisant ces catalyseurs sur les 

électrodes. 

I.5.3. DEGRADATION DES POLLUANTS ORGANIQUES PAR PLASMA 

I.5.3.1. Définition d’un plasma 

Le terme plasma a été introduit pour la première fois en 1928 par le physicien américain 

Langmuir pour décrire la région centrale d‟une décharge électrique. Le plasma définit un milieu 

partiellement ou totalement ionisé et électriquement neutre comportant des espèces légères qui 

sont les électrons et des espèces lourdes qui sont constituées par des ions, des molécules, des 

radicaux et des atomes [57], de photons de diverses énergies allant de l‟UV à l‟infrarouge lointain. 

Toutes ces espèces sont dans des états électroniques excités ou bien à l‟état fondamental (Figure 
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I.7) donnant lieu à un mélange d‟espèces chimiques artificielles, instables et complexes, appelé 

plasma. Chaque particule chargée dans un plasma interagit simultanément avec les autres grâce au 

long rayon d‟action de la force électrique entre particules chargées (force coulombienne). Ces 

interactions créent un comportement collectif qui n‟existe pas dans les gaz neutres et procurent 

au plasma des propriétés uniques. 

 

Figure I.7. Schéma de la différence entre gaz neutre et plasma. 
 
En fonction de la densité des électrons et de leur température (ou énergie), on classifie les 

plasmas selon divers critères : 

 Leur état d‟ionisation, qui peut aller de très faible (pourcentage d‟électrons < à 0,01 %) à 

totalement ionisés, 

 Les collisions entre les particules, avec des plasmas relevant de la cinétique classique et de 

l‟équation de Boltzmann. Là encore, on peut les séparer, d‟une part en plasmas 

thermiques où les collisions sont très nombreuses (pression au voisinage de la pression 

atmosphérique) et l‟ionisation due à un effet thermique et d‟autre part en plasmas de 

décharges, où la distance parcourue entre deux collisions est suffisamment importante 

pour que l‟ionisation puisse se faire par collision directe, 

 Les plasmas sans interactions, (ou pratiquement sans collisions) où les particules chargées 

se déplacent sous l‟effet de champs électriques et magnétiques (atmosphères où les 

pressions sont très faibles < 0,1 Pa), 

 Les plasmas relativistes, où les vitesses des particules se rapprochent de celle de la 

lumière, 

 Les plasmas très denses et entièrement ionisés, qui se comportent comme des solides ou 

des liquides (particules submicroniques chargées), 

 Les plasmas relevant des statistiques quantiques comme celui de Fermi-Dirac, par 

exemple un gaz d‟électrons. 

I.5.3.2. Classification thermique des plasmas [58] 

Au sein du plasma il n‟y a pas toujours équilibre thermodynamique entre les espèces, mais 

un état stationnaire dans lequel chaque espèce de particule a une énergie caractérisée par une 

température Tj. Les espèces lourdes ont des énergies cinétiques moyennes comparables entre 
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elles et représentées par la température macroscopique Tg. En revanche, l‟énergie des électrons 

(représentée par Te) peut être beaucoup plus élevée. Suivant leurs caractéristiques (pression, 

température, caractéristiques du champ d‟excitation), les plasmas sont classés par les industriels 

en trois catégories (Figure I.8) 

 

Figure I.8. Evolution de la température en fonction de la pression des espèces lourdes (Tg) et 

des électrons (Te) [58]. 

 

I.5.3.2.1. Plasmas thermiques [57] 

 Les plasmas thermiques sont composés essentiellement d‟espèces chargées. Ils sont 

caractérisés par la réalisation de l‟équilibre thermodynamique local (ETL) entre les 

électrons et les espèces lourdes (Te ≈ Tg ≈ 104 K). Ceci signifie que la température des 

électrons est sensiblement la même que celles des espèces lourdes (de l‟ordre de 5000 K). 

La pression est en général voisine de la pression atmosphérique ou légèrement 

supérieure. De tels plasmas sont réalisés par exemple dans les torches ou les pistolets à 

plasma. Cependant, les plasmas thermiques présentent des inconvénients tels que : 

 La nécessité d‟utiliser des matériaux réfractaires couteux résistant à la gamme de 

température de travail. 

 L‟usure rapide des électrodes en plasma d‟arc. 

 La complexité et le coût des installations. 

I.5.3.2.2. Plasmas hors équilibre thermique  

 Les plasmas non thermiques [57] sont partiellement ionisés. L‟équilibre 

thermodynamique local n‟est pas réalisé. En effet, la température des espèces lourdes 

présentes dans le système (de l‟ordre de 1000 K) est très inférieure à la température des 

électrons (de l‟ordre de 10000 K). Ces plasmas fonctionnent en général sous basse 

pression (130 à 13000 Pa). Dans ce cas, c‟est l‟excitation et la réactivité chimique des 
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espèces lourdes qui caractérisent le plasma. Ces plasmas se prêtent donc bien aux 

situations où la thermicité est secondaire (réaction chimiques en phase gazeuse, traitement 

des surfaces, des liquides…). Ce type de plasma est généralement généré par des 

décharges «radiofréquences», décharge luminescente et la décharge glissante (Glidarc). 

L‟avantage de ce dernier est la possibilité de générer un plasma à pression atmosphérique 

tout en conservant une température macroscopique proche de la température ambiante : 

on parle ici de plasma « tiède ». 

 Les plasmas tièdes [57]: Aux alentours de la pression atmosphérique, l‟équilibre 

thermodynamique local n‟est pas rigoureusement réalisé, mais la température 

macroscopique des gaz demeure proche de l‟ambiante. Cette catégorie de plasmas 

présente un intérêt particulier, du fait qu‟ils permettent de modéliser les propriétés 

thermiques, tout en s‟affranchissant des effets de température et surtout parce qu‟il est 

possible de les mettre au contact des liquides.  

I.5.3.3. Les différents types de réactions au sein d’un plasma 

Les réactions qui peuvent avoir lieu au sein d‟un plasma sont de différents types [58]. 

 Réactions d’excitation 

            A + hν →A*                          (I.42)                         Par photon 

            A + e– →A* + e–                   (I.43)                         Par électron 

            A + B →A* + B                    (I.44)                         Par particule 

            A + B*→ A* + B                  (I.45)                          Par transfert d‟états excités 

 Réactions d’ionisation 

            A + hν →A+ + e–                   (I.46)                         Photo ionisation 

            A + B→ A+ + e– + B            (I.47)                          Par particule 

 Réactions de dissociation 

            A2 + hν →A + A                   (I.48)                          Par photon 

            A2 + e– →A + A + e–            (I.49)                           Par électron 

            A2 + B →A +A + B              (I.50)                          Par particule 

            AB*→A + B                         (I.51) 

 Réactions d’attachement 

            A + e–→A–                           (I.52) 

            AB + e–→A– + B                 (I.53) 

 Réactions de désexcitation 

            A* + B →A + B + hν          (I.54) 

 Réactions de recombinaison 

            A + A + B →A2 + B            (I.55)                            Entre atomes 

            A+ + B– →AB                      (I.56)                            Entre ions 
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            A+ + e– →A + hν                 (I.57)                           Entre ions et électrons 

            A● + B● →AB                      (I.58)                           Entre radicaux 

I.5.4. PRESENTATION DE QUELQUES TYPES DE DECHARGE 

Du fait de sa définition comme gaz ionisé, un plasma résulte de toute interaction entre la 

matière gazeuse et un vecteur d'énergie. D'une façon générale, tout transfert d'énergie à un gaz 

susceptible d'ioniser celui-ci sera source de plasma. Nous allons définir quelques types de 

décharges électriques qui sont utilisées pour générer un plasma. 

I.5.4.1. Exemple de plasma thermique [57] 

 L'arc soufflé : Le gaz plasmagène est soufflé à travers un arc électrique crée entre deux 

électrodes connectées à un générateur haute tension délivrant un courant d'intensité 

supérieur à 10 A. Il s'extrait à grande vitesse un plasma dont la température peut dépasser 

10000 K. L'intérêt de ce procédé est d'offrir une énergie très élevée et extrêmement 

concentrée, utilisable pour des opérations de découpage, de soudage et de fusion-

projection de métaux réfractaires. Cette décharge est réalisée à pression atmosphérique ou 

légèrement supérieure. 

I.5.4.2. Exemple de plasma non thermique  

 Décharge dans l’air au-dessus de la surface de l’eau à traiter [59] : La production 

d‟espèces réactives par une décharge électrique dans l‟air est également mise en évidence 

par plusieurs auteurs. Lors d‟une telle décharge, l‟oxygène présent dans l‟air est converti 

en ozone, un oxydant puissant (potentiel d‟oxydation de 2,07 V). En plus de l‟ozone, il se 

produit une nombreuse variété d‟espèces chimiquement actives O●, ●OH, N●, O3*, N2*, 

N*, OH–, 2O–, O–, 2O+, 2 N+, N+, O+ dans la zone de décharge. En raison de leurs 

durées de vie très courtes, beaucoup d‟espèces produites se décomposent ou se 

recombinent (par exemple les ●OH vont former du H2O2) avant de pénétrer dans le 

volume du liquide. Les molécules stables comme l‟ozone et le peroxyde d‟oxygène vont 

par contre se dissoudre dans la solution. En utilisant une cellule d‟essai où la décharge 

électrique se déroule près de la surface de l‟eau, une partie des espèces actives radicalaires 

produites pourra pénétrer plus ou moins profondément dans l‟eau pour détruire des 

polluants. 

Les principaux avantages de cette méthode de décharge dans l‟air humide sont : 

1) La production simultanée de plusieurs oxydants puissants, principalement l‟ozone et des 

radicaux ●OH; 

2) L‟énergie requise pour générer les décharges dans l‟air humide est beaucoup plus faible 

que dans un liquide. 
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Le fait de renouveler l‟air dans la cellule favorise la production d‟ozone durant la 

décharge. Rappelons que la nature du gaz utilisé (air, azote, argon) dans la cellule joue un rôle 

essentiel dans le mécanisme de dégradation des polluants. 

I.5.4.3. Les décharges luminescentes  

Ce type de décharges a connu historiquement une grande importance car elles 

constituaient une application de l'étude des plasmas faiblement ionisés hors d'équilibre, 

relativement simple à mettre en œuvre.  

La décharge luminescente est une décharge autonome dans laquelle la plupart des 

porteurs de charge sont des électrons produits par émission électronique secondaire.  

I.5.4.3.1. Composition chimique d’une décharge luminescente à courant continu 

Les plasmas sont des milieux complexes. Une analyse spectroscopique complète s‟avère 

nécessaire pour identifier les espèces constituant le plasma. La spectrométrie d‟émission est l‟une 

des méthodes expérimentales utilisée pour déterminer ces espèces, leur nature et leur niveau 

énergétique. Les espèces présentes dans le plasma dépendent de la nature du gaz plasmagène. 

Dans le cas de l‟air humide, ces espèces dérivent donc de N2, O2 et H2O. 

Nous présentons ci-dessous quelques réactions chimiques envisageables dans la décharge 

luminescente à courant continu : 

 Formation d’ozone O3 

O2 (gas) + e–      →    O● + O● + e–                     (I.59) 

O●   + O2 (gas) → O3(gas)                                                          (I.60) 

O3 (gas) →   O3 (aqueux)                                         (I.61) 

 Formation de ●OH et HO2
● 

H2O + e– → ●OH + H● + e–                          (I.62) 

H2O + HO2
●  →●OH + H2O2                        (I.63) 

H● + O2 + M → HO2
●   + M                         (I.64) 

 Formation de H2O2 

            H2O + HO2
●  → ●OH + H2O2                       (I.65) 

            2●OH  →  H2O2                                            (I.66) 

            H● + HO2
●   →  H2O2                                   (I.67) 

 Formation de NO2 

     ●OH  + NO●  → NO2 + H●                           (I.68) 

 Formation de HNO2 et HNO3 

            NO2  + HO2→HNO2  + O2                           (I.69) 

            HNO2   + 2 ●OH   → HNO3  + H2O             (I.70) 
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I.5.4.3.2. Propriétés chimiques des espèces présentes dans une décharge luminescente à 

courant continu  

Comme il a été mentionné, dans le cas de la décharge luminescente à courant continu  les 

espèces actives dérivent de O2, N2 et H2O (Figure I.10). Cette figure montre que les propriétés 

oxydantes de la décharge sont principalement dues aux radicaux hydroxyles, alors que les 

radicaux NO• sont à l'origine de la formation des espèces à pouvoir acide tels HNO2 et HNO3. 

Cependant, le potentiel standard moyennement élevé des couples HNO2/NO● et NO3
–/HNO2 

(1,00 et 1,04 V/ENH respectivement) explique le caractère oxydant de l'ion nitrate. Le radical 

●OH est l'oxydant le plus fort (E° (●OH/H2O) = 2,85 V/ENH) et est responsable des réactions 

d‟oxydation. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.9. Principales espèces moléculaires dans une  décharge luminescente à courant continu 

[57]. 

CONCLUSION 

Cette étude bibliographique montre que les colorants synthétiques organiques sont des 

composés utilisés dans de nombreux secteurs industriels. On les retrouve presque dans tous les 

domaines et surtout dans le secteur textile, où toutes les gammes de nuance et de familles 

chimiques sont représentées. Il n‟est pas rare de constater qu‟au cours des processus de teinture, 

15 à 20 % des colorants, et parfois jusqu‟à 40% pour les colorants soufrés et réactifs, sont 

évacués avec les effluents qui sont la plupart du temps directement rejetés vers les cours d‟eau 

sans traitement préalable [3]. Ces rejets colorés posent un problème esthétique mais également 
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sanitaire car un grand nombre de ces colorants sont toxiques et cancérigènes. Comme tous les 

composés organiques dangereux pour l‟homme, les effluents chargés en colorants synthétiques 

nécessitent des traitements spécifiques. Mais les procédés classiques utilisés par les usines de 

traitements des eaux usées sont inefficaces. Par conséquent, il s‟avère très important de mettre au 

point des méthodes de traitement des eaux usées chargées en colorants par des procédés 

d'oxydation avancés (POA). Ces procédés (POA) sont basés sur la production in situ d'un 

oxydant très puissant, le radical hydroxyle (HO●), qui possède un pouvoir oxydant supérieur à 

celui des oxydants traditionnels tels que Cl2, ClO2 ou O3. Ces radicaux sont capables de 

minéraliser partiellement ou en totalité la plupart des composés organiques.  

Cette revue bibliographique nous a mené à réaliser une étude pour l‟élimination d‟un 

colorant anthraquinonique modèle, l‟Acid Blue 25, par ultrasons, par des procédés 

photochimiques homogènes (UV/H2O2, UV/Fe(II), UV/IO4
−) et par plasma non thermique.
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CHAPITRE II 

DEGRADATION DE l’“ACID BLUE 25” EN PHASE 

AQUEUSE PAR ULTRASONS (1700 kHz) : 

COMBINAISONS ULTRASONS/Fe(II) ET 

ULTRASONS/H2O2 

RESUME 

Dans ce travail, la dégradation sonochimique d'un colorant anthraquinonique, C.I. Acid 

Blue 25 (AB25), en phase aqueuse en utilisant un réacteur ultrasonore opérant à une fréquence de 

1700 kHz et une puissance de 14 W a été étudiée. L'efficacité sonochimique du réacteur a été 

évaluée par la dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement de production de peroxyde 

d'hydrogène. Les trois méthodes étudiées montrent clairement la production d‟espèces oxydantes 

pendant la sonolyse et reflètent les effets sonochimiques de l'irradiation ultrasonore de haute 

fréquence. L'effet des conditions opératoires telles que la concentration initiale de l‟AB25, la 

fréquence, la température de la solution et le pH sur la dégradation du colorant a été étudié. De 

plus, l'influence de l'addition de sels sur la dégradation du colorant a été examinée. La vitesse de 

dégradation de l‟AB25 dépend de la concentration initiale en colorant, du pH et de la 

température. L'addition de sels favorise la dégradation du colorant. Les expériences réalisées en 

utilisant les eaux distillée et naturelle montrent que la dégradation est plus efficace dans l'eau 

naturelle par rapport à l‟eau distillée. Pour améliorer l'efficacité de la dégradation de l‟AB25, des 

expériences combinant les ultrasons et le Fe(II) ou le peroxyde d‟hydrogène ont été réalisées. Le 

Fe(II) engendre la dissociation du peroxyde d'hydrogène produit par ultrasons conduisant à la 

formation des radicaux HO● qui accélèrent la dégradation du colorant. La combinaison des 

ultrasons avec le peroxyde d'hydrogène est une option prometteuse pour augmenter la 

production des radicaux libres. La concentration du peroxyde d'hydrogène joue un rôle 

prépondérant dans le perfectionnement de la dégradation par le procédé combiné. La DCO de la 

solution aqueuse d‟AB25 n‟est pas complètement éliminée sous l‟action des ultrasons seuls même 

après une longue durée de traitement (16 heures). Les résultats de ce travail montrent que les 

procédés ultrasons/H2O2 et ultrasons/Fe(II) sont efficaces pour la dégradation de l'AB25 en 

solutions aqueuses par l‟irradiation ultrasonore de haute fréquence. 

Mots clés : Ultrasons, Acid Blue 25, Dégradation, Ultrasons/H2O2, Ultrasons/Fe(II). 
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INTRODUCTION  

 Les irradiations ultrasonores ont connu un intérêt considérable en tant que procédé 

d‟oxydation avancé. Le passage d‟onde ultrasonore à travers un liquide induit des processus 

physiques et chimiques. Sous l'influence d'un champ acoustique, des bulles sont générées à partir 

de nucléi de gaz existant dans les liquides. Ces bulles oscillent d'une manière non linéaire, et dans 

des conditions expérimentales spécifiques, s‟effondrent violemment pour générer des 

températures et des pressions élevées [1, 2]. L'implosion des bulles de cavitation est suffisamment 

violente pour générer des températures et des pressions localisées de l'ordre de 5000 K et des 

centaines d'atmosphères respectivement [3, 4]. Les températures et les pressions extrêmement 

élevées atteintes lors de l'effondrement des bulles de cavitation dans les solutions aqueuses 

conduisent à la dissociation thermique de la vapeur d'eau en radicaux hydroxyles et en atomes 

d'hydrogène, et avec les autres espèces présentes (O2 et H2O), divers autres radicaux peuvent être 

formés (réactions (II.1) - (II.5)) [5, 6]. 

H2O + ))) → H● + HO●                (II.1) 

O● + O● → O2                                         (II.2) 

H● + O2 → HO●
2                                   (II.3) 

O● + H2O → 2●OH                 (II.4) 

H● + O2 → HO● + O2                      (II.5) 

En l'absence de soluté, ces radicaux primaires formés par la sonolyse se recombinent pour 

former du peroxyde d'hydrogène qui est libéré dans le milieu réactionnel (réactions II.6 et II.7). 

2●OH → H2O2                                     (II.6) 

2●OOH → H2O2 + O2                 (II.7) 

Toutefois, lorsque la sonolyse de la solution aqueuse est effectuée en présence de 

composés organiques, un certain nombre de processus chimiques peut se produire, en fonction 

de la nature physico-chimique du soluté [7].  

Selon la théorie du point chaud, les réactions sonochimiques peuvent se produire dans 

trois régions [6] : (i) l'intérieur de la bulle de cavitation où les molécules volatiles et hydrophobes 

sont dégradées par des réactions pyrolytiques, (ii) la région interfaciale bulle-liquide où les 

réactions avec le radical hydroxyle sont prédominantes et (iii) le liquide où les radicaux libres, qui 

migrent de l‟interface bulle-liquide vers le liquide, engendrent des réactions sonochimiques 

secondaires. 

Les colorants synthétiques sont couramment employés dans les industries du textile, de 

l‟agro-alimentaire, de produit de beauté et d‟impression. Les usines produisent des effluents 
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contenant des composés colorés qui posent de sérieux problèmes écologiques et peuvent causer 

des effets chroniques sur les organismes dépendant du temps d‟exposition et de la concentration 

du colorant [8]. Les colorants sont fortement visibles ce qui signifie que des concentrations aussi 

basses que 0,005 ppm capturent l'attention du public et des autorités [9]. Les colorants absorbent 

la lumière du soleil entrant dans l'eau et peuvent ainsi surseoir la croissance des bactéries et gêner 

la photosynthèse en milieux aquatiques [10]. Il existe plusieurs variétés structurales de colorants 

[11-13]. Les trois groupes de colorants les plus généralement utilisés sont les azoïques, les 

anthraquinones et les phtalocyanines [14, 15]. 

Diverses méthodes sont développées pour l‟enlèvement des colorants synthétiques des 

eaux et des eaux usées pour diminuer leur impact sur l'environnement. Le traitement incomplet 

des rejets des industries utilisant des colorants mène à une contamination de l'environnement. 

Une stratégie prometteuse pour le traitement de ces rejets est l'utilisation des procédés 

d'oxydation avancés (POA), qui sont basés sur la production des radicaux hydroxyles (HO●), qui 

peuvent oxyder les contaminants. Les dernières années ont fait apparaître un intérêt considérable 

pour l'application des ultrasons comme un procédé d‟oxydation avancés pour le traitement des 

polluants dans l'eau. À notre connaissance, aucun travail sur la dégradation des colorants par les 

ultrasons de très hautes fréquences (> à 1 MHz) n'a été effectué auparavant. Cette fréquence 

(1700 kHz), réputée inefficace, est testée dans l‟objectif d‟introduire les ultrasons de très haute 

fréquence dans le domaine de l‟enlèvement des colorants présents dans les effluents industriels et 

d'augmenter l'application des ultrasons à haute fréquence dans le domaine de la protection de 

l'environnement. 

Les objectifs de ce travail ont porté, dans un premier temps, sur l‟étude de l‟efficacité 

sonochimique d‟un réacteur à ultrasons de très haute fréquence. L'efficacité sonochimique du 

réacteur a été évaluée par la méthode calorimétrique et trois méthodes dosimétriques (la 

dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement de production de peroxyde d'hydrogène). 

Dans la deuxième partie, l‟étude de la dégradation sonochimique d‟un colorant anthraquinonique 

modèle, l‟Acid Blue 25 (AB25), en solution aqueuse par des ultrasons de très haute fréquence 

(1700 kHz) est réalisée. Les colorants anthraquinoniques représentent la deuxième classe la plus 

importante des colorants commerciaux après les composés azoïques et sont principalement 

employés pour teindre la laine, le polyamide et le cuir. L‟AB25 est choisi en raison de ses larges 

applications connues (laine, nylon, soie, papier, encre, aluminium, détergent, bois, fourrure, 

produits de beauté) et il sert souvent comme un composé modèle pour l‟enlèvement des 

colorants anthraquinoniques en phases aqueuses. L‟effet des différents paramètres opératoires 

tels que la concentration initiale du colorant, la fréquence, le pH de la solution et la température 

sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 est évalué. Aussi, l‟influence de l‟ajout de divers 

additifs tels que les sels (NaCl, CaCl2 et NaHCO3), Fe(II) et H2O2 est examinée. La vitesse de 
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dégradation de l‟AB25 dans l‟eau naturelle contenant des espèces minérales est comparée à celle 

obtenue dans l‟eau distillée. L‟abattement de la matière organique de la solution aqueuse d‟Acid 

Blue 25 a été évalué par la mesure de la demande chimique en oxygène (DCO). 

II.1. MATERIEL ET METHODES 

II.1.1. REACTIFS 

Dans cette étude, la préparation de toutes les solutions a été réalisée en utilisant de l‟eau 

distillée et les différents réactifs employés ont été utilisés sans purification préalable.  

 Iodure de potassium (pureté 99% ; formule moléculaire : KI ; poids moléculaire : 166 

g/mol) : produit de Riedel de Haên. 

 Acide sulfurique (pureté 96-98% ; formule moléculaire : H2SO4 ; poids moléculaire : 98,08 

g/mol; densité de 1,84) : produit de Biochem Chemopharma. 

 Chlorure de sodium (pureté 99,5% ; formule moléculaire : NaCl ; poids moléculaire : 

58,44 g/mol) : produit de Biochem Chemopharma. 

 Sel de Mohr  (pureté 99% ; formule moléculaire : Fe(NH4)2 (SO4) 6H2O ; poids 

moléculaire 392,14 g/mol) : produit de Panreac. 

 Ammonium molybdate tétrahydraté (pureté 99% ; formule moléculaire (NH4)6 Mo7 

4H2O ; poids moléculaire : 1235,86 g/mol) : produit d‟Aldrich. 

 Hydroxyde de sodium (pureté 99% ; formule moléculaire : NaOH ; poids moléculaire : 40 

g/mol) : produit de Biochem Chemopharma. 

 Sulfate ferreux (pureté 99% ; formule moléculaire : FeSO4.7H2O ; poids moléculaire 

278,01 g /mol) : produit de Sigma-Aldrich. 

 Peroxyde d‟hydrogène (pureté 30 % (w/w) ; formule moléculaire : H2O2 ; poids 

moléculaire 34 g /mol) : produit de Merck. 

 Dichromate de potassium (pureté 99,5 % ; formule moléculaire : K2Cr2O7 ; poids 

moléculaire 294,18 g /mol) : produit de Fluka. 

 Sulfate de Mercure (pureté  99,5% ; formule moléculaire : HgSO4 ; poids moléculaire : 

296,68 g/mol) : produit de Merck. 

 Sulfate d‟Argent (pureté 99,5% ; formule moléculaire : Ag2SO4 ; poids moléculaire : 311,08 

g/mol) : produit de Sigma-Aldrich  

 Chlorure de calcium (pureté 100% ; formule moléculaire : CaCl2 ; poids moléculaire : 

110,99 g/mol,  produit de Sigma-Aldrich) 
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 Hydrogénocarbonate de sodium (pureté 99-100 % ; formule moléculaire NaHCO3 ; poids 

moléculaire : 84,01 g/mol) : produit de Panreac. 

 Acid Blue 25 : L‟Acid Blue 25 (AB25) est un colorant anionique soluble dans l‟eau qui 

appartient à la classe chimique anthraquinone (formule générale C20H13N2NaO5S, poids 

moléculaire 416,39 g/mol) (Figure III.1). Il est largement utilisé pour colorer le papier, le 

nylon, l‟aluminium et les détergents. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure ІI.1. Structure chimique de l‟Acid Blue 25. 

II.1.2. MATERIEL  

Le matériel utilisé dans cette étude est présenté sur la Figure II.2. Il s‟agit d‟un réacteur à 

double enveloppe cylindrique en verre de 215 mL de volume, permettant le refroidissement du 

milieu et qui permet de maintenir la température constante au cours de toutes les manipulations. 

Les irradiations ultrasonores à 1700 kHz sont produites à l‟aide d‟un générateur à haute fréquence 

équipé d'une céramique piézoélectrique de 2 cm de diamètre, montée à la base du réacteur. La 

puissance acoustique absorbée dans le réacteur (14 W) est mesurée en utilisant la méthode 

calorimétrique standard [16]. 

Les prises d‟échantillons pour l‟analyse des produits en solution ont été réalisées par 

pipetage d‟une aliquote de solution pendant des intervalles de temps bien définis. La mesure de la 

concentration des espèces au cours de sonolyse a été réalisée à l‟aide d‟un spectrophotomètre 

UV-Visible (JENWAY 6405). La résolution de la longueur d‟onde et la largeur de la bande sont 

de 1 nm et 0,5 nm, respectivement. Des cuves en quartz de 1 cm de trajet optique ont été 

utilisées.  
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Figure II.2. Schéma du réacteur ultrasonore opérant à très haute fréquence (1700 kHz). 

II.1.3. METHODES 

La quantification de la production des espèces oxydantes par les ondes ultrasonores est 

déterminée par la dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement de production de H2O2. 

Pour la dosimétrie KI, les solutions ont été préparées par dissolution d‟iodure de 

potassium (KI) dans l‟eau distillée (0,1 M) et agitées jusqu‟à dissolution complète. L‟application 

des ultrasons à une solution de KI engendre la formation de I3
–. L‟absorbance des ions I3

- formés 

au cours de la sonolyse est mesurée à 352 nm (coefficient d‟extinction = 26000 L/mol cm) [17]. 

La solution de Fricke est préparée en mélangeant Fe (NH4)2 (SO4)6H2O (1 mM), H2SO4 

(0,4 M) et NaCl (1 mM) dans l'eau distillée. La solution obtenue est irradiée par ultrasons et 

l‟absorbance de Fe3+ formé dans cette solution est déterminée à une longueur d‟onde 

maximale de 304 nm (coefficient d‟extinction = 2197 L/mol cm) [17]. 

Les concentrations du peroxyde d'hydrogène ont été déterminées en utilisant la méthode 

iodométrique [18]. L'ion iodure (I–) réagit avec le peroxyde d‟hydrogène (H2O2) pour former l‟ion 

triiodure (I3
–) qui absorbe fortement à 352 nm (coefficient d‟extinction = 26000 L/mol cm). Pour 

éviter la perte de H2O2 formé par décomposition, le dosage doit être réalisé immédiatement après 

le prélèvement. L‟analyse de H2O2 produit est réalisée en mélangeant dans une cuve en quartz 200 

μL d‟une aliquote de solution pipetée à partir du réacteur, 1 mL d‟une solution de KI (0,1 M) et 

20 μL de heptamolybdate d‟ammonium (0,01 M). Le mélange est bien agité et laissé pendant 5 

minutes avant la mesure de l‟absorbance.  

 
Toutes les expériences ont été répétées au moins trois fois. 
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Dans la deuxième partie les solutions d‟Acid Blue 25 (AB25) ont été préparées par 

dissolution du colorant dans l‟eau distillée à la concentration désirée. Les expériences de la 

dégradation sonochimique d'AB25 sont effectuées dans des conditions isothermes (20 °C) en 

employant un volume constant de solution (100 mL). Des échantillons sont prélevés de la 

solution et les concentrations sont déterminées en utilisant un spectrophotomètre UV-visible 

(Jenway 6405) à 602 nm. 

La demande chimique en oxygène (DCO) a été déterminée selon la méthode présentée 

par Thomas et Mazas [19] en utilisant le dichromate de potassium (K2Cr2O7) comme oxydant 

dans un milieu fortement acide (H2SO4). L‟oxydation a été effectuée en présence d‟un catalyseur 

d‟oxydation (Ag2SO4) et en présence d‟ions Hg2+ pour complexer les ions chlorures (Cl−).  

II.2. RESULTATS ET DISCUSSION 

II.2.1. CARACTERISATION DU REACTEUR ULTRASONORE 

Plusieurs techniques indirectes sont généralement utilisées pour estimer l‟efficacité 

sonochimique d‟un réacteur ultrasonore. Parmi ces méthodes, la mesure de la puissance 

électrique délivrée par le générateur, la mesure de la pression acoustique par hydrophone et la 

méthode calorimétrique [17, 20, 21]. Cette dernière est la plus couramment utilisée en sonochimie 

pour évaluer la puissance acoustique dissipée dans les sonoréacteurs. 

Les céramiques piézo-électriques transforment l‟énergie électrique en énergie mécanique : 

c‟est l‟énergie acoustique. L‟efficacité de la transformation énergétique ne dépend pas uniquement 

de l‟équipement lui-même mais aussi de la température, la pression statique, l‟amplitude et la 

nature du milieu (viscosité, tension de surface, concentration en particules solides en suspension) 

[22].  

L‟énergie acoustique délivrée dans le milieu liquide ne peut être mesurée à partir de la 

quantité d‟énergie électrique dépensée pour produire les vibrations acoustiques, car une partie de 

cette énergie peut être absorbée par effet de joule dans le transducteur. Comme la totalité de 

l‟énergie ultrasonore transmise au liquide est convertie en chaleur, la puissance transférée peut 

être mesurée par la méthode calorimétrique.  

La puissance calorimétrique est mesurée par l‟enregistrement de l‟augmentation de la température 

du liquide au cours du temps [22] : 

dt

dT
C mP pth            (II-1) 

avec :  

Pth : puissance thermique (W), 

m : masse de l‟eau dans le réacteur (kg) 

Cp : capacité calorifique massique de l‟eau (J/kg K), 
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T : température du milieu (K), 

t : temps (s). 

 

Pour un système idéal, le réacteur doit être isolé pour prévenir tout transfert de chaleur 

vers l‟extérieur, mais il a été montré qu‟un système adiabatique n‟est pas nécessaire pour mesurer 

la puissance calorimétrique [22]. 

Les dosimétries chimiques permettent de quantifier directement l‟efficacité de production 

des espèces oxydantes [17,21]. Elles sont basées sur des réactions chimiques telles que l‟oxydation 

de l‟ion iodure en iode, l‟oxydation de Fe2+ en Fe3+, l‟oxydation de l‟acide téréphtalique en milieu 

basique et l‟estimation de la production de l‟acide nitrique, de l‟acide nitreux ou de H2O2 dans 

l‟eau [23]. 

II.2.1.1. Mesure calorimétrique 

Le but de cette méthode est de mesurer l‟échauffement global de la solution pour calculer 

l‟énergie dissipée dans le milieu et estimer la puissance acoustique globale reçue. Les mesures de 

puissance calorimétrique s‟effectuent sans le fonctionnement du système de réfrigération. La 

puissance calorimétrique est calculée à partir de l‟enregistrement de l‟évolution de la température 

du volume réactionnel en fonction du temps. Cette évolution de température n‟est enregistrée 

que pendant le laps de temps où les échanges de chaleur avec l‟extérieur sont négligeables, c'est-à-

dire pendant les premières minutes d‟irradiation ultrasonore (3 minutes). Dans cette étude, une 

puissance électrique de 22 W est fournie par le générateur et les résultats obtenus sont présentés 

sur les Figures II.3 et II.4.  

 

Figure II.3. Détermination de la puissance acoustique pour divers volumes 
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L‟évolution de la puissance acoustique en fonction du volume d‟eau irradiée est présentée 

sur la Figure II.4. Les résultats de cette figure montrent que le volume n‟a pas d‟influence sur la 

puissance acoustique dans l‟intervalle étudié. La puissance acoustique pour les quatre volumes 

étudiés est égale à 14 W. 

 

Figure II.4. Evolution de la puissance calorimétrique en fonction du volume. 

II.2.1.2. Génération des espèces oxydantes 

La production d‟espèces oxydantes par les ondes ultrasonores est déterminée par la 

dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement de production de H2O2. 

II.2.1.2.1. Dosimétrie KI  

L‟oxydation de l‟ion iodure a lieu en phase liquide avec les espèces oxydantes formées 

dans les bulles de cavitation qui sont diffusées vers la solution. Cette réaction, mise au point par 

Weissler [24, 25], est actuellement très répandue pour quantifier les effets sonochimiques. 

Dans la dosimétrie de KI, les radicaux hydroxyles HO● réagissent avec les ions iodure 

pour former I2
–. Comme les ions iodure sont en excès dans la solution, I–

2 réagit avec l'excès 

d‟ions iodure pour donner les ions triiodure (I3
–). La formation des ions triiodure en fonction du 

temps durant la sonication de 100 mL de solution de KI (0,1 M) pour une puissance acoustique 

de 14 W est présentée sur la Figure II.5.a. La formation des ions I3
– au cours de la sonolyse est 

détaillée dans la série de réactions suivantes [17] : 

HO● + I–  → OH– + I   (II.9) 

I + I–→ I2
–   (II.10) 
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2 I2
–          → I2 + 2I–   (II.11) 

I2 + I–    → I3
-   (II.12) 

 

Figure II.5.a. Quantité des ions triiodure formés en fonction du temps de sonolyse (Conditions : 

V= 100ml ; T= 20±1°C ; concentration de KI= 0,1 M ; f= 1700kHz ; Pa= 14 W) 

L‟expérience réalisée dans cette partie a montré que la concentration de I3
– évolue de 

manière linéaire avec le temps durant 30 minutes de sonolyse montrant une cinétique d'ordre 

zéro. La quantité de triiodure produit après 30 min de sonolyse est de 31,04 µM.  

II.2.1.2.2. Dosimétrie de Fricke 

Dans la dosimétrie de Fricke, l‟oxydation des ions Fe2+ par les radicaux HO● et HOO● et 

par H2O2 conduit à la formation des ions Fe3+ (Réactions II.13 à II.15). L‟ion Fe3+ en solution 

absorbe à une longueur d‟onde de 304 nm (ε= 2197 L/mole cm) [17]. 

HO● + Fe2++H+ → H2O +Fe3+                     (II.13) 

H2O2 + Fe2+ + H+     →    Fe3+ + H2O+ HO●                 (II.14) 

HOO● + Fe2++H+ → H2O +Fe3+                                                 (II.15) 

L‟évolution de la concentration de Fe3+ en fonction du temps d‟irradiation est 

présentée sur la Figure II.5.b. Cette figure montre que la quantité de Fe3+ produite durant la 

sonolyse de la solution de Fricke augmente linéairement en fonction du temps. Pour un temps 

d‟irradiation de 30 min, la quantité de Fe3+ formée est de 83,75 µM. 
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Figure II.5.b. Formation de Fe3+ en fonction du temps d‟irradiation de la solution de Fricke 

(Conditions : V= 100 mL; T= 20±1°C ;  f=1700kHz ; Pa=14 W) 

 

II.2.1.2.3. Production de peroxyde d’hydrogène (H2O2) 

La production d‟espèces peroxydées permet également de déterminer l‟efficacité du 

réacteur à ultrasons pour la production des radicaux hydroxyles par la sonolyse de l‟eau. Les 

composés peroxydés sont dosés par la méthode iodométrique. Cette technique, très largement 

utilisée, est basée sur l‟oxydation d‟une solution d‟iodure de potassium [26, 18]. L‟oxydation des 

ions iodures I– par H2O2 conduit à la formation de l‟iode (réaction II.16). En présence d‟un excès 

de I–, I2 réagit avec I– pour former les ions tri-iodures I3
– selon la réaction ( II -17) susceptibles 

d‟être dosés spectrophotométriquement à 352 nm (ε= 26300 L/ mol cm). Le peroxyde 

d‟hydrogène (H2O2) produit pendant la sonolyse, réagit très lentement avec les ions I-. Cependant, 

en présence d‟hepta-molybdate d‟ammonium, qui est un catalyseur, il réagit rapidement selon la 

réaction (II-16) [27]. 

H2O2 + 2I– + 2H+→ I2 + 2H2O            (II.16) 

                                        I2 + I–     →         I3
–                                                    (II.17) 

La formation de peroxyde d‟hydrogène (H2O2) durant la sonolyse est présentée sur la 

Figure II.5.c. La concentration de peroxyde d‟hydrogène augmente linéairement en fonction du 

temps de sonolyse, montrant une cinétique d'ordre zéro. La vitesse de formation de peroxyde 

d‟hydrogène est 0,853 µM/min. 
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Figure II.5.c. Quantité de peroxyde d‟hydrogène formé en fonction du temps de sonolyse 

(Conditions : V= 100 mL ; T= 20±1°C ; f =1700kHz ; Pa=14 W) 

Les trois méthodes étudiées montrent clairement la production d‟espèces oxydantes 

pendant la sonolyse à 1700 kHz et reflètent les effets sonochimiques de l'irradiation ultrasonore 

de haute fréquence. 

II.3. DEGRADATION SONOCHIMIQUE DE L’ACID BLUE 25 

ІI.3.1. EFFET DE LA CONCENTRATION INITIALE DU COLORANT 

Pour étudier l‟effet de la concentration initiale du colorant sur l‟efficacité du traitement 

ultrasonore, des solutions d‟Acid Blue 25 à différentes concentrations (10-150 mg/L) ont été 

irradiées à pH naturel (5,7). Les résultats obtenus sont illustrés sur la Figure II.6.a. D‟après cette 

figure, l‟efficacité de dégradation diminue lorsque la concentration initiale d‟AB25 augmente, ce 

qui est en accord avec les résultats de la littérature [28, 29-31]. L‟irradiation ultrasonore de la 

solution aqueuse d‟AB25 à des concentrations initiales de 10, 25, 50, 75, 100 et 150 mg/L 

pendant 240 min donne une efficacité de dégradation de 82, 72, 61, 52, 47 et 35% 

respectivement. 

Sous l‟action d‟un champ acoustique, l‟AB25, qui présente une solubilité très élevée dans 

l‟eau, montre le comportement caractéristique d‟une molécule non volatile. Du fait de sa non 

volatilité, l‟AB25 n‟entre pas dans la bulle de cavitation. La molécule est dégradée à la surface de 

la bulle et/ou au sein de la solution par les radicaux HO● éjectés de la bulle de cavitation [29]. 

La diminution graduelle des vitesses de dégradation avec la concentration initiale d‟AB25 

peut être expliquée par des réactions de compétition entre les molécules du colorant et celles des 

intermédiaires formés durant le processus de la sonolyse [32]. Les molécules du colorant ainsi que 
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les produits intermédiaires formés vont entrer en compétition pour réagir avec les radicaux ●OH 

à l'interface des bulles de cavitation et au sein de la solution.  

 

 

Figure II.6.a. Effet de la concentration initiale d‟AB25 sur la cinétique de dégradation 

(conditions : V=100 mL ; C0= 10 à 150  mg/L ; T=20 ±1°C ; pH naturel= 5,7 ;  f = 1700 kHz ; 

Pa=14 W). 

La quantité des produits intermédiaires de dégradation formés est proportionnelle à la 

concentration initiale du colorant. Ainsi, la diminution de l‟efficacité de dégradation est 

probablement la conséquence directe de l‟augmentation de cet effet compétitif avec la 

concentration initiale d‟AB25 [32]. 

La variation de la concentration d‟AB25 en fonction du temps diminue exponentiellement 

et ressemble à une cinétique de pseudo-premier ordre généralement obtenue pour la dégradation 

sonochimique des polluants organiques. 

La variation de la vitesse initiale de dégradation sonolytique à différentes concentrations 

initiales d‟AB25 est illustrée sur la Figure II.6.b. D‟après ces figures, il apparaît que la vitesse 

initiale de dégradation augmente avec la concentration initiale en colorant puis elle atteint un 

palier. Ceci indique que la dégradation sonochimique ne peut pas être présentée par une loi 

cinétique du premier ordre comme il est généralement rapporté dans la littérature. Les vitesses 

initiales de dégradation obtenues à des concentrations initiales du colorant de 10, 25 et 50 mg/L 

sont de 0,0546, 0,1014 et 0,1467 mg/L min respectivement. À des concentrations élevées (75 à 

150 mg/L), la vitesse initiale de dégradation est presque inchangeable. 
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Pour des conditions ultrasonores identiques, la vitesse initiale de dégradation est 

fortement sensible à deux principaux paramètres : la quantité de radicaux HO● générés et la 

concentration des molécules du colorant à la surface de la bulle de cavitation [33, 34]. A la surface 

de la bulle, la concentration des radicaux hydroxyles est maximale [35]. Pour de faibles 

concentrations d‟AB25, une partie considérable de ces radicaux se combine pour former H2O2 et 

la dégradation est effectuée loin de la surface de la bulle où la concentration des radicaux HO● est 

plus faible, car seulement 10% des radicaux hydroxyles générés dans la bulle peuvent se diffuser 

dans la solution [36]. Ceci conduit à une faible probabilité d‟attaque des molécules d‟AB25 par les 

radicaux HO●, ce qui se traduit ainsi par une faible vitesse initiale de dégradation [36, 23]. 

 

Figure II.6.b. Variation de la vitesse initiale de dégradation en fonction de la concentration 

initiale d‟AB25 (conditions : V=100 mL ; C0= 10 à 150 mg/L ; T=20 ±1°C ; pH naturel= 5,7 ;  f 

= 1700 kHz ; Pa=14 W). 

Pour une concentration élevée en AB25, la proportion des radicaux HO● piégés par les 

molécules du colorant augmente et la vitesse de formation de H2O2 est faible en raison d‟une 

faible recombinaison des radicaux HO● qui réagissent avec l‟AB25. Cette tendance est en bon 

accord avec les résultats présentés sur les Figures II.6.b et II.6.c. La dégradation de l‟AB25 est 

effectuée dans ce cas à l‟interface bulle/solution où la concentration des radicaux hydroxyles est 

élevée. Lorsque la concentration d‟AB25 atteint une valeur telle qu‟il y a saturation de la surface 

de la bulle par les molécules d‟AB25 (il semble ici que cette valeur est de 100 mg/L), l‟efficacité 

de la réaction des radicaux HO● avec les molécules d‟AB25 devient constante et tout 

accroissement ultérieur de la concentration initiale du colorant est alors sans effet sur la vitesse 
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initiale de dégradation. Une augmentation de la concentration initiale du colorant entraîne une 

augmentation de la probabilité d'attaque des molécules de polluant par les radicaux hydroxyles 

HO●. Parce qu‟à l'interface des bulles de cavitation, la concentration des radicaux HO● est très 

élevée et la recombinaison des radicaux hydroxyles serait le processus dominant, une 

augmentation de la concentration du substrat augmente la fraction des HO● qui réagissent avec le 

substrat et, par conséquent, la vitesse de dégradation augmente. 

Les résultats présentés dans ce travail sont en accord avec ceux de Pétrier et al. [37] qui 

ont indiqué que la vitesse initiale de dégradation du phénol augmente avec la concentration 

initiale jusqu‟à atteindre une valeur constante. De même, Jiang et al. [33] ont souligné la présence 

d‟une vitesse initiale limite obtenue pour des concentrations très élevées en 4-chlorophénol. 

D‟autres résultats similaires ont été rapportés par Merouani et al. [38] qui ont étudié la 

dégradation sonochimique de la Rodamine B à 300 kHz et 60 W. Moumeni [39] a indiqué, à 300 

kHz et 60 W, que la vitesse initiale de dégradation de Vert de Malachite augmente avec la 

concentration initiale jusqu‟à atteindre une valeur constante. Chiha et al. [40] ont montré qu‟il y a 

une vitesse initiale limite de dégradation de 4-Cumylphénol. De même, Torres et al. [34] ont 

obtenu des résultats similaires pour la dégradation sonolytique du Bisphénol A (BPA). 

ІI.3.2. EFFET DE LA FREQUENCE DES ULTRASONS 

L‟application des irradiations ultrasonores à des solutions aqueuses d‟AB25 à 50 mg/L a 

été conduite à deux  fréquences : 22,5 kHz et 1700 kHz. Les irradiations ultrasonores à 22,5 kHz 

sont émises par une sonde en titane de 6 mm de diamètre reliée à un générateur MICROSON XL 

2000 (Figure II.7.a).  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II.7.a. Schéma d‟une sonde ultrasonore opérant à basse fréquence (22,5 kHz). 
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Les résultats de la dégradation sonolytique de l‟AB25 en solution aqueuse aux deux 

fréquences (22,5 kHz et 1700 kHz) sont illustrés sur la Figure II.7.b. Les résultats de cette figure 

indiquent que la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 est plus élevée à 1700 kHz par rapport à 

22,5 kHz. Les vitesses initiales de la dégradation sonochimique de l‟AB25 sont de 0,0418 mg/L 

min à 22,5 kHz et 0,1467 mg/L min à 1700 kHz. La fréquence des ultrasons affecte le 

phénomène de cavitation par modification du nombre de bulles, de la taille des bulles, du seuil de 

cavitation et des températures atteintes lors de l'effondrement. Avec l‟augmentation de la 

fréquence acoustique, le temps d‟oscillation de la bulle par cycle acoustique diminue. Aussi, la 

durée de vie des bulles de cavitation diminue également avec l‟augmentation de la fréquence 

acoustique ce qui conduit à l'augmentation de la vitesse de dégradation du colorant. 

 

Figure II.7.b. Vitesse initiale de dégradation sonochimique de l‟AB25 à deux fréquences (22,5 et 

1700 kHz) (Conditions : V = 100 mL ; pH naturel= 5,7 ; T= 20± 1°C) 

ІI.3.3. EFFET DU pH 

La valeur du pH est considérée comme un des facteurs importants affectant la 

dégradation des colorants par irradiation ultrasonore.  

L'effet du pH de la solution sur la dégradation sonolytique de l‟AB25 à 20 °C et à une 

puissance acoustique de 14 W est étudié en faisant varier le pH initial de 1 à 11,8 pour une 

concentration initiale de 50 mg/L et un volume de 100 mL. Les valeurs initiales du pH ont été 
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ajustées avec des solutions d‟acide sulfurique et d'hydroxyde de sodium. Les vitesses initiales de la 

dégradation sonochimique de l‟AB25 à différents pH ainsi qu‟à pH naturel sont présentées sur la 

Figure II.8. D‟après les résultats obtenus, on a constaté que la vitesse de dégradation du colorant 

est fortement dépendante du pH. Les résultats de cette figure indiquent que les vitesses initiales 

de dégradation de l‟AB25 sont plus élevées en milieu acide (pH 1-3) et plus particulièrement à pH 

1. Les vitesses de dégradation diminuent lorsque le pH passe de 1 à 5, et il n‟y a presque aucun 

changement de vitesse dans la gamme de pH 5-8. Une augmentation de la vitesse de dégradation 

est obtenue en milieu basique (pH 9,3-11,8). Un profil similaire de vitesse initiale de dégradation 

en fonction du pH est obtenu par Merouani et al. [38] lors du traitement de la Rhodamine B par 

des ultrasons de haute fréquence (300 kHz et 60 W). L‟AB25 est un composé non-volatil et sa 

dégradation se déroule à l'extérieur des bulles de cavitation. Les spectres d‟absorption UV-visible 

de l‟AB25 indiquent que le changement du pH de la solution du colorant n‟entraîne aucune 

modification de λmax dans un intervalle de pH allant de 1 à 11,8. Il est possible que le changement 

du pH de la solution conduit à la modification des propriétés hydrophobes du colorant, ce qui 

affecte la dégradation ultrasonore du colorant. 

L'accélération des vitesses de dégradation en milieu acide (pH 1-3) est probablement due 

à la protonation du groupe SO3
− et au caractère hydrophobe de la molécule résultante. Le 

caractère hydrophobe entraîne une accumulation des molécules de colorant à l'interface des bulles 

de cavitation, ce qui accélère la dégradation. Aussi, dans les conditions acides (pH 1-3), la 

recombinaison des radicaux HO● (réaction (II.6)) est minimale. Dans la gamme de pH 5-8, 

l‟AB25 est à l'état ionisé, son hydrophilicité et sa solubilité augmentent, et donc la dégradation de 

l‟AB25 aura lieu loin de l‟interface bulle/solution où la concentration des radicaux hydroxyles est 

plus faible car seulement environ 10% des radicaux HO● générés dans la bulle peuvent être 

éjectés dans la solution [36]. De plus, la diminution de la vitesse initiale de dégradation 

sonochimique de l‟AB25 à des pH compris entre 5 et 8 est due au fait qu'un grand nombre de 

radicaux HO● se combine à la surface de la bulle pour produire H2O2. 

L‟augmentation de la vitesse de dégradation en milieu basique peut être expliquée par le 

changement des propriétés hydrophobes du colorant. Des résultats similaires ont été obtenus par 

Wang et al. [28] pour la dégradation de réactif rouge brillant par irradiation ultrasonore à 20 kHz. 

Ils ont trouvé que la vitesse de dégradation du réactif rouge brillant à pH 12 est 

approximativement 1,9 fois plus grande que celle obtenue à pH 8.  
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Figure II.8. Vitesse initiale de la dégradation sonochimique de l‟AB25 en fonction du pH 

(conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; T=20 ±1°C ; pH = 1 à 11,8 ; f = 1700 kHz ; Pa=14 W). 

ІI.3.4. EFFET DE LA TEMPERATURE 

La destruction sonochimique de l‟AB25 (50 mg/L) à 1700 kHz et 14 W est réalisée à 

différentes températures allant de 20 à 55°C. Les résultats obtenus sont illustrés sur la Figure II.9. 

Cette figure montre clairement que l‟augmentation de la température du milieu entraîne une 

amélioration de la dégradation sonochimique de l‟AB25. En général, la température de la solution 

affecte la viscosité, la solubilité des gaz, la tension superficielle et la tension de vapeur. 

L‟augmentation de la température de la solution permet d‟abaisser la viscosité et/ou la tension 

superficielle engendrant une diminution du seuil de cavitation et donc une augmentation de la 

vitesse de production des radicaux hydroxyles. D‟autre part, lorsque la température augmente, la 

tension de vapeur du liquide augmente et la concentration en gaz dissous diminue, la proportion 

de vapeur diffusant dans la bulle de cavitation augmente et conduit à un amortissement de 

l‟implosion des bulles de cavitation, donc l‟efficacité des ultrasons diminue.  

L‟ensemble des constatations mentionnées ci-dessus met en évidence un effet complexe 

de la température sur l‟efficacité des réactions sonochimiques. Dans ce travail, il semble que 

l‟élévation de la température augmente le nombre de bulles de cavitation et ainsi la vitesse de 

production des radicaux hydroxyles via l‟abaissement du seuil de cavitation. De plus, l‟élévation 

de la température facilite le transfert des différentes espèces dans la solution, ce qui accélère la 

vitesse de diffusion des molécules d‟AB25 de la solution vers la surface de la bulle où la 

concentration des radicaux hydroxyles est élevée. 
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Figure II. 9. Effet de la température sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 (conditions: 

V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; T=20 à 55°C ; pH naturel= 5,7 ;  f = 1700 kHz ; Pa=14 W). 

Behnajady et al. [41] ont indiqué à 35 kHz que la vitesse de dégradation du vert de 

Malachite est proportionnelle à la température dans l‟intervalle 21 à 34 °C. A 500 kHz, Jiang et al. 

[33] ont montré que la vitesse initiale de dégradation de 4-chlorophénol augmente graduellement 

avec la température et atteint son maximum à 40 °C. Chiha et al. [40] ont trouvé que la vitesse 

initiale de dégradation de 4-cumylphenol augmente avec l‟élévation de la température jusqu'à 50 

°C. Merouani et al. [38] ont indiqué à 300 kHz que la vitesse de dégradation de la Rhodamine B 

augmente graduellement avec la température jusqu'à 55 °C. 

ІI.3.5. EFFET DE L’ADDITION DE SELS 

Etant donné que les effluents industriels contenant des colorants sont chargés en sels, des 

essais de dégradation sonochimiques de l‟AB25 ont été réalisés en présence de divers sels. 

Dans cette étude, l'influence de l‟addition de différents sels NaCl, CaCl2 et NaHCO3 (1 

g/L) sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 en solution aqueuse a été examinée pour une 

concentration initiale du colorant de 50 mg/L et une température de 20°C. Les vitesses initiales 

de dégradation en l'absence et en présence de 1 g/L de NaCl, CaCl2 et NaHCO3 sont présentées 

sur la Figure II.10. L‟addition de sels augmente la vitesse de dégradation. Les sels ajoutés à la 

solution du colorant poussent les molécules d‟AB25 de la solution vers l‟interface des bulles de 
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cavitation et augmentent ainsi la vitesse de dégradation [42,43]. La présence de sels augmente le 

caractère hydrophile, la tension superficielle et la force ionique de la phase aqueuse et diminue la 

tension de vapeur [42,43]. Tous ces facteurs contribuent à une implosion très violente des bulles, 

qui engendre une dégradation rapide du colorant. 

 

 

Figure II.10. Effet des sels sur la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 (conditions : V=100 

mL ; C0= 50 mg/L; T=20 ±1°C ; pH naturel= 5,7 ;  f = 1700 kHz ; Pa=14 W). 

L‟étude menée sur l‟influence de l‟ajout de sel sur l‟élimination du colorant a été 

complétée par des expériences de dégradation en utilisant une matrice naturelle complexe. La 

dégradation sonolytique de l‟AB25 a été étudiée en dissolvant le colorant dans une eau minérale 

naturelle (50 mg/L). Les principales caractéristiques de l'eau naturelle sont : pH =7,2, Ca2+=81 

mg/L, Mg2+=24 mg/L, Na+= 15,8 mg/L, Cl–=72 mg/L, SO4
2– =53 mg/L, HCO3

–=265 mg/L. 

Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure II.11. Cette figure montre que la dégradation 

sonochimique de l‟AB25 est plus efficace dans l'eau naturelle que dans l‟eau distillée. Il semble 

que les sels contenus dans l‟eau minérale favorisent la dégradation de l‟AB25 par ultrasons de très 

haute fréquence. Des résultats similaires ont été obtenus par Torres et al. [44] pour la dégradation 

du bisphénol A par des ultrasons à 300 kHz dans l‟eau minérale naturelle.  
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Figure II.11. Vitesse initiale de dégradation sonochimique de l‟AB25 dans les eaux distillée et 

naturelle (conditions : V= 100 mL ; C0=50 mg/L ; pHnaturel = 7,2 ; T= 20± 1°C ; f=1700 kHz ; 

Pa=14 W). 

ІI.3.6. EFFET  DE L’ADDITION DE FER  

Comme les radicaux hydroxyles générés par irradiation ultrasonore sont les espèces 

responsables de la dégradation des polluants non volatils, il est possible que l‟utilisation de 

quelques catalyseurs tels que le Fe(II) en milieu acide peut produire un excès de radicaux HO● via 

leur action catalytique sur le H2O2 généré par ultrasons. L‟ajout de fer pourrait donc accélérer la 

dégradation sonolytique de l‟AB25. Afin de vérifier cette hypothèse, l‟effet de l‟addition de 10, 30 

et 50 mg/L du Fe (II) sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 a été examiné. Toutes ces 

expériences ont été réalisées à pH 3 pour éviter la précipitation du fer sous forme d‟hydroxyde. 

Les vitesses initiales de dégradation en fonction des concentrations de Fe (II) sont présentées sur 

la Figure II.12. Cette Figure montre que la vitesse de dégradation est significativement améliorée 

par l'addition de Fe (II). La vitesse initiale de dégradation sonochimique du colorant augmente de 

2,1, 2,0 et 1,7 fois par l'addition de 10, 30 et 50 mg/L de Fe(II) respectivement. Cette 

amélioration est principalement due à la production supplémentaire des radicaux HO•. Le 

peroxyde d‟hydrogène généré par sonochimie peut être utilisé efficacement lorsque le Fe(II) est 

ajouté au système du fait de la production complémentaire de radicaux HO● par les procédés 

Fenton et Fenton–Like (selon les réactions (II.18) à (II.21)) [45,46]. 

                                        Fe2+ + H2O2   → Fe3+ + ●OH + OH–         (II.18)          

Fe3+ + H2O2   → Fe-OOH2+ + H+             (II.19) 
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Fe-OOH2+     → Fe2+ + HOO●                  (II.20) 

Fe3+ + HOO● → Fe2+ + O2 + H+               (II.21) 

 

 

Figure II.12. Effet de la concentration de Fe(II) sur la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25  

(conditions : V=100 mL ; C0=50 mg/L ; pH= 3 ; T= 20 ± 1 °C ;  f = 1700 kHz ; Pa= 14 W). 

Selon la Figure II.12, l‟augmentation de la concentration de Fe(II) de 10 à 50 mg/L 

diminue légèrement la vitesse de dégradation. Cela est dû au fait qu‟à concentration élevée en 

Fe(II), la solution subit une autoconsommation des radicaux ●OH par l‟ajout d‟une quantité 

excédentaire de Fe(II) pour produire le Fe(III) selon la réaction (II.22). 

Fe2+ + ●OH    → Fe3+ + OH–                     (II.22) 

Wang et al. [28] ont étudié la dégradation du réactif rouge brillant par irradiation 

ultrasonore à 20 kHz et ils ont indiqué que la vitesse de dégradation du colorant est plus élevée 

en présence de Fe2+. De même, Moumeni [39] a montré que la vitesse initiale de dégradation 

sonochimique du Vert de Malachite à 300 kHz et 60 W augmente en présence de Fe2+. 

ІI.3.7. EFFET DE L’ADDITION DE H2O2 

Afin d'étudier l'influence de l'ajout de peroxyde d'hydrogène sur la dégradation 

sonolytique de l‟AB25, des expériences ont été réalisées pour une concentration initiale de 

colorant de 50 mg/L et à pH 3 en variant la concentration de H2O2 de 386 à 1928 mg/L. Les 

résultats obtenus sont présentés sur la Figure II.13. Cette figure montre clairement que la 

dégradation est significativement améliorée par l‟ajout de H2O2, spécialement pour la faible 

concentration de peroxyde d'hydrogène (386 mg/L), car au moment de l‟implosion des bulles de 
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cavitation, des secteurs localisés de températures et de pressions élevées sont générés dans le 

liquide, conduisant à la décomposition du peroxyde d‟hydrogène en radicaux hydroxyles 

engendrant une vitesse de dégradation élevée (réaction II .23) [47]. 

                                                 ))) 

H2O2     →      HO● + HO●   (II.23) 

 

Figure II.13. Effet de la concentration de H2O2 sur la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 

(conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; pH= 3 ; T=20 ± 1°C ;  f =1700 kHz ; Pa=14 W). 

Le fait que l‟addition de H2O2 améliore la vitesse de dégradation du colorant via la 

production d‟un excès de radicaux HO●, il est possible de conclure que l‟attaque par les radicaux 

libres et le mécanisme qui contrôle la dégradation sonochimique de l‟AB25 en solution aqueuse. 

Les vitesses initiales de dégradation augmentent de 2,4, 1,7 et 1,5 fois par l'ajout de 386, 1157 et 

1928 mg/L de H2O2 respectivement. L'augmentation de la concentration de H2O2 de 386 à 1928 

mg/L entraine une diminution de la vitesse de dégradation de l‟AB25. Ceci est dû au fait qu‟un 

excès de peroxyde d‟hydrogène peut se comporter comme un piégeur des radicaux •OH selon la 

réaction (II.24) et provoque un ralentissement de la dégradation sonolytique du colorant [29]. 

H2O2 + HO● → H2O + HO2
●                (II.24) 

Chemat et al. [50] ont souligné la présence d‟une concentration optimale de H2O2 au-delà 

de laquelle le peroxyde d‟hydrogène devient lui-même un piégeur de radicaux hydroxyles et 

provoque une diminution de l‟efficacité du traitement ultrasonore. Des résultats similaires ont été 

obtenus par Voncina et al. [48] et Drijvers et al. [49]. 
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ІI.3.8. ABATTEMENT DE LA DCO 

Afin de vérifier si le colorant (Acid Blue 25) subit une oxydation complète, il s‟avère 

nécessaire d‟effectuer des mesures de la DCO au cours du traitement ultrasonore. La mesure de 

la DCO au cours du traitement ultrasonore a été donc réalisée.  

L‟évolution de la demande chimique en oxygène (DCO) d'une solution aqueuse d‟AB25 à 

30 mg/L au cours du traitement sonochimique est présentée sur la Figure II.14. D‟après cette 

figure, il semble que l‟application des irradiations ultrasonores même si elle élimine complètement 

l‟AB25 ne conduit pas à une oxydation complète de la charge organique contenue dans la 

solution même après une longue durée de traitement. Des rendements d‟oxydation relativement 

faibles de l‟ordre de 36% et 57% sont atteints après 8 et 16 heures de sonolyse respectivement. 

Ces résultats soulignent le fait que les produits de dégradation de l‟AB25 sont récalcitrants aux 

traitements sonochimiques. Ceci est dû au fait que les intermédiaires produits ont de faibles 

probabilités d‟entrer en contact avec les radicaux ●OH. La possibilité de la formation 

d‟intermédiaires hydroxylés [29, 51] de caractère plus hydrophile que l‟AB25 constitue un autre 

facteur qui peut expliquer la faible efficacité de l‟action ultrasonore sur l‟abattement de la DCO. 

 

 

Figure II.14. Evolution de la DCO d‟une solution d‟AB25 sous irradiation ultrasonore 

(conditions : V=100 mL ; C0 = 30 mg/L ; T= 20 ± 1 °C ; pH= 5,7 ; f =1700 kHz ; Pa =14 W) 

Les résultats présentés ci-dessus sont en accord avec ceux de Merouani et al. [38] qui ont 

rapporté dans leur étude sur la dégradation ultrasonore de la Rodamine B (300 kHz et 60W) 
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qu‟une longue durée d‟irradiation ne permet pas d‟éliminer complètement la charge organique de 

la solution (la DCO). 

CONCLUSION  

La présente étude a montré que l‟AB25 peut être dégradé en solution aqueuse par 

l‟irradiation ultrasonore de haute fréquence (1700 kHz). 

 La caractérisation du sonoréacteur a été évaluée par la méthode calorimétrique et trois 

méthodes dosimétriques (la dosimétrie KI, la réaction de Fricke et la production de peroxyde 

d'hydrogène). Les trois méthodes étudiées montrent clairement la production d‟espèces 

oxydantes pendant la sonolyse et reflètent les effets sonochimiques de l'irradiation ultrasonore de 

haute fréquence.  

La vitesse de dégradation de l‟AB25 dépend de la concentration initiale en colorant, du 

pH et de la température de la solution. Les sels ajoutés à la solution du colorant poussent les 

molécules d‟AB25 de la solution vers l‟interface des bulles de cavitation et augmentent ainsi la 

vitesse de dégradation. La dégradation sonochimique menée dans les eaux distillée et naturelle 

montre que la dégradation est plus efficace dans l'eau naturelle par rapport à l‟eau distillée. L‟ajout 

de Fe(II) améliore significativement la vitesse initiale de dégradation du polluant. Le Fe(II) 

engendre la dissociation du peroxyde d'hydrogène produit par ultrasons conduisant à la 

formation des radicaux HO• qui accélèrent la dégradation du colorant. La combinaison des 

ultrasons avec le peroxyde d'hydrogène est une option prometteuse pour augmenter la 

production des radicaux libres. La concentration de peroxyde d'hydrogène joue un rôle 

prépondérant dans le perfectionnement de la dégradation par le procédé combiné. Les résultats 

de ce travail montrent que les procédés ultrasons/H2O2 et ultrasons/Fe(II) sont efficaces pour la 

dégradation de l'AB25 en solutions aqueuses par l‟irradiation ultrasonore de haute fréquence. La 

DCO de la solution aqueuse n‟est pas complètement éliminée sous l‟action des ultrasons même 

après une longue durée de traitement (16 heures). 
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CHAPITRE III 

INTENSIFICATION DE LA DEGRADATION 

SONOCHIMIQUE D’UN COLORANT 

ANTHRAQUINONIQUE, ACID BLUE 25, PAR LE 

TETRACHLORURE DE CARBONE 

 

RESUME 

Dans ce travail, l‟influence de l‟ajout de CCl4 sur la dégradation sonochimique d‟un 

colorant anthraquinonique modèle, Acid Blue 25 (AB25), en milieu aqueux a été étudiée en 

utilisant des ultrasons de haute fréquence (1700 kHz). Cette fréquence, réputée inefficace, a été 

testée dans le but d‟introduire les ondes ultrasonores de haute fréquence dans le domaine de la 

dégradation ou l‟enlèvement des colorants présents dans les eaux usées, du fait des limitations 

d‟utilisation dans ce domaine, et de trouver une application des ultrasons de haute fréquence dans 

le domaine de la protection de l‟environnement. Les effets des différents paramètres opératoires 

tels que la concentration de CCl4, la fréquence (22,5 et 1700 kHz), le pH de la solution, la 

température et l‟ajout de tert-butanol sur la vitesse de dégradation de l‟AB25 ont été étudiés. Les 

résultats obtenus montrent clairement une intensification significative de la dégradation de 

l‟AB25 en présence de CCl4. L‟effet accélérant de CCl4 augmente avec la diminution de la 

température et l‟augmentation de la concentration de CCl4. Le pH de la solution influence 

considérablement la dégradation de l‟AB25 en l‟absence et en présence de CCl4. Les trois 

méthodes dosimétriques étudiées (oxydation de KI, réaction de Fricke et production de H2O2) 

corroborent l‟amélioration des effets sonochimiques en présence de CCl4. Une meilleure 

dégradation sonochimique de l‟AB25 en solution aqueuse en l‟absence et en présence de CCl4 est 

obtenue à 1700 kHz comparativement à 22,5 kHz. L‟oxydation sonochimique de CCl4 génère des 

espèces oxydantes dans la phase liquide qui sont très bénéfiques pour l'oxydation des polluants 

hydrophiles et non-volatils, comme les colorants, car ils sont moins susceptibles à l'attaque des 

radicaux libres en raison de la faible stabilité des radicaux libres générés. 
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INTRODUCTION  

Les dernières années ont fait apparaître un intérêt considérable pour l'application des 

ultrasons comme un procédé d‟oxydation avancé pour le traitement des polluants dans l'eau. Les 

ultrasons créent dans l‟eau des microbulles qui quand elles implosent produisent de grandes 

quantités d‟énergie. Cette énergie favorise les réactions thermales et les composés organiques 

polaires sont dégradés par irradiation ultrasonore avec des vitesses plus faibles que celles des 

substrats volatils et hydrophobes [1]. Il a été rapporté que du point de vue de l'application 

pratique, les vitesses actuelles de la dégradation sononchimique ont besoin d'être augmentées d'au 

moins 10-100 fois pour un bon rendement énergétique, en particulier pour les composés non 

volatils, tels que les colorants [2]. De nombreuses études ont démontré que l'ajout de produits 

chimiques, tels que les sels [3-6], les chloroalcanes [7] et le tétrachlorure de carbone [8-18], en 

présence des ondes ultrasonores augmente l'efficacité de décomposition et réduit le temps 

nécessaire pour enlever les polluants. Toutefois, l'utilisation de CCl4 pour l'intensification de 

l'oxydation a été étudiée en utilisant des ultrasons à basse fréquence. En outre, aucun travail, à 

notre connaissance, n‟existe sur l'effet de CCl4 sur la dégradation sonochimique des colorants en 

utilisant des hautes fréquences (1700 kHz). Cette fréquence de 1700 kHz, réputée inefficace, a été 

testée dans l‟objectif d‟introduire les ultrasons de haute fréquence dans le domaine de 

l‟enlèvement des colorants présents dans les effluents industriels. 

Dans ce travail, l'effet de l‟ajout de tétrachlorure de carbone sur la dégradation 

sonochimique d‟un colorant anthraquinonique modèle, Acid Blue 25, en solution aqueuse est 

examiné. Les effets des paramètres opératoires tels que la concentration de CCl4, la fréquence, le 

pH, la température et l'ajout de tert-butanol sur la dégradation du colorant ont été étudiés. De 

plus, l'efficacité sonochimique en présence de tétrachlorure de carbone a été évaluée en utilisant 

des méthodes standards telles que la réaction de Fricke, l'oxydation de KI et la production de 

H2O2. 

III.1. MATERIEL ET METHODES 

III.1. 1. REACTIFS 

Dans cette étude, la préparation de toutes les solutions a été réalisée en utilisant de l‟eau 

distillée et les différents réactifs employés ont été utilisés sans purification préalable. 

 Tétrachlorure de carbone (pureté 99,9 % ; formule moléculaire : CCl4 ; poids 

moléculaire : 153,82 g/mol) : produit de Sigma-Aldrich. 

 Les autres réactifs employés dans ce travail sont présentés dans le Chapitre II. 

III.1. 2. REACTEUR ULTRASONORE  

 Le réacteur ultrasonore utilisé dans cette étude est présenté au chapitre II.  
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III.1. 3. METHODE 

Le tétrachlorure de carbone est un composé très volatil (Pv=114 mm Hg à 25°C [26]) et 

peu soluble dans l'eau (solubilité 1200 mg/L à 25°C [19]). Par conséquent, une procédure 

expérimentale appropriée a été développée pour assurer une solution homogène et pour 

minimiser les pertes par évaporation. Diverses solutions contenant du tétrachlorure de carbone 

ont été préparées en ajoutant la quantité nécessaire de CCl4 et le mélange obtenu est agité 

pendant une nuit à l'aide d'un agitateur magnétique. 

Les expériences de la dégradation sonochimique de l'AB25 sont effectuées dans des 

conditions isothermes (20 °C) en employant un volume constant de solution (100 mL). Des 

échantillons sont prélevés de la solution et les concentrations sont déterminées à l‟aide d‟un 

spectrophotomètre UV-visible (Jenway 6405) à 602 nm. 

III.2. RESULTATS ET DISCUSSION 

III.2.1. EFFET DE L’AJOUT DE CCl4 SUR LA DEGRADATION SONOCHIMIQUE 

DE L’AB25 

La dégradation sonochimique de l‟Acid Blue 25 (50 mg/L) en solution aqueuse a été 

étudiée en présence de différentes concentrations de CCl4 (100-798 mg/L). Les résultats obtenus 

sont présentés sur la Figure III.1. Cette Figure montre clairement qu‟une amélioration 

significative de la dégradation est observée en présence de CCl4. L‟évolution des vitesses initiales 

de dégradation en fonction des concentrations de CCl4 est présentée sur la Figure III. 2. La 

vitesse initiale de dégradation sonochimique de l‟AB25 est augmentée de 18, 36, 48, 106 et 118 

fois par l'addition de 100, 160, 239, 399 et 798 mg/L de CCl4 respectivement. Cette amélioration 

de la destruction sonochimique de l‟AB25 est due à la dégradation pyrolytique de CCl4 dans la 

bulle de cavitation, ce qui conduit à la production de divers oxydants tels que ●Cl, ●CCl3, :CCl2, 

Cl2 et HClO (réactions III-1 à III-9) qui peuvent réagir avec les molécules d‟AB25 et accélèrent 

ainsi leur dégradation [20]. 

Les réactions pyrolytiques de CCl4 et H2O (H2O →●H + ●OH) ont lieu dans les bulles de 

cavitation. La liaison carbone-chlore de CCl4 est préférentiellement rompue à température élevée 

pour produire de grandes quantités de radicaux ●Cl par rapport à la liaison hydrogène-oxygène 

dans H2O, car l‟energie de la liaison carbone-chlore de CCl4 est de 73 kcal/mol et celle de la 

liaison hydrogène-oxygène dans H2O est de 119 kcal/ mol [21]. La formation des radicaux ●Cl 

conduit à une série de réactions de recombinaison provoquant la formation d'espèces actives 

supplémentaires, telles que HClO et Cl2 ainsi que les radicaux contenant du chlore (●Cl, ●CCl3 et 

:CCl2), caractérisés par un fort pouvoir d'oxydation, qui peuvent accélérer la dégradation 

sonochimique de l‟AB25 en solution aqueuse.  
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La réaction de H● avec le CCl4 (Réaction III.4, k = 3,8 x 107 M–1 s–1) dans la bulle de 

cavitation est un facteur supplémentaire qui permet de réduire la probabilité de leur combinaison 

avec les radicaux HO● (kH-OH = 4 x 1010 M–1 s–1) [20], et qui entraine une augmentation de la 

concentration des radicaux HO● à l‟interface bulle/solution où se passe la dégradation de l‟AB25.  

La dégradation sonochimique de CCl4 a été étudiée par plusieurs groupes de recherche 

[22–24]. Dans l‟ensemble, les réactions peuvent être écrites comme suit [22–24] : 

CCl4 →●CCl3 +●Cl                              (III.1) 

CCl4 →:CCl2 +●Cl2                             (III.2) 

●CCl3 →:CCl2+●Cl                             (III.3) 

CCl4 + H● → HCl +  ●CCl3                           (III.4) 

●CCl3 + ●CCl3 →CCl4+:CCl2               (III.5) 

●CCl3+:CCl3 → C2Cl6                         (III.6) 

:CCl2 +:CCl2→C2Cl4                          (III.7) 

●Cl+  ●Cl →Cl2                                 (III.8) 

Cl2 + H2O → HClO +HCl                 (III.9) 

Dans ce travail, le pH de la solution d‟AB25 (50 mg/L) a chuté d‟une valeur initiale de 5,7 

à une valeur finale de 2,8 après 40 min de sonolyse en présence de 399 mg/L de CCl4. Ceci est 

partiellement attribué à la formation de HClO et HCl provenant de la pyrolyse de CCl4 durant la 

sonolyse de la solution. Le même phénomène de diminution du pH initial est observé au cours 

des expériences de dégradation sonochimique de l‟AB25 pour toutes les concentrations de CCl4 

retenues.  

 

Figure III.1. Effet de l‟ajout de CCl4 sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 (conditions : 

V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; T=20 ±1°C ; pH naturel= 5,7 ;  f = 1700 kHz ; Pa=14 W ; CCCl4= 0-

798 mg/L). 
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Wang et al. [13] ont étudié la décoloration sonochimique du méthyle orange à 20 kHz. Ils 

ont souligné qu‟une intensification de la vitesse de décoloration (de l‟orde de 100 fois) est 

observée en présence de CCl4. Okitsu et al. [11] ont indiqué que le rapport de la décomposition 

de methyl orange en utilisant un sonoreacteur opérant à de 45 kHz et 40 W devient 4,8 fois plus 

grand par l'addition de 100 ppm de CCl4, 8,9 fois plus grand par l'addition de 150 ppm de CCl4, 

11 fois plus grand par l'addition de 200 ppm de CCl4 et 14 fois plus grand par l'addition de 250 

ppm de CCl4 respectivement. Une comparaison directe des données de la littérature relative à 

l‟amélioration de la décomposition sonochimique par l‟ajout de CCl4 n'est pas possible car les 

conditions expérimentales ne sont pas les mêmes. Dans la présente étude des concentrations de 

CCl4 allant de 100 à 798 mg/L ont été utilisées parce que l'objectif de ce travail est d'étudier l'effet 

de l‟addition de CCl4 sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 par irradiation ultrasonore de 

haute fréquence (1700 kHz) qui est réputée inefficace. D'autres études sont nécessaires pour 

optimiser la concentration de CCl4 dans le but d‟éviter des quantités résiduelles de CCl4 dans 

l‟effluent traité. 

 

 

Figure III.2. Vitesse initiale de dégradation sonochimique de l‟AB25 en l‟absence et en présence 

de CCl4 (conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; T=20 ±1°C ; pH naturel= 5,7 ;  f = 1700 kHz ; 

Pa=14 W ; CCCl4= 0-798 mg/L). 
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III.2.2. EFFET DE L’AJOUT DE CCl4 SUR L'OXYDATION DE KI, LA REACTION 

DE FRICKE ET LA PRODUCTION DE H2O2 

III.2.2. 1. Dosimétrie KI 

L‟effet de l‟addition de 100, 160, 239, 399 et 798 mg/L de CCl4 sur la vitesse de formation 

de I3
– a été examiné. Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure III.3. Cette Figure montre 

qu‟un accroissement significatif de la production de I3
– est observé par l‟ajout de CCl4. Les 

vitesses de formation de I3
– en présense de 100, 160, 239, 399 et 798 mg/L de CCl4 sont de 12,96, 

18,42, 27,68, 35,76 et 38,64 µM/min respectivement. Autrement dit, les vitesses de formation de 

I3
– deviennent 12,4 à 37,1 fois plus grandes par l‟addition de 100 et 798 mg/L de CCl4 

respectivement.  

Comme il été souligné dans le paragraphe (IV.2.1), la décomposition pyrolytique de CCl4 

à l‟intérieur des bulles de cavitation par les hautes températures développées lors de l‟implosion 

conduit à la libération de divers oxydants tels que Cl•, •CCl3, :CCl2, Cl2 et HClO (réaction III.1 - 

III.9)). Ces composés peuvent réagir avec les ions I– et augmenter ainsi la vitesse de formation de 

I3
–. 

En présence de CCl4, l‟oxydation par les radicaux et les espèces chlorées (●Cl, ●CCl3, :CCl2, 

Cl2 et HClO) constitue la source principale de production de I3
– tandis que l‟oxydation par les 

radicaux HO● n‟a qu‟un rôle secondaire [25]. En effet, Rajan et al. [25] ont pu estimer que la 

quantité des radicaux et des espèces chlorées (●Cl, Cl2 et HClO) produits dans la bulle en 

présence de 5% (v/v) de CCl4 après une minute d‟irradiation d‟une solution aqueuse de KI 

(0,1M) à 25 kHz est 20 fois plus grande que celle des radicaux HO● formés dans les bulle en 

l‟absence de CCl4. Dans les mêmes conditions, ils ont mentionné que la vitesse de formation de 

I3
– est approximativement 11 fois plus grande que celle observée en l‟absence de CCl4. Les 

réactions sonochimiques qui ont lieu en présence de CCl4 et KI ont été détaillées par Rajan et al. 

[25]. Des résultats similaires ont été rapportés par Okitsu et al. [11]. Zhou et al. [16] ont étudié 

l‟oxydation de I− par ultrasons en présence de CCl4. Ils ont indiqué que l'oxydation de I− par 

ultrasons est favorisée d‟une manière significative par l'addition de CCl4. Merouani et al. [26] ont 

montré à 300 kHz que la vitesse de formation de I3
− en présence de 200 mg/L de CCl4 est 

approximativement 2,9 fois plus grande que celle obtenue en l‟absence de CCl4. Des résultats 

similaires ont été rapportés par Luo et al [17].  
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Figure III.3. Formation de I3
− en l'absence et en présence de différentes concentrations de CCl4 

(Conditions : V= 100 ml ; T= 20±1°C ; la concentration de KI= 0,1 M ;  f = 1700kHz ; T=20 

±1°C ; Pa = 14 W). 

III.2.2. 2. Dosimétrie  de Fricke 

La vitesse de formation de Fe3+ en l‟absence et en présence de 399 mg/L de CCl4 est 

présentée sur la Figure III.4. L‟examen de cette figure montre qu‟une amélioration significative de 

la vitesse de formation de Fe3+ est observée en présence de CCl4. La vitesse de formation de Fe3+ 

est de 2,64 et 50,15 µM/min en l'absence et en présence de CCl4 respectivement. En présence de 

CCl4, la vitesse de formation de Fe3+ est calculée pour les sept premières minutes (partie linéaire 

de la courbe). En présence de CCl4, la vitesse de formation de Fe3+ est 19 fois plus grande. Après 

30 min d‟irradiation, les rendements de formation de Fe3+ par la réaction de Fricke sont de 83,7 et 

744,2 µM en l‟absence et en présence de CCl4 respectivement. Ceci met bien en évidence le rôle 

joué par le CCl4 dans le mécanisme de formation de Fe3+. En effet, comme il a été indiqué dans le 

paragraphe (III.2.1), la décomposition pyrolytique de CCl4 à l‟intérieur des bulles de cavitation par 

les hautes températures développées lors de l‟implosion mène à la production d‟espèces très 

réactives telles que HClO, Cl2 et également des radicaux chlorés (●Cl, ●CCl3, :CCl2) qui 

contribuent efficacement à l‟oxydation des ions Fe2+ en Fe3+ [20]. 
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Figure III.4. Dosimétrie de Fricke en l'absence et en présence de 399 mg/L de CCl4 (Conditions 

: V= 100 mL ; T= 20±1°C ;  f = 1700kHz ; Pa= 14 W). 

III.2.2. 3. Production de peroxyde d’hydrogène (H2O2) 

La concentration de H2O2 généré dans l'eau durant l‟irradiation ultrasonore est mesurée 

en l'absence et en présence de 399 mg/L de CCl4 en utilisant la méthode iodimétrique [27]. Dans 

cette méthode, la concentration des triiodures I3
– est équivalente à la concentration de H2O2. Les 

résultats obtenus sont présentés sur la Figure III.5 et montrent que la vitesse de formation de 

triiodure est améliorée considérablement en présence de 399 mg/L de CCl4. L‟augmentation de la 

concentration de triiodure est un résultat combiné de l‟augmentation de la formation de H2O2 et 

d‟autres espèces oxydantes produites par la pyrolyse de CCl4 dans la bulle de cavitation. La même 

constatation a été rapportée par Wang et al. [13]. La vitesse de formation de I3
– en l‟absence de 

CCl4 est de 0,78 µM/min alors qu‟en présence de 399 mg/L, elle est de 26,98 µM/min. Ceci 

signifie que la concentration de triiodure est devenue 35 fois plus grande par l‟addition de 399 

mg/L de CCl4. 

Les trois méthodes étudiées (la dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement de 

production de H2O2) corroborent bien l‟amélioration des effets sonochimiques en présence de 

CCl4. En plus, les espèces oxydantes produites dans la phase liquide lors de la sonolyse en 

présence de CCl4 sont très bénéfiques pour l'oxydation des espèces dissoutes non volatiles qui 

sont moins susceptibles aux attaques des radicaux libres. 

 



 97 

 

Figure III.5. Quantité des ions triiodure formés  en l'absence et en présence de 399 mg/L de 

CCl4 en utilisant la méthode iodométrique (Conditions : V= 100 ml ; T= 20±1°C ;  f = 1700kHz ; 

Pa= 14 W) 

III.2.3. COMPARAISON DE LA DEGRADATION SONOCHIMIQUE DE L’AB25 A 

DEUX FREQUENCES : 22,5 ET 1700 kHz 

La plupart des travaux antérieurs effectués en utilisant le CCl4 pour l'intensification des 

réactions d'oxydation ont été étudiés en utilisant des réacteurs ultrasonores de basses fréquences 

[7-10,12-15]. La dégradation sonochimique d‟une solution aqueuse d‟AB25 (50 mg/L) en 

l‟absence et en présence de 399 mg/L de CCl4 a été étudiée à deux fréquences différentes : 22,5 et 

1700 kHz. Un réacteur sonochimique opérant à 22,5 kHz a été utilisé (Chapitre II, Figure II.9.a.).  

La fréquence est un paramètre très important dans l‟oxydation sonochimique. Il est connu 

que la fréquence des ultrasons affecte le phénomène de cavitation par modification du nombre de 

bulles, de la taille des bulles, du seuil de cavitation et des températures atteintes lors de 

l'effondrement. Avec l‟augmentation de la fréquence acoustique, le temps d‟oscillation de la bulle 

par cycle acoustique diminue. Aussi, la durée de vie des bulles de cavitation diminue également 

avec l‟augmentation de la fréquence acoustique.  

La dégradation sonochimique de l‟AB25 en l'absence et en présence de CCl4 est présentée 

sur la Figure III.6. Les résultats expérimentaux illustrés sur cette figure montrent clairement que 

la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 est plus élevée à 1700 kHz par rapport à 22,5 kHz en 

présence et en l‟absence de CCl4. À 22,5 kHz, la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 a 

augmenté de façon significative de 0,0418 mg/L min en l‟absence de CCl4 à 3,6555 mg/L min en 

présence de 399 mg/L de CCl4. Cela signifie que la vitesse initiale de la destruction de l‟AB25 est 
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devenue 35 fois plus grande par l‟addition de 399 mg/L de CCl4. La meilleure vitesse de 

dégradation sonochimique de l‟AB25 en solution aqueuse est observée à 1700 kHz. C'est parce 

que le nombre de cycles acoustiques et le nombre d‟effondrements des bulles de cavitation 

augmente à haute fréquence conduisant à l'augmentation de la dégradation de CCl4 et donc à la 

formation d'espèces oxydantes, qui améliorent la dégradation de l‟AB25. Ce résultat est 

compatible avec les travaux de Pétrier et Francony [24] sur l'élimination de CCl4 qui rapportent 

un meilleur rendement de la dégradation à haute fréquence (800 kHz). 

 

 

Figure III.6. Dégradation sonochimique de l‟AB25 à deux fréquences (22,5 et 1700 kHz) en 

l'absence et en présence de 399 mg/L de CCl4 (Conditions : V = 100 mL ; pH naturel= 5,7 ; T= 

20± 1°C,) 

III.2.4. EFFET DU pH 

 L‟effet du pH sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 a été examiné pour des pH allant 

de 1 à 11,8 en présence de 399 mg/L de CCl4, une concentration initiale en colorant de 50 mg/L 

et un volume de 100 mL. La Figure III.7 illustre la vitesse initiale de dégradation en fonction du 

pH initial. Cette Figure montre qu‟il n‟y a aucun changement dans les vitesses initiales de 

dégradation pour des pH de 3,2 et 5,7. La vitesse de dégradation diminue dans la gamme de pH 7-

10,5. Par contre, on observe qu‟il y a une diminution significative de la dégradation à pH 1 et 11,8.  

 En présence de CCl4, les vitesses initiales de dégradation de l‟AB25 sont plus élevées dans 

la gamme de pH 3,2–9,3 que celles obtenues à pH 1. A pH 1, l‟AB25 est accumulé dans la région 

interfaciale des bulles de cavitation et de ce fait diminue la dégradation de CCl4, ce qui réduit la 
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quantité des agents oxydants produit par oxydation de CCl4. A pH 3,2-9,3, le caractère hydrophile 

de l‟AB25 augmente suite à la déprotonation des molécules du colorant et la dégradation est 

effectuée dans la solution. Une autre raison peut être qu‟à pH acide, le chlore est présent dans la 

solution sous forme d‟acide hypochloreux, qui a un potentiel d‟oxydation élevée (1,49 V) par 

rapport à l‟hypochlorite (0,94 V) [29–31]. Les faibles vitesses de dégradation dans les conditions 

basiques, spécialement à pH 11,8, semble être dues à l‟augmentation du caractère hydrophobe 

aussi bien qu‟à la diminution de la production de chlore/hypochlorite à des pH élevés en raison de 

la formation de chlorate ou perchlorate [29-31] qui réagissent lentement avec le colorant [29-31]. 

L'hypochlorite est majoritaire dans les conditions alcalines [29-31]. Il paraît que l‟acide 

hypochloreux (HClO) est le réactif clé pour la dégradation sonochimique de l‟AB25 en présence 

de CCl4. 

 

 

Figure III.7. Vitesse initiale de la dégradation sonochimique de l‟AB25 en fonction du pH en 

présence de 399 mg/L de CCl4 (conditions : V=100 ml ; C0= 50 mg/L ; T=20 ±1°C ; pH = 1 à 

11,8 ;  f = 1700 kHz ; Pa=14 W). 

III.2.5. EFFET DE LA TEMPERATURE 

La dégradation sonochimique de l‟AB25 à 1700 kHz et 14 W est réalisée à différentes 

températures allant de 20 à 50 °C en présence de 399 mg/L de CCl4. Les résultats obtenus sont 

illustrés sur la Figure III.8 et montrent que la dégradation sonochimique de l‟AB25 en présence 

de CCl4 diminue avec l‟augmentation de la température. Les vitesses initiales de dégradation de 

l‟AB25 obtenue pour la sonolyse d‟une solution d‟AB25 (50 mg/L) à des températures de 20, 30, 

40 et 50 °C sont de 15,609, 14,087, 13,979 et 11,348 mg/L min respectivement. La vitesse de 
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dégradation sonochimique de l‟AB25 en présence de CCl4 diminue avec l‟augmentation de la 

température entre 20 et 50°C. Ceci est dû à l‟augmentation de la tension de vapeur du solvant 

atténuant l'efficacité d'effondrement des bulles et par conséquent la température maximale 

atteinte durant l‟implosion. 

 

Figure III.8. Effet de la température sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 en présence de 

399 mg/L de CCl4 (conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; T=20 à 55°C ; pH naturel= 5,7 ;  f = 

1700 kHz ; Pa=14 W). 

III.2.6. EFFET DE L’AJOUT DE TERT-BUTANOL 

Afin de confirmer que le mécanisme de dégradation de l‟AB25 est dû à la réaction du 

colorant avec les radicaux hydroxyles et les espèces oxydantes générées par l‟irradiation 

ultrasonore, la dégradation sonochimique de l‟AB25 en présence de tert-butanol, connu comme 

étant un piégeur efficace des radicaux hydroxyles, a été examinée. Un travail complet sur la 

sonochimie du tert-butanol a été réalisé par Tauber et al. [32]. Le tert-butanol est capable de 

piéger les radicaux ●OH dans la bulle et empêche l‟accumulation des radicaux ●OH à l‟interface 

de la bulle. Dans ce travail, l‟effet piégeur du tert-butanol sur la dégradation de l‟AB25 (50 mg/L) 

en présence de 399 mg/L de CCL4 a été étudié.  

La destruction sonochimique de l‟AB25 en présence de différentes concentrations en tert-

butanol allant de 399 à 1570 mg/L est présentée sur la Figure III.9. Les résultats obtenus 

indiquent que l'addition de 399, 798 et 1570 mg/L de tert-butanol diminue la vitesse initiale de 

dégradation de 15,609 mg/L min en l'absence de tert-butanol à 6,5236, 1,7794 et 1,2742 mg/L 

min respectivement. La dégradation est efficacement inhibée, mais pas complètement, par l'ajout 

de tert-butanol connu comme étant un piégeur efficace des radicaux HO● et des espèces 
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oxydantes, telles que HClO, Cl2 et les radicaux contenant le chlore (●Cl  ,●CCl3 et :CCl2 ) ayant des 

propriétés d‟oxydation élevées. Un autre facteur qui affecte la vitesse de dégradation est la 

formation de produits volatils de dégradation de tert-butanol qui s‟accumulent à l'intérieur de la 

bulle et réagissent avec les espèces oxydantes formées, conduisant à une diminution de la 

dégradation. De plus, Pétrier et Francony [24] ont démontré que l'ajout d'un excès de 1-butanol 

(10 fois la concentration initiale CCl4) n'affecte pas les vitesses de destruction du tétrachlorure de 

carbone. L‟augmentation de la concentration de tert-butanol conduit à la diminution de la vitesse 

de dégradation. La vitesse de destruction par rapport à celle obtenue en l'absence de tert-butanol 

a diminué de 58% en présence de 399 mg/L de tert-butanol, 89% en présence de 798 mg/L de 

tert-butanol et 92% en présence de 1570 mg/L de tert-butanol. Les différences observées 

peuvent être dues à l'augmentation de l'accumulation de tert-butanol et ses produits de 

dégradation dans les bulles de cavitation, conduisant à un effet de piégeage élevé. 

Indépendamment de l'absence et de la présence de tert-butanol, le pH de la solution d‟AB25 

diminue d‟une valeur initiale de 5,7 à une valeur finale de 2,9 après 30 min d'irradiation. A partir 

de ces résultats, nous pouvons en déduire que la dégradation sonochimique de l‟AB25 en 

présence de CCl4 est principalement due à la réaction avec les radicaux contenant du chlore et 

d'autres espèces oxydantes telles que HClO et Cl2. 

 

Figure III.9. Effet de l‟ajout de tert-butanol sur la dégradation sonochimique de l‟AB25 en 

présence de 399 mg/L de CCl4 (conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; T=20 ±1°C ; pH 

naturel= 5,7 ;  f = 1700 kHz ; Pa=14 W). 
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CONCLUSION 

La dégradation sonochimique de l‟AB25 en phase aqueuse en utilisant des ultrasons à 

1700 kHz augmente significativement en présence de CCl4. Les effets des paramètres opératoires 

sur la dégradation de l‟AB25 ont été examinés. Les résultats obtenus montrent que la vitesse de 

dégradation est considérablement dépendante de la concentration de CCl4, de la température et 

du pH de la solution. Il paraît que l‟acide hypochloreux (HClO) est le réactif intermédiaire clé 

pour la dégradation de l‟AB25 en présence de CCl4. Les dosimétries sonochimiques corroborent 

bien l‟amélioration des effets sonochimiques en présence de CCl4. La meilleure vitesse de 

dégradation de l‟AB25 en solution aqueuse est obtenue à 1700 kHz comparativement à 22,5 kHz. 

La dégradation du colorant en présence de CCl4 est inhibée, mais pas complètement, par l‟ajout 

de tert-butanol. 

L‟utilisation des ondes ultrasonores de haute fréquence (1700 kHz) en présence de CCl4 

montre leur intérêt pour le traitement des eaux usées contaminées par des colorants 

anthraquinoniques. Le procédé sonochimique en présence de CCl4 génère des espèces oxydantes 

dans l‟eau qui sont très bénéfiques pour l'oxydation des polluants hydrophiles et non-volatils, 

comme les colorants, car ils sont moins susceptibles à l'attaque des radicaux libres.  

Ce travail a examiné la dégradation d‟un seul colorant anthraquinonique modèle (Acid 

Blue 25) par un procédé d‟oxydation avancé utilisant des ultrasons de haute fréquence (1700 

kHz), mais cette méthode pourrait être utilisée pour la dégradation d‟autres colorants acides 

anthraquinoniques tels que l‟Acid Blue 40, 41, 51, 53, 129 et 230 qui ont une structure chimique 

similaire à celle de l‟Acid Blue 25. 
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CHAPITRE IV 

DEGRADATION DE L’“ACID BLUE 25” EN SOLUTION 

AQUEUSE PAR QUELQUES TECHNIQUES 

PHOTOLYTIQUES : 

IRRADIATION UV SEULE, UV/H2O2 ET UV/Fe(II) 

 

RESUME 

Dans ce travail, la dégradation de l‟Acid Blue 25 (AB25), un colorant anthraquinonique 

commercialement important, par différents procédés photolytiques : irradiation UV seule, 

UV/H2O2 et UV/Fe(II) a été étudiée. Les expérimentations de dégradation ont été réalisées dans 

un réacteur photochimique discontinu équipé d‟une lampe à vapeur de mercure de basse pression 

émettant à 253,7 nm. Pour la photolyse UV directe, la vitesse de dégradation augmente avec la 

diminution du pH et de la concentration initiale du colorant. La dégradation de l‟AB25 a été 

étudiée en utilisant l'irradiation UV en présence de H2O2 en examinant l‟influence de la 

concentration du peroxyde d'hydrogène, de la concentration du colorant et du pH de la solution. 

Aussi, l'effet de sels sur la dégradation de l‟AB25 a également été examiné. La vitesse de 

dégradation augmente considérablement par le procédé UV/H2O2 comparativement à 

l'irradiation UV seule. Les résultats montrent que la vitesse de dégradation augmente avec la 

concentration de H2O2 jusqu'à une certaine limite à partir de laquelle le peroxyde d'hydrogène 

diminue la dégradation en piégeant les radicaux ●OH. La dégradation de l‟AB25 diminue lorsque 

la concentration du colorant augmente. La vitesse de dégradation est améliorée de façon nette par 

photocatalyse homogène en présence de Fe(II) sous irradiation UV par rapport à l'irradiation UV 

seule. La meilleure concentration de Fe(II) conduisant à une dégradation rapide par le procédé 

photocatalytique homogène est de 30 mg L–1. Les résultats obtenus révèlent que les procédés 

d'oxydation avancés testés sont très efficaces pour la dégradation de l‟AB25 en solutions 

aqueuses. 
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INTRODUCTION 

De nos jours, l‟eau est considérée comme une richesse rare. L‟épuisement des ressources 

en eau et la pollution par les rejets industriels constituent une réelle menace pour l‟environnement 

et la survie sur terre. De ce fait, la protection de l‟environnement constitue ainsi un enjeu 

économique et politique majeur incitant les autorités à trouver de nouveaux moyens 

d‟acheminement et de traitement des eaux afin de garantir la quantité et la qualité d‟eau nécessaire 

aux besoins domestiques et industriels.  

Un des moyens conventionnels de traitement de l‟eau est l‟épuration biologique basée sur 

l‟activité métabolique des microorganismes permettant la dégradation des polluants organiques 

présents dans l‟eau. Toutefois, ces procédés biologiques sont impuissants devant une charge 

polluante bio-réfractaire. Dans ce cas, on a souvent recours aux procédés d‟épuration physico-

chimique qui en dépit de leur efficacité ne font que transférer la pollution en donnant lieu à des 

boues et des résidus nécessitant eux mêmes un post-traitement.  

De ce fait, la mise en place des normes environnementales évolutives sur les rejets 

industriels, des solutions simples, efficaces et peu coûteuses sont alors très pressantes favorisant 

ainsi l‟apparition de nouveaux procédés de traitement remplissant les conditions exigées : Les 

Procédés d‟Oxydation Avancés (POA). Ces technologies ont prouvé et montré leur efficacité 

devant divers polluants réfractaires et bio-résistants. Ce sont des techniques qui reposent sur la 

formation des radicaux hydroxyles (●OH) ayant un fort pouvoir oxydant qui les rend capables de 

dégrader d‟une manière non sélective et rapide les polluants organiques. 

L‟irradiation ultraviolette combinée au peroxyde d'hydrogène (UV/H2O2) est l'une des 

technologies d‟oxydation avancées les plus appropriées pour l‟élimination des colorants présents 

dans l'eau, car ce phénomène peut se produire dans la nature. Ce processus implique la 

production des radicaux hydroxyles. Le radical hydroxyle est un oxydant très réactif et non-

sélectif et peut initier des réactions de décoloration par réaction avec les molécules de colorant. 

L'utilisation du peroxyde d'hydrogène montre certains avantages tels que la miscibilité complète 

de H2O2 avec l'eau, la stabilité et la disponibilité commerciale de peroxyde d'hydrogène, aucun 

problème de transfert de pollution, aucune formation de boues, la simplicité de fonctionnement 

et les faibles coûts d'investissement [9].  

L‟objectif de ce travail est la dégradation de l‟Acid Blue 25 (AB25) par irradiation UV 

seule, UV/H2O2 et UV/Fe(II). Les effets des paramètres opératoires tels que la concentration 

initiale en colorant, le pH, la concentration de peroxyde d‟hydrogène et la concentration initiale 

de Fe(II) sur la dégradation du colorant sont étudiés. Aussi, l‟effet de l‟ajout de sels sur la 

dégradation du colorant par le procédé UV/H2O2 est éxaminé. 
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IV.1. MATERIEL ET METHODES 

IV.1.2. PHOTOREACTEUR 

Toutes les expériences sont réalisées dans un réacteur photochimique discontinu équipé 

d‟une lampe à vapeur de mercure de basse pression émettant à 253,7 nm. Le réacteur utilisé est 

présenté sur la Figure IV.1. Il est composé d‟une double enveloppe cylindrique en verre 

permettant de maintenir la température du milieu réactionnel constante. Le volume de la solution 

d‟Acid Blue 25 utilisé est de 100 mL. 

 

Figure IV.1. Schéma du réacteur photochimique 

IV.1.3. METHODES 

La dégradation photochimique de l'AB25 est effectuée dans des conditions isothermes 

(20 °C) en employant un volume constant de solution (100 mL). Pendant l'irradiation, la solution 

est agitée à une vitesse constante. Des échantillons sont prélevés de la solution et les 

concentrations sont déterminées en utilisant un spectrophotomètre UV-visible (Jenway 6405) à 

602 nm. 

IV.2. RESULTATS ET DISCUSSION 

IV.2.1. IRRADIATION ULTRAVIOLETTE SEULE 

IV.2.1.1. Effet de la concentration initiale du colorant 

La dégradation photolytique de l'AB25 à différentes concentrations initiales en colorant 

variant de 10 à 150 mg/L a été étudiée. Le pH initial des solutions du colorant pour toute la 

gamme de concentration étudiée est de 5,7. L'application de l'irradiation ultraviolette à 100 mL de 

solution d‟AB25 a pour conséquence la diminution de la concentration initiale (Figure IV.2). 

L‟irradiation des solutions aqueuses du colorant à des concentrations initiales de 10, 25, 50, 75, 

100 et 150 mg/L pendant 20 minutes donne une efficacité de dégradation de 100, 57, 26, 16, 11 
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et 7% respectivement. Ces résultats reflètent la faible efficacité de dégradation pour des 

concentrations élevées en colorant. Une augmentation de la concentration du colorant induit un 

effet de filtre et par conséquent la solution devient de plus en plus imperméable à l'irradiation 

ultraviolette, ce qui implique une diminution des radicaux ●OH générés dans la solution aqueuse. 

Les résultats expérimentaux de la destruction photolytique du colorant sont présentés 

sous forme de vitesse initiale de dégradation d‟AB25 en fonction de la concentration initiale en 

colorant (Figure IV.3). La vitesse initiale de destruction photolytique augmente avec la 

concentration initiale du colorant. Ceci peut être expliqué par la faible disponibilité des photons 

lorsque la couleur de la solution devient plus intense. 

Il est important de noter que la vitesse de dégradation n‟obéit pas à une loi cinétique de 

premier ordre. Dans cette étude, les résultats obtenus sont comparés en utilisant les vitesses 

initiales de destruction (mg/L min). Une augmentation de la concentration initiale d‟AB25 de 15 

fois conduit à une augmentation de la vitesse initiale de dégradation de 2 fois. La légère 

augmentation observée peut être expliquée par la faible disponibilité de photons quand la couleur 

de la solution devient plus intense. 

Les résultats de ce travail sont en accord avec ceux de Kusic et al. [11] qui ont indiqué que 

les solutions colorées de Reactive Blue 49 et Reactive Blue 137 ont été rapidement et 

complètement décolorées par photolyse directe. 

 

Figure IV.2. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 par l‟irradiation ultraviolette seule pour 

différentes concentrations initiales en colorant (conditions : V=100 mL ; C0= 10-150 mg/L ; pH 

(naturel)= 5,7 ; T=20 ±1°C). 
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Figure IV.3. Effet de la concentration initiale en colorant sur la vitesse initiale de dégradation de 

l‟AB25 par l‟irradiation ultraviolette seule (conditions : V=100 mL ; C0= 10-150 mg/L ; pH 

(naturel)= 5,7 ; T=20 ±1°C). 

IV.2.1.2. Effet du pH 

Le pH est considéré comme un des facteurs importants affectant la dégradation des 

colorants par l‟irradiation ultraviolette. 

Pour une concentration initiale en colorant de 50 mg/L, les vitesses initiales de 

dégradation de l‟AB25 sont présentées sur la Figure IV.4. Les résultats de cette Figure indiquent 

que les vitesses initiales de dégradation sont plus élevées en milieu acide (pH 1–3,1) et plus 

particulièrement à pH 1. Les vitesses de dégradation diminuent de lorsque le pH passe de 1 à 5,7, 

et il n‟y a presque aucun changement dans la vitesse de dégradation dans la gamme de pH 5,7–

9,3. Des vitesses de dégradation relativement élevées sont observées dans les milieux basiques 

(10,5 au 11,8). Ceci est vraisemblablement dû à la facilité de production des radicaux libres R● à 

ces valeurs de pH.  

L‟accélération de la dégradation à pH très acide (1) est probablement associée à l‟effet de 

protonation des groupements sulfonates (-SO3
–) en milieu acide. La photolyse des molécules 

d‟AB25 est significativement inhibée quand la molécule est sous forme anionique (déprotonée) et 

elle est favorisée lorsque la molécule du colorant est protonée (neutre). 
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Figure IV.4. Vitesse initiale de dégradation de l'AB25 par l‟irradiation ultraviolette en fonction 

du pH. (Conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; pH= 1– 11,8 ; T=20 ±1°C). 

IV.2.2.UV/H2O2  

La dégradation complète du colorant (50 mg/L) par irradiation UV seule nécessite une 

durée de 270 minutes. C‟est une longue durée qui présente l‟inconvénient de diminuer de façon 

significative la durée de vie de la lampe. Pour pallier à cet inconvénient et obtenir de meilleurs 

résultats, on a envisagé d‟utiliser la photolyse de l‟eau oxygénée. 

IV.2.2.1. Effet de l’addition de H2O2 

Pour optimiser la cinétique de dégradation du colorant, une étude systématique faisant 

varier la concentration de H2O2 de 193 à 1928 mg/L à deux valeurs du pH (3,1 et 5,7) est réalisée. 

La vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 à différentes concentrations de H2O2 en présence de 

l‟irradiation UV pour deux pH différents (3,1 et 5,7) est présentée sur la Figure IV.5. Les résultats 

obtenus montrent que la vitesse de dégradation pour les deux valeurs de pH augmente avec 

l‟augmentation de la concentration de H2O2 jusqu'à 1543 mg/L. A des concentrations élevées de 

peroxyde d'hydrogène, l‟irradiation ultraviolette est absorbée par le peroxyde d'hydrogène et donc 

la vitesse de génération des radicaux hydroxyles est élevée, ce qui conduit à une vitesse élevée de 

dégradation de l'AB25. Cette dégradation est due à la réaction des radicaux hydroxyles générés 

par la décomposition du peroxyde d‟hydrogène en présence de l‟irradiation UV (réaction (IV.1)). 

H2O2 +  hν   →   2●OH                         (IV.1) 

Étant donné que les radicaux hydroxyles sont très réactifs et des oxydants puissants, ils 

peuvent réagir avec la molécule du colorant pour produire des intermédiaires qui peuvent causer 

la dégradation de la solution initiale. L‟augmentation de la concentration de H2O2 au-dessus de 
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1543 mg/L ralentit le processus de dégradation. Ceci est dû au fait qu‟à des concentrations 

élevées en H2O2, les radicaux ●OH réagissent avec l‟excès de H2O2 pour produire des radicaux 



2HO (réaction (IV.2)). De plus, les radicaux ●OH générés peuvent se combiner pour redonner 

H2O2 (réaction (VI.3)). Le radical 

2HO  formé peut être impliqué dans diverses réactions 

(réactions (VI.4) - (VI.6)) [12]. Des résultats similaires ont été rapportés par Daneshvar et al. [13] 

et par Al Hamedi et al. [14] pour la décoloration de la rhodamine B, et par Riga et al. [15] pour la 

décoloration des colorants azoïques réactifs par le procédé UV/H2O2. 

                          H2O2 +
●OH → H2O + HO2

●                  (IV.2) 

●OH + ●OH → H2O2                              (IV.3) 

HO2
● + H2O2→ ●OH + H2O + O2         (IV.4) 

2HO2
● → H2O2 +O2                             (IV.5) 

HO2
● + ●OH → H2O + O2                    (IV.6) 

 Il en résulte qu‟il existe une concentration critique de peroxyde d'hydrogène pour la 

dégradation de l‟AB25 par le procédé UV/H2O2. A cette concentration favorable, la vitesse de 

dégradation est maximale. Pour les études de dégradation suivantes, la concentration de H2O2 a 

été maintenue à la valeur optimale de 1543 mg/L. 

 

Figure IV.5. Evolution de la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 par la technique UV/H2O2 

en fonction de la concentration de H2O2 à deux pH différents (Conditions : V=100 mL ; C0= 50 

mg/L ; pH= 3 et 5,7 ; T=20 ±1°C ; CH2O2=0 –1928 mg/L). 

IV.2.2.2. Effet de la concentration initiale en colorant  

La dégradation de l‟AB25 à différentes concentrations initiales en colorant (10-150 mg/L) 

par le procédé UV/H2O2 en présence de 1543 mg/L de H2O2 et à pH naturel (5,7) est étudiée. 
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Les cinétiques de dégradation du colorant par cette technique sont présentées sur la Figure IV.6. 

A partir de cette figure, il apparaît clairement que l‟enlèvement du colorant diminue lorsque la 

concentration d‟AB25 augmente. Cette figure montre aussi que la dégradation complète d‟une 

solution d‟AB25 à une concentration initiale de 10 mg/L est possible après 8 min d‟irradiation. 

Par contre, pour une concentration de 150 mg/L, le temps de dégradation est de 40 min. 

L‟efficacité de dégradation de l‟AB25 après 8 min est de 100, 84, 60, 46 et 26% pour des 

concentrations initiales en colorant  de 10, 25, 50, 75, 100 et 150 mg/L respectivement en 

présence 1543 mg/L de H2O2, reflétant la faible efficacité de dégradation à des concentrations 

élevées en colorant. La vitesse initiale de dégradation augmente avec la concentration initiale du 

colorant. Une augmentation de la concentration du colorant induit un effet de filtre et par 

conséquent la solution devient de plus en plus imperméable à l'irradiation UV. De cette manière, 

le peroxyde d'hydrogène peut être irradié par une partie de l‟irradiation ultraviolette, ce qui 

engendre une diminution de la production des radicaux ●OH et une diminution de la vitesse de 

décomposition du colorant. De plus, à des concentrations élevées en colorant, une quantité 

élevée d‟intermédiaire est formée. Ces intermédiaires sont également très réactifs avec les 

radicaux hydroxyles. La diminution graduelle de l‟efficacité de dégradation avec la concentration 

initiale de l‟AB25 peut être expliquée par des réactions de compétition entre les molécules du 

colorant et celles des intermédiaires formés. 

 

Figure IV. 6. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 à différentes concentrations initiales en 

colorant par la technique UV/H2O2 (Conditions : V=100 mL ; C0= 10-150 mg/L ; pH (naturel) 

= 5,7 ; T=20 ±1°C ; CH2O2=1543 mg/L). 
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Les vitesses initiales de dégradation de l‟AB25 en fonction de la concentration initiale du 

colorant sont présentées sur la Figure IV. 7. D‟après cette figure, on peut remarquer que plus la 

concentration en substrat est élevée, plus la vitesse initiale de dégradation est élevée, mais la 

décroissance de la concentration d‟AB25 ne peut être décrite par une loi cinétique du premier 

ordre. L‟augmentation de la concentration initiale d‟AB25 conduit à une plus grande probabilité 

d‟attaque des molécules de colorant par les radicaux HO●, conduisant ainsi à une vitesse initiale 

de dégradation élevée. 

 

Figure IV. 7. Evolution de la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 en fonction de la 

concentration initiale du colorant par la technique UV/H2O2 (Conditions : V=100 mL ; C0= 10-

150 mg/L ; pH (naturel) = 5,7 ; T=20 ±1°C ; CH2O2=1543 mg/L). 

IV.2.2.3. Effet du pH 

L‟effet du pH sur l'efficacité de dégradation de l‟AB25 par la technique UV/H2O2 en 

présence de 1543 mg/L de H2O2 est examiné pour des valeurs de pH allant de 1,4 à 11,8, une 

concentration initiale en colorant de 50 mg/L et un volume de solution de 100 mL. Les vitesses 

initiales de dégradation obtenues à différents pH sont présentées sur la Figure IV. 8. L‟efficacité 

de dégradation diminue lorsque le pH passe de 1,4 à 8. La faible dégradation en milieu alcalin est 

peut être due à la déprotonation du peroxyde d‟hydrogène avec formation de HO2
– (pKa = 11,75 

[16]). Les espèces HO2
– réagissent avec une molécule non dissociée de H2O2 selon la réaction 

(IV.7), ce qui conduit à la formation de O2 et de H2O, au lieu de produire des radicaux hydroxyles 

sous irradiation UV. Par conséquent, la concentration instantanée du radical hydroxyle ●OH est 

plus faible que prévu. 

HO2
− +H2O2→ H2O + O2 +OH−              (VI.7) 
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Par ailleurs, la désactivation des radicaux ●OH est plus importante lorsque le pH de la 

solution est élevé. La réaction des radicaux ●OH avec HO2
– est approximativement 100 fois plus 

rapide que la réaction avec H2O2. De plus, la vitesse de décomposition du peroxyde d‟hydrogène 

(reaction IV.8) augmente dans les conditions alcalines conduisant à la diminution de la formation 

des radicaux ●OH [16]. 

2H2O2    →    2H2O + O2              (IV.8) 

Certains chercheurs [16, 17] ont indiqué que les radicaux hydroxyles peuvent réagir avec 

le colorant à travers un mécanisme d'abstraction d'hydrogène. Ceci peut être vrai pour la 

dégradation de l‟AB25 en raison de la vitesse élevée à pH 1,4. L'amélioration de la dégradation à 

pH 1,4 est probablement associée à l‟effet de protonation des groupements sulfonates (-SO3
–) en 

milieu acide. Sous sa forme déprotonée, le colorant présente une faible réactivité due à l'absence 

d'un atome d'hydrogène labile [16]. En effet, dans la molécule d‟AB25, l'atome d'azote porte un 

atome H et cet atome labile rend la molécule de colorant particulièrement vulnérable aux attaques 

par les radicaux ●OH [16]. 

 

Figure IV.8. Evolution de la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 par la technique UV/H2O2 

en fonction du pH (Conditions : V=100 mL ; C0=50 mg/L ; pH = 1,4 -11,8 ; T=20 ±1°C ; 

CH2O2=1543 mg/L). 

IV.2.2.4. Effet des sels  

Les effets de différents sels sur la dégradation de l‟AB25 par le procédé UV/H2O2 ont été 

examinés pour une concentration initiale en colorant de 50 mg/L en présence de 1543 mg/L de 

H2O2 à 20 °C. La dégradation de l‟AB25 en présence de 1 g/L de NaCl, CaCl2 et NaHCO3 est 
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présenté sur la Figure IV.9. D‟après cette Figure, on a constaté que l‟ajout de NaCl et CaCl2 

diminue l‟enlèvement du colorant car les radicaux hydroxyles sont piégés par les ions chlorures. 

L'anion Cl– est capable de réagir avec le radical hydroxyle conduisant à la formation d‟un radical 

inorganique (réactions (IV.9) et (IV.10)). Ces radicaux inorganiques montrent une réactivité 

beaucoup plus faible que ●OH et ne participent pas à la dégradation du colorant. Il y a aussi une 

concurrence drastique entre le colorant et les anions vis-à-vis de●OH [18]. 

Cl− +●OH → HClO●−                              (IV.9) 

HClO●− +H+→ Cl● + H2O                      (IV.10) 

HCO3
− +●OH → H2O + CO3

●−                (IV.11) 

En présence de NaHCO3, la légère diminution de la dégradation est due à la formation du radical 

carbonate CO3
●– (réaction (IV.11)), qui réagit plus lentement par rapport au radical hydroxyle 

avec les composés organiques [18,19]. 

 

Figure IV.9. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 par la technique UV/H2O2 en présence de 

différents sels. (Conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; pH (naturel) = 5,7 ; T=20 ±1°C ; 

CH2O2=1543 mg/L ; Csels= 1 g/L). 

IV.2.2.5. Effet de Fe(II)  

Pour étudier l'effet des ions ferreux sur la dégradation de l'AB25 en présence de 

l‟irradiation ultraviolette, une série d'expériences a été réalisée en faisant varier la concentration 

initiale de Fe(II) de 10 à 50 mg/L. Les expériences ont été effectuées en utilisant une 

concentration initiale de colorant de 50 mg/L, le pH est ajusté à 3 en utilisant l'acide sulfurique, 
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pour éviter la précipitation du fer sous forme d‟hydroxyde et une température de 20 °C. L'effet de 

la concentration de Fe(II) sur la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 est présenté sur la Figure 

IV.10. La vitesse de dégradation est significativement améliorée par l'addition de Fe (II) jusqu'à 

30 mg/L. L‟augmentation de la dégradation est due à l‟oxydation de Fe(II) en Fe(III) (réaction 

(IV.12)) qui peut générer H2O2 et des radicaux ●OH (réactions (IV.13) et (IV.14)) [20].  

                                     Fe(II) + O2 + hν → Fe(III) + O2
●−                 (IV.12) 

                                     Fe(II) + O2
●− +2H+→ Fe(III) + H2O2           (IV.13) 

                                     Fe(II) + H2O2→ Fe(III) + ●OH + OH−        (IV.14) 

                                     Fe(II) + ●OH → Fe(III) + OH−                    (IV.15) 

 

Figure IV.10. Evolution de la vitesse initiale de dégradation du colorant par la technique 

UV/Fe(II) en fonction de la concentration de Fe(II) (Conditions : V=100 mL ; C0= 50 mg/L ; 

pH = 3 ; T=20 ±1°C ; CFe(II)= 0-50 mg/L). 

L‟augmentation de la concentration de Fe(II) au-dessus de 30 mg/L diminue la 

dégradation. Ceci est dû au fait qu‟à concentration élevée en Fe(II), la solution subit une 

autoconsommation des radicaux ●OH par l‟ajout d‟une quantité excédentaire de Fe(II) avant 

qu‟ils ne puissent être utilisés pour la dégradation du colorant [21]. Aussi, l‟excés de Fe(II) 

engendre une turbidité brune qui empêche l'absorption de l‟irradiation ultraviolette nécessaire 

pour la photolyse [22]. 
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CONCLUSION 

Les procédés photochimiques (irradiation UV seule, UV/H2O2 et UV/Fe(II)) sont très 

performants pour la dégradation de l‟AB25, un colorant anthraquinonique, en solutions aqueuses. 

Les expériences de l‟irradiation UV directe montrent que la vitesse de dégradation augmente avec 

la diminution de la concentration initiale du colorant, mais la vitesse initiale de dégradation 

augmente avec la concentration initiale d‟AB25. Une meilleure dégradation est obtenue à pH très 

acide (1). La vitesse de dégradation augmente par le procédé UV/H2O2 comparativement à 

l‟irradiation UV seule. Les résultats obtenus montrent que la vitesse de dégradation augmente 

avec la concentration de H2O2 jusqu'à une certaine limite à partir de laquelle le peroxyde 

d'hydrogène diminue la dégradation en piégeant les radicaux ●OH. La vitesse initiale de 

dégradation augmente avec la concentration initiale du polluant. Une meilleure dégradation est 

obtenue à un pH 1,4. Les effets de divers sels sur la dégradation de l‟AB25 par la technique 

UV/H2O2 ont été examinés. La vitesse de dégradation diminue significativement en présence de 

NaCl et CaCl2. La légère diminution de la dégradation en présence de NaHCO3 est due à la 

formation des radicaux CO3
●–. La vitesse de dégradation est améliorée de façon nette par 

photocatalyse homogène en présence de Fe(II) sous irradiation UV par rapport à l'irradiation UV 

seule. La meilleure concentration de Fe(II) conduisant à une dégradation rapide par le procédé 

photocatalytique homogène est de 30 mg/L. Les résultats obtenus révèlent que les procédés 

d'oxydation avancés testés UV/H2O2 et UV/Fe(II) sont très efficaces pour la dégradation  de 

l‟AB25 en solutions aqueuses. 
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CHAPITRE V 

DEGRADATION DE L’“ACID BLUE 25” EN SOLUTION 

AQUEUSE PAR LES IONS PERIODATES PHOTOACTIVES 

RESUME 

Dans ce travail, la dégradation de l‟Acid Blue 25 (AB25), un colorant anthraquinonique 

important dans le domaine commercial et couramment employés dans les industries du textile, 

par les ions périodates photoactivés (UV/IO4
–) a été étudiée. Les expérimentations de 

dégradation ont été réalisées dans un réacteur photochimique discontinu équipé d‟une lampe à 

vapeur de mercure de basse pression émettant à 253,7 nm. Les effets des conditions opératoires 

telles que la concentration des ions periodates, la concentration du colorant, le pH de la solution 

et l‟ajout de tert-butanol sur la dégradation de l‟AB25 ont été examinés. Les résultats obtenus ont 

montré que la vitesse de dégradation de l‟AB25 augmente considérablement par le procédé 

UV/IO4
– comparativement à l'irradiation ultraviolette seule. La vitesse de dégradation augmente 

avec l‟augmentation de la concentration d‟ion périodate jusqu'à une certaine limite (1 mM) et au-

delà de cette concentration la dégradation diminue légèrement. L‟enlèvement du colorant par le 

procédé UV/IO4
– diminue lorsque la concentration d‟AB25 augmente. Cependant, la vitesse 

initiale de dégradation augmente avec la concentration initiale du colorant. La dégradation de 

l‟AB25 est significativement affectée par la variation du pH initiale de la solution. Toutefois, une 

dégradation plus rapide est obtenue à pH voisin de la neutralité (6,4). La dégradation du colorant 

n'est pas affectée de façon appréciable par l'addition de tert-butanol, connu comme étant un 

piégeur efficace des radicaux hydroxyles (●OH), même à haute concentration. Il est de ce fait 

difficile de se prononcer sur le rôle des radicaux hydroxyles dans la dégradation du colorant par la 

technique UV/IO4
–. 

Mots-clés : Acid Blue 25 ; Procédé d'oxydation avancé ; Périodate ; Irradiation ultraviolette. 
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INTRODUCTION 

De jour en jour, la consommation croissante et l‟usage de nouveaux types de colorants 

par les industries textiles produisent des quantités plus importantes d‟effluents. L‟industrie fait 

face à un grand problème environnemental avec approximativement 10000 différents types de 

colorants enregistrés. Quand on estime qu‟environ 10-15% de ces colorants sont déversés dans 

les milieux aqueux, il est évident d‟admettre à quel point le taux de pollution est alarmant [1, 2]. 

La présence des colorants même à faible concentration dans les rejets est très visible, indésirable 

et réduit la pénétration de la lumière qui conduit à l‟inhibition de la photosynthèse [3].  

Le développement de diverses méthodes de dégradation et de minéralisation des effluents 

colorés a suscité une attention croissante. La chloration et l‟ozonation ont été employées pour 

l‟élimination de certains colorants en dépit de leur faible rendement et leurs frais d‟exploitation 

élevés [4, 5]. Par conséquent, et afin de surmonter les inconvénients de certaines méthodes de 

traitement conventionnel, beaucoup de scientifiques et d‟ingénieurs ont proposé des procédés 

d'oxydation avancés (POA). Parmi ces POA, la technique (UV/IO4
–) est suggérée comme une 

technologie moderne d'oxydation. Cette technique a été développée pour éliminer les composés 

organiques aqueux dans de nombreuses études [6-8]. Même si, l'ion periodate (IO4
–) en lui-même 

est considéré comme un oxydant célèbre dont le potentiel de réduction a été établi à + 1,60 V, les 

réactions d'oxydation initiées par cet ion sont sélectives et lentes par rapport à ceux impliquant 

●OH [9]. Les ions périodates sont efficacement applicables à l'oxydation des composés dans 

lesquels le groupe carbonyle ou le groupe hydroxyle est adjacent à un deuxième groupe carbonyle 

ou un groupe hydroxyle, tels que les α-diols, les α-cétols, α-dicétones et α-aldéhydes-cétonique. 

Même si les réactivités des ions périodates sont sélectives par rapport aux groupements 

fonctionnels spécifiques, l‟irradiation ultraviolette (UV) peut extrêmement améliorer la réactivité 

et minimiser la sélectivité des réactions d'oxydation des ions périodates car ces derniers 

produisent des radicaux hydroxyles ●OH et d‟autres oxydants radicalaires et non radicalaires, par 

l'intermédiaire de la photodécomposition qui se produit quand ils absorbent l‟irradiation 

ultraviolette à des longueurs d'onde inférieures à 300 nm. La photodécomposition de l'ion 

periodate dans une phase aqueuse a été intensivement examinée et relativement élucidée dans 

plusieurs études antérieures [10-14]. De plus, même si la dégradation des colorants par les 

periodates photoactivés a été examiée [15–20], des études complètes sur l'effet des paramètres du 

procédé ne sont pas encore effectuées. 

L'objectif principal de ce travail est l‟étude de la dégradation de l‟Acid Blue 25 (AB25) par 

les ions périodates photoactivés. Nous avons choisi l‟Acid Blue 25 (AB25) comme colorant 

anthraquinonique modèle car les colorants anthraquinoniques représentent la catégorie la plus 

importante des colorants commerciaux, après les composés azoïques, et sont principalement 
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utilisés pour teindre la laine et le cuir. Les effets des paramètres opératoires tels que la 

concentration initiale des ions périodates, la concentration initiale du colorant, le pH de la 

solution et l‟ajout de tert-butanol sur la destruction du colorant sont examinés.  

V.1. MATERIEL ET METHODES 

V.1.1. MATERIEL 

Dans cette étude, la préparation de toutes les solutions a été réalisée en utilisant de l‟eau 

distillée et des produits chimiques de qualité analytique.  

V.1.2. PROCEDURE 

La dégradation de l'AB25 est effectuée dans un réacteur à double enveloppe cylindrique 

en verre de 500 mL de volume, permettant de maintenir la température constante (20°C) au cours 

des manipulations. Le volume de la solution aqueuse utilisé dans toutes les expériences est 300 

mL. Pendant l'irradiation, la solution est agitée à une vitesse constante. Des échantillons sont 

prélevés de la solution et les concentrations sont déterminées en utilisant un spectrophotomètre 

UV-visible (Jenway 6405) à 602 nm. 

Lors de l‟oxydation dans le photoréacteur, une quantité précise de périodate de sodium 

est mélangée avec la solution du colorant à l'aide d'un agitateur magnétique. Le volume total de la 

solution est de 300 mL. Ensuite, la lampe est allumée pour initier la réaction. A divers intervalles 

de temps, la concentration du colorant est déterminée en utilisant un spectrophotomètre.  

V.1.3. METHODE ANALYTIQUE 

La détermination de la concentration du colorant est effectuée par dosage 

spectrophotométrique dans le domaine du visible en utilisant la loi de Beer-Lambert. 

L‟absorbance est mesurée à l'aide d'un spectrophotomètre UV-visible (Jenway 6405). La 

résolution de la longueur d'onde et la largeur de la bande sont respectivement de 1 et 0,5 nm. La 

longueur d'onde d'absorption maximale est de 602 nm. 

La demande chimique en oxygène (DCO) est déterminée selon le protocole expérimental, 

présenté par Thomas et Mazas [21], utilisant le dichromate de potassium (K2Cr2O7) comme 

oxydant dans un milieu fortement acide (H2SO4). L‟opération a été effectuée en présence d‟un 

catalyseur d‟oxydation (Ag2SO4) et d‟un complexant des ions Cl¯ (l‟ion Hg2+). Les échantillons (2 

mL) prélevés au cours de la photolyse ont été transférés dans les flacons de DCO qui sont portés 

à 150 °C pendant deux heures. L'excès de dichromate de potassium a été déterminé à l‟aide d‟un 

spectrophotomètre UV-visible (Jenway 6405). La différence entre la quantité initiale de 

dichromate et l‟excès non consommé par l‟oxydation chimique permet de déterminer la valeur de 

la DCO. 
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V.2. RESULTATS ET DISCUSSION 

V.2.1. PHOTODECOMPOSITION DES IONS PERIODATE UV/IO4
– 

L‟application de l'irradiation ultraviolette à une solution aqueuse de périodate de 300 mL 

et une concentration initiale de 0,5 mM à pH naturel a provoqué une diminution de la 

concentration des ions périodate avec le temps. La spectrophotométrie UV-visible est utilisée 

pour vérifier la photodécomposition des ions périodates. La Figure V.1 montre l‟évolution de la 

forme du spectre en fonction du temps d‟irradiation. L‟absorption à 221 nm, la longueur d‟onde 

caractéristique des ions périodates dans l‟eau à pH naturel, diminue avec le temps d‟irradiation 

par les UV. Ceci indique que les UV peuvent décomposer les ions périodates en phase aqueuse. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure V.1. Changements dans le spectre des ions périodates en phase aqueuse au cours de la 

photodécomposition (conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)= 6,4, T=20 ±1°C, 

Cions périodates=1 mM). 

 

La photolyse des ions périodates en phase aqueuse est intensivement étudiée et les 

réactions impliquées sont discutées dans un certain nombre d'études [10-14]. Malgré la nature 

compliquée de la photolyse des ions périodates, Wagner et al. [12] ont proposé un mécanisme de 

réaction simple pour la décomposition de ces ions. Ces ions peuvent être photodécomposés par 

deux voies photo-initiées. Les ions périodates peuvent être photodécomposés en IO3
● (IVI) et O● –  

par un transfert d'électron (réaction (V.1) de la voie I) ou en IO3
– (IVI) et O (3P) par transfert de 

deux électrons (réaction (V.9) de la voie II). Le radical O● –  produit par la réaction (V.1) est 

présent en tant qu‟acide conjugué de ●OH dans la gamme de pH>11,9 (pKa de ●OH) [22]. Aussi, 

l'oxygène atomique, O (3P) produit par la réaction (V.9) réagit rapidement avec l'oxygène dissous 
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pour produire O3 par la réaction (V.10) [23]. Les produits primaires de la photodécomposition des 

ions périodates, comme ●OH, IO3
● et O3, subissent une combinaison ou des réactions avec 

d'autres produits, comme le montre les réactions (V.3)-(V.8). Le mécanisme réactionnel présenté 

ci-dessus prouve que les oxydants potentiels dans le système UV/IO4
– peuvent être classés en 

espèces radicalaires (●OH, IO3
●et IO4

●) et en espèces non radicalaires (O3, IO4
– et IO3

–). Il est 

suggéré que les ions périodates peuvent être décomposés selon deux schémas réactionnels [12] : 

 Voie І 

                                IO4
–(IVII) + hν → IO3

• (IVI) + O• –                       (V.1) 

                                O• – + H+ → •OH                                       (V.2) 

                               •OH + IO4
– → OH– + IO4

•                           (V.3) 

                                  O3 + IO3
• → IO4

• + O2                                       (V.4) 

                               2IO4
• → I2O8                                                   (V.5) 

                                I2O8 + H2O → IO3
– + IO4

– + 2H+ + O2    (V.6) 

                              2IO3
• → I2O6                                                  (V.7) 

                                 I2O6 + H2O → IO4
– + IO3

– + 2H+                (V.8) 

 Voie ІІ 

                              IO4
– (IVII) + hν→ IO3

–(IV) + O (3P)                      (V.9) 

                              O2 + O (3P) → O3                                                (V.10) 

V.2.2. EFFET DE LA CONCENTRATION INITIALE DES IONS PERIODATES 

Des expériences préliminaires ont été réalisées sur la dégradation de l‟AB25 (30 mg/L) 

par l‟irradiation ultraviolette seule. Les résultats obtenus ont indiqué que la dégradation complète 

du colorant (30 mg/L) nécessite une durée de traitement de l‟ordre de 150 min. C‟est une longue 

durée qui présente l‟inconvénient de diminuer de façon significative la durée de vie de la lampe. 

Pour pallier à cet inconvénient et obtenir de meilleurs résultats, on a envisagé d‟examiner la 

dégradation du colorant par les ions périodates photoactivés. 

A cet effet, la dégradation de l‟AB25 (30 mg/L) par la technique UV/IO4
– pour 

différentes concentrations en ions périodates variant de 0,05 à 5 mM et un pH naturel de 6,4 est 

examinée. La cinétique de dégradation du colorant par le système UV/IO4
– est présentée sur la 

Figure V.2. Les résultats obtenus montrent que la cinétique de dégradation du colorant est 

significativement améliorée en présence des ions périodates. L‟amélioration significative de la 

dégradation du colorant est due à la formation des espèces radicalaires (•OH, IO3
• et IO4

•) et non 

radicalaires (O3, IO4
– et IO3

–), issues de la photodécomposition des ions périodates, qui participent 

activement à la dégradation de l‟AB25 [24, 25]. La destruction de l‟AB25 augmente avec 

l‟augmentation de la concentration d‟ions periodate et atteint un maximum à 1 mM. Pour des 
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concentrations plus élevées en périodate (>1 mM), la décomposition du colorant diminue mais la 

vitesse de destruction est plus élevée que celle obtenue en absence des ions periodate.  

 

 

Figure V.2. Cinétique de dégradation de l‟AB25 par le procédé UV/IO4
– pour différentes 

concentrations initiales en ions périodates (conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH 

(naturel)= 6,4, T=20 ±1°C, Cions périodates= 0,05 – 5 mM). 

La Figure V.3 montre l‟évolution de la vitesse initiale de dégradation du colorant en 

fonction de la concentration des ions périodates dans la solution. D‟après cette figure, il apparait 

que la vitesse de dégradation augmente avec l‟augmentation de la concentration des ions 

périodates jusqu‟à une certaine limite (1 mM ). Ceci est dû au fait qu‟à concentration élevée en 
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periodate, plus d‟irradiation ultraviolette est absorbée par les ions periodate, plus la vitesse de 

génération des espèces réactives est élevée, ce qui conduit à une vitesse de dégradation plus 

élévée. De plus, pour des concentrations plus élevées en périodates (>1 mM), la vitesse de 

décomposition du colorant diminue avec l‟augmentation de la concentration des ions périodates. 

Ceci est dû à la réaction compétitive de l‟excès d‟ions périodates avec les radicaux ●OH. Les 

périodates peuvent agir comme des piégeurs des radicaux hydroxyles (réaction (V.5) avec une 

constante de vitesse de réaction de 4,8 × 108 M–1 s–1 [25, 26]. 

 

Figure V.3. Evolution de la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 par la technique UV/IO4
– 

en fonction de la concentration des ions périodates. (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, 

pH (naturel)= 6,4, T=20 ±1°C, Cions périodates= 0,05 – 5 mM). 

V.2.3. EFFET DE LA CONCENTRATION INITIALE DU COLORANT 

La dégradation de l‟AB25 à différentes concentrations initiales (5-50 mg/L) par le 

procédé UV/IO4
– en présence de 1 mM de périodate de sodium est étudiée. Les cinétiques de 

dégradation du colorant par cette technique sont présentées sur la Figure V.4. A partir de cette 

figure, il apparaît clairement que l‟enlèvement du colorant diminue lorsque la concentration 

d‟AB25 augmente. 

Les résultats de la dégradation du colorant par la technique UV/IO4
– sont  présentés sous 

forme de vitesse initiale de décomposition en fonction de la concentration initiale d‟AB25 sur la 

Figure V.5. Cette figure montre que la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 augmente avec 

l‟augmentation de la concentration initiale du colorant de 5 à 10 mg/L. Etant donné que la vitesse 

de production des radicaux ●OH et des espèces oxydantes produites par photodécomposition est 
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constante pour une concentration initiale en ions périodates de 1 mM, l‟augmentation de la 

concentration initiale du colorant entraîne une augmentation de la probabilité d‟attaque par les 

radicaux ●OH et les autres entités oxydantes, ce qui engendre une augmentation de la vitesse de 

décomposition du colorant. Cependant, la dégradation est inversement proportionnelle à la 

concentration initiale de l‟AB25. La dégradation complète d'une solution aqueuse d‟AB25 à une 

concentration initiale de 5 mg/L est possible après 5 min alors que le temps nécessaire pour 

l'élimination totale du colorant à une concentration initiale de 50 mg/L est de 30 min. 

L‟irradiation des solutions aqueuses du colorant à des concentrations initiales de 5, 10, 30 et 50 

mg/L pendant 5 minutes donne une efficacité de dégradation de 100, 97, 94 et 66% 

respectivement. Ces résultats reflètent la faible efficacité de dégradation pour des concentrations 

élevées en colorant. Une augmentation de la concentration du colorant induit un effet de filtre et 

par conséquent la solution devient de plus en plus imperméable à l'irradiation ultraviolette. De ce 

fait, les ions périodates ne peuvent être irradiés que par une partie de l‟irradiation ultraviolette 

pour former une faible quantité des radicaux libres, ce qui engendre une diminution de la vitesse 

de dégradation. De plus, à des concentrations plus élevées d‟AB25, une quantité élevée 

d‟intermédiaires est formée. Ces intermédiaires sont également très réactifs vis-à-vis des espèces 

réactives formées par la photodécomposition des ions périodate. Ainsi, l‟AB25 et ses 

intermédiaires entrent en compétition pour des espèces réactives, ce qui réduit l'efficacité de la 

dégradation. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure V.4. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 à différentes concentrations initiales en 

colorant par la technique UV/IO4
– (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)= 

6,4, T=20 ±1°C, Cions périodates= 1 mM). 
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Figure V. 5. Evolution de la vitesse initiale de dégradation de l‟AB25 en fonction de la 

concentration initiale du colorant par la technique UV/IO4
−. (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 

5-50 mg/L, pH (naturel)= 6,4, T=20 ±1°C, Cions périodates= 1 mM). 

Dans l‟objectif d‟évaluer l‟effet des ions périodates seuls sur la destruction de l‟AB25, une 

serie d‟expérience est réalisée dans les mêmes conditions qu‟en présence de l‟irradiation 

ultraviolette. Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure V.6. D‟après cette Figure, il 

apparait que l‟ajout de 1 mM de périodate de sodium dans la solution d‟AB25 a un très faible 

pouvoir oxydant en l‟absence de l‟irradiation ultraviolette. L‟effet oxydant des ions périodates est 

plus marquant lorsque la concentration initiale en colorant est faible. 

L‟évolution de la vitesse initiale de dégradation du colorant par les ions périodates seuls 

(en l‟absence de l‟irradiation ultraviolette) en fonction de la concentration initiale de l‟AB25 est 

présentée sur la Figure V.7. Les vitesses initiales de dégradation du colorant sont de 0,016, 0,019, 

0,029 et 0,055 mg/L min pour des concentrations initiales en AB25 de 5, 10, 30 et 50 mg/L 

respectivement. Ces vitesses initiales de dégradation sont très faibles comparées à celles obtenues 

dans le cas de la décomposition de l‟AB25 par la technique UV/IO4
– (1,28, 2,6, 6,35 et 6,52 mg/L 

min pour des concentrations initiales d‟AB25 de 5, 10, 30 et 50 mg/L respectivement).  
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Figure V.6. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 par les ions périodates (1 mM) en l‟absence de 

l‟irradiation UV pour différentes concentrations initiales en colorant. (Conditions : VAB25= 300 

mL, C0= 5-50 mg/L, pH (naturel)= 6,4, T=20 ±1°C). 

 

Figure V. 7. Evolution de la vitesse initiale de dégradation du colorant par les ions périodates 

seuls (en l‟absence de l‟irradiation UV) en fonction de la concentration initiale de l‟AB25. 

(Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 5-50 mg/L, pH (naturel)= 6,4, T=20 ±1°C). 
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V.2.4. EFFET DU pH  

L‟effet du pH sur la dégradation de l‟AB25 par la technique UV/IO4
– est examiné pour 

des valeurs de pH de 2, 6,4, 7 et 10, une concentration initiale en colorant de 30 mg/L, une 

concentration en périodate de sodium de 1 mM et un volume de solution de 300 mL. Les 

résultats obtenus sont illustrés sur la Figure.V.8. Cette dernière montre que la dégradation de 

l‟AB25 est significativement affectée par la variation du pH de la solution. Les vitesses intiales de 

dégradation de l‟AB25 sont présentées sur la Figure V.9. A partir de cette figure, il apparait que la 

meilleure vitesse de dégradation est obtenue à pH naturel (6,4) tandis que la plus faible vitesse de 

dégradation est obtenue à pH 10. Ceci est peut etre dû au fait qu‟à pH < 8 les espèces dominantes 

sont les ions IO4
−, tandis que la forme dimérisée, H2I2O10

4−, est l‟espèce dominante à pH >8 [25]. 

Il semble que les ions issus de l‟ajout d‟acide sulfurique (H+, SO4
2–) ou de soude caustique (Na+ et 

OH–), dans le but de corriger le pH, engendrent un ralentissement de la dégradation de l‟AB25 

par la technique UV/IO4
–. 

 

Figure V.8. Effet du pH sur la dégradation de l‟AB25 par la technique UV/IO4
–. (Conditions : 

VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)=2,1-10, T=20 ±1°C, Cions périodates= 1 mM). 
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Figure V.9. Evolution de la vitesse initiale de dégradation du colorant par la technique UV/IO4
– 

en fonction du pH. (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)=2,1-10, T=20 

±1°C, Cions périodates= 1 mM). 

Dans le but de mieux comprendre les mécanismes de dégradation du colorant à 

différents pH par la technique UV/IO4
–, des expériences de décomposition de l‟AB25 par le 

périodate de sodium à une concentration de 1 mM ont été conduites à des pH de 2, 6,4, 7 et 10 

en l‟absence de l‟irradiation ultraviolette (périodate de sodium (1 mM) + solution d‟AB25 (30 

mg/L)). Le réacteur employé est enveloppé par du papier aluminium pour éviter l‟activation des 

ions périodates par la lumière du jour. Les résultats obtenus sont présentés sur les Figures V.10 

et V.11. Les expériences de destruction du colorant réalisées en l‟absence de l‟irradiation 

ultraviolette montrent que les ions périodates ont un très faible pourvoir d‟oxydation à pH 6,4, 7 

et 10. Par contre, à pH 2, la destruction du colorant par les ions périodates est rapide. Un 

rendement d‟élimination de l‟AB25 de l‟ordre de 89% est obtenu à pH 2 après 150 min de 

traitement. Il semble que les ions périodates ont un pouvoir oxydant élevé à pH 2 en l‟absence 

de l‟irradiation ultraviolette. 

Les vitesses initiales de dégradation de l‟AB25 par les ions periodates seuls sont de 0,026, 

0,030 et 0,032 mg/L min pour des valeurs de pH de 6,4, 7 et 10 respectivement. Cependant, 

l‟AB25 est dégradé à pH 2 par sa réaction directe avec l'ion periodate seul en l'absence de 

l'irradiation UV à vitesse initiale de dégradation de 0,57 mg/L min. Les vitesses initiales de 

dégradation de l‟AB25 par les ions periodates photoactivés sont de l‟ordre de 4,25, 6,35, 5,02 et 

3,29 mg/L min pour des valeurs du pH de 2, 6,4, 7 et 10 réspectivement.  
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Figure V.10. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 à différentes valeurs de pH par les ions 

périodates en l‟absence de l‟irradiation ultraviolette. (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, 

pH (naturel)=2,1-10, T=20 ±1°C, Cions périodates= 1 mM). 

 

Figure V.11. Vitesse initiale de dégradation de l'AB25 en fonction du pH en l‟absence de 

l‟irradiation ultraviolette. (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)=2,1-10, T=20 

±1°C, Cions périodates= 1 mM) 
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V.2.5. EFFET DU TERT-BUTANOL  

Afin de confirmer que le mécanisme de dégradation de l‟AB25 est dû à la réaction du 

colorant avec les radicaux hydroxyles générés par l‟irradiation ultraviolette en présence des ions 

periodates, la dégradation photochimique de l‟AB25 en présence de tert-butanol, connu comme 

étant un piégeur efficace des radicaux hydroxyles, est examinée. Une série d'expériences a été 

entreprisé en variant la concentration du tert-butanol de 1,3 à 251 mg/L. Les expériences ont été 

effectuées à pH naturel (6,4) en utilisant une concentration initiale en colorant de 30 mg/L, une 

concentration en périodate de sodium de 1 mM et une température de 20°C. Les résultats 

obtenus sont présentés sur la Figure V.12. D‟apres cette figure, il apparaît que la dégradation du 

colorant n'a pas été significativement affectée par l'addition de tert-butanol, même à une 

concentration élevée. Ceci démontre l'importance des espèces réactives autres que ●OH dans la 

technique UV/IO4
–. Des résultats similaires ont été obtenus par Chia et al. [27], qui ont trouvé 

que la vitesse initiale de dégradation du 4-chlorophénol n'a connu qu'un léger déclin en présence 

de tert-butanol connu comme étant un piégeur efficace des radicaux hydroxyles (●OH). Par 

conséquent, la dégradation de l‟AB25 par les ions périodate photoactivé n'est pas dominée par les 

radicaux hydroxyles ●OH. 

 

 

Figure V.12. Cinétiques de dégradation de l‟AB25 par la technique UV/IO4
– en présence de 

différentes concentrations de tert-butanol (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH 

(naturel)= 6,4, T=20 ±1°C, Cions périodates= 1 mM) 
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V. 2.6. EVOLUTION DU SPECTRE DU MELANGE REACTIONNEL 

La spectrophotométrie UV-visible est utilisée pour étudier l‟évolution du spectre 

d‟absorption du mélange réactionnel composé de 30 mg/L de colorant et 1 mM de périodate de 

sodium soumis à l‟irradiation ultraviolette.  

La Figure V.13 montre l‟évolution de la forme du spectre en fonction du temps de 

dégradation. L‟absorbance à 602 nm qui est la longueur d‟onde caractéristique du colorant 

diminue avec le temps d‟irradiation jusqu‟à atteindre une valeur nulle. Ceci montre qu‟un 

enlèvement du colorant en phase aqueuse est obtenu par la technique UV/IO4
–. L‟absorption à 

221 nm est la longueur d‟onde caractéristique des ions périodates dans l‟eau à pH naturel. Elle 

diminue avec le temps d‟irradiation montrant que les espèces produites par photodécomposition 

des ions périodates sont responsables de la destruction rapide du colorant. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure V.13. Variation du spectre du mélange réactionnel formé de 30 mg/L de colorant et 1 

mM de périodate de sodium (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)= 6,4, 

T=20 ±1°C) 

V.2.7. ABATTEMENT DE LA DCO 

Afin de pouvoir vérifier si l‟oxydation de la molécule de départ est complète (l‟Acid Blue 

25), il s‟avère nécessaire d‟effectuer des mesures de la DCO au cours du traitement 

photochimique en présence d‟ions périodate. La mesure de la DCO au cours du traitement est 

donc réalisée. La Figure V.13 illustre l‟évolution de la DCO durant le traitement par les ions 

periodates photoactivés d'une solution aqueuse de 30 mg/L d‟AB25 en présence de 1 Mm de 

periodate. D‟après cette Figure, on peut observer que la solution aqueuse d‟AB25 est dégradée 

après 12 min d'irradiation. Des rendements d‟oxydation relativement élevée de l‟ordre de 62,1 et 
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72,4% sont atteints après 12 et 24 min d'irradiation ultraviolette respectivement. D‟après ces 

résultats, on constate que l‟application de la technique UV/IO4
– même si elle élimine 

complètement l‟AB25 après 24 minutes, ne conduit pas à une oxydation complète de la charge 

organique contenue dans la solution.  
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Figure V.14. Evolution de la DCO d‟une solution d‟AB25 sous irradiation ultraviolette en 

présence de 1 mM de périodate (Conditions : VAB25= 300 mL, C0= 30 mg/L, pH (naturel)= 6,4, 

T=20 ±1°C) 

CONCLUSION 

Le travail expérimental effectué affirme l‟efficacité du traitement par la technique 

UV/IO4
– pour l‟élimination des molécules d‟AB25 en solutions aqueuses. 

La cinétique de dégradation du colorant est significativement améliorée par la technique 

UV/IO4
– comparativement à la destruction par l‟irradiation ultraviolette seule. Cette amélioration 

significative de la dégradation du colorant est due à la formation des espèces radicalaires (●OH, 

IO3
● et IO4

●) et non radicalaires (O3, IO4
– et IO3

–), issues de la photodécomposition des ions 

périodates, qui participent activement à la dégradation de l‟AB25. La vitesse de dégradation du 

colorant augmente avec l‟augmentation de la concentration des ions périodates jusqu‟à 1 mM. 

Pour des concentrations plus élevées en périodates (>1 mM), la vitesse de décomposition du 

colorant diminue avec l‟augmentation de la concentration des ions périodates. La vitesse initiale 

de dégradation de l‟AB25 augmente avec l‟augmentation de la concentration initiale du colorant 

de 5 à 50 mg/L. La dégradation est inversement proportionnelle à la concentration initiale en 

colorant. La dégradation du colorant est significativement affectée par la variation du pH initial 
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de la solution. La dégradation la plus rapide est obtenue à pH naturel (6,4). La dégradation du 

colorant n'est pas significativement affectée par l'addition de tert-butanol, connu comme étant un 

piégeur efficace des radicaux hydroxyles (●OH), même à une concentration élevée. Par 

conséquent, la dégradation de l‟AB25 par les ions périodates photoactivés n'est pas dominée par 

les radicaux hydroxyles ●OH. 
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CHAPITRE VI 

DEGRADATION D’UN COLORANT 

ANTHRAQUINONIQUE, ACID BLUE 25, PAR PLASMA NON 

THERMIQUE UTILISANT UNE DECHARGE 

LUMINESCENTE A COURANT CONTINU GENEREE AU-

DESSUS DE L’EAU 

 

RESUME  

La nécessité de trouver des technologies nouvelles, efficaces et économiques permettant 

de réduire la pollution des eaux devient impérative. Parmi celles-ci, les techniques basées sur des 

décharges électriques qui sont classées parmi les procédés d‟oxydation avancés, ont fait leurs 

preuves au laboratoire pour la destruction de composés organiques usuels et d‟un grand nombre 

de composés récalcitrants. Dans ce travail, un plasma non thermique utilisant une décharge 

luminescente à courant continu générée au-dessus de l‟eau est utilisé pour la destruction d‟un 

colorant anthraquinonique modèle : Acid Blue 25 (AB25). Les effets des paramètres opératoires 

tels que la concentration initiale en colorant, l‟intensité de courant, le pH et l‟ajout de sels sur la 

dégradation du colorant sont étudiés. La production de H2O2 à différentes intensités de courant 

et conductivité est aussi examinée. Les cinétiques de dégradation plasmachimique de l‟AB25 dans 

l‟eau distillée, l‟eau naturelle et l‟eau de mer sont comparées. La dégradation de l‟AB25 dans l‟eau 

naturelle est faible en raison de la présence de piégeurs des radicaux hydroxyles (●OH) tels que 

HCO3
–. Une analyse CLHP-SM des solutions d‟AB25 traitées nous a permis l‟identification des 

sous-produits de dégradation permettant ainsi l‟étude du mécanisme réactionnel de dégradation 

du colorant. 

 

Mots clés : Traitement des eaux, Acid Blue 25, Plasma non thermique, Décharge luminescente. 
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INTRODUCTION  

L‟industrialisation intensive qui a vu le jour au cours du dernier siècle a causé l‟apparition 

dans l‟environnement de polluants émergents réfractaires. Ces substances dites biorécalcitrantes 

peuvent entraîner une contamination chez les êtres vivants [1, 2]. De plus, certains de ces 

composés sont reconnus pour causer des effets cancérigènes et mutagènes, ou peuvent interférer 

avec le système hormonal des êtres vivants. Ces contaminants échappent pour la plupart aux 

traitements classiques des eaux usées. La présence de ces polluants émergents dans 

l‟environnement constitue un sujet de préoccupation pour la plupart des agences 

environnementales des pays industrialisés (Canada, États-Unis et Communauté européenne) [3- 

6]. Dans l‟optique de limiter l‟arrivée de ces divers types de contaminants réfractaires dans 

l‟environnement, des stratégies de traitement efficaces et écologiques ont été développées. Parmi 

ces stratégies, les procédés d‟oxydation avancés (POA) semblent une solution efficiente. Ces 

derniers sont tous basés sur la production d‟entités radicalaires, notamment, les radicaux 

hydroxyles (●OH), qui sont les espèces oxydantes les plus puissantes que l‟on puisse utiliser dans 

le domaine du traitement des eaux et des effluents industriels [7].  

Les POA incluent divers procédés notamment les procédés plasma. En effet, les plasmas 

non thermiques, appelé aussi plasma « froid », présentent une nouvelle méthode alternative, 

écologique et peu coûteuse pour le traitement des polluants. Ils permettent des traitements à 

température ambiante et pression atmosphérique. Le plasma non thermique conduit à divers 

effets physiques et chimiques, tels que la pyrolyse, la photolyse, la cavitation électrohydraulique et 

notamment la formation de molécules oxydantes (H2O2, O3, etc.) et des radicaux (H●, O●, OH●) 

[8-10]. Cette technologie est utilisée pour le traitement des eaux usées et suscite un intérêt 

particulier en raison de leur efficacité d‟elimination des polluants organiques sans produire une 

pollution secondaire [10, 11]. L‟utilsation de plasma pour le traitement de l'eau peut génèrer des 

espèces oxydantes actives dans l‟eau ou au-dessus de la surface de l'eau, ce qui provoque une 

réduction des contaminants biologiques, organiques et inorganiques [12-15]. Parmi les techniques 

permettant de générer de tel plasma, la décharge luminescente est considérée comme étant une 

technologie d'oxydation avancée prometteuse et un moyen alternatif pour la dégradation des 

polluants organiques en solutions aqueuses. Cette technique produit un plasma non thermique à 

pression atmosphérique. L'efficacité du traitement par ce procédé est due à la formation 

d‟espèces chimiques, de molécules neutres ainsi que des molécules qui se trouvent dans des états 

excités ●OH, NO●, O●,  HO2
●, H●, H2O2 et O3. Les réactions dominantes qui ont lieu à l‟interface 

plasma/liquide sont listées comme suit : 
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                                   H2O + e−→ H● + ●OH + e−                (VI.1) 

                                   O2(gaz)+e−→ O●+ O● + e−                     (VI.2) 

                                   O● +O2(gaz)  → O3(gaz)                                      (VI.3) 

                                   N2+e−→ N(4S) + N(2D) + e−                          (VI.4) 

                                   N(2D) + O2→ ●NO + O                      (VI.5) 

                                   H● + O2→ HO2
●                                                          (VI.6) 

                                   HO2
● + HO2

● → H2O2+O2                              (VI.7) 

                                   HO2
● + NO● → NO2+

●OH                (VI.8) 

                                                           ●OH + ●OH → H2O2                                               (VI.9) 

                                   NO2+
●OH → H+ +NO3

−                                  (VI.10) 

                                   NO● + ●OH → HNO2                                         (VI.11) 

                                   HNO2+H2O2→ HNO3 +H2O             (VI.12) 

Peu de travaux ont été consacrés à l'application d'une décharge luminescente à courant 

continu générée au-dessus de l'eau pour dégrader les polluants organiques dissous dans l'eau [16, 

17]. Récemment, quelques rapports sur l‟étude des voies de la décomposition des colorants par 

une décharge pulsée générée au-dessus de l'eau ont été publiés [18-20]. Certain auteurs ont tenté 

une identification de quelques intermédiaires de dégradation du bleu de méthylène [18], du rouge 

de méthyle [19] et du vert de malachite [20], mais le mécanisme complet de l'oxydation n'a pas été 

clarifié.  

L‟objectif de cette étude est la dégradation d‟un colorant anthraquinonique modèle, 

l‟AB25, en solution aqueuse par plasma non thermique utilisant une décharge luminescente 

générée au-dessus de l‟eau. L‟AB25 est choisi en raison de ses larges applications connues (laine, 

nylon, soie, papier, encre, etc.) et il sert souvent comme un composé modèle pour l‟enlèvement 

des colorants anthraquinoniques en phases aqueuses. L‟effet des différents paramètres 

opératoires tels que la concentration initiale en colorant, l‟intensité du courant et le pH de la 

solution sur la dégradation plasmachimique de l‟AB25 est évalué. Aussi, l‟influence de l‟ajout de 

divers additifs tels que les sels (NaCl et NaH2PO4) et l‟éthanol est examinée. La production de 

H2O2 à différentes intensités de courant et conductivités est aussi examinée. Les cinétiques de la 

dégradation plasmachimique de l‟AB25 dans l‟eau distillée, l‟eau naturelle et l‟eau de mer sont 

comparées. Une analyse CLHP-SM des solutions d‟AB25 traitées est effectuée pour identifier les 

sous-produits de dégradation du colorant. 
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VI.1. MATERIEL ET METHODES 

VI.1.1. REACTIFS 

Dans cette étude, toutes les solutions sont préparées en utilisant de l‟eau pure et les 

différents réactifs sont employés sans purification préalable :  

 Dihydrogenophosphate de sodium (pureté 99% ; formule moléculaire : NaH2PO4.2H2O ; 

poids moléculaire : 257,96 g/mol) : produit de Sigma-Aldrich.  

 Ammonium métavanadate (pureté 99,99% ; formule moléculaire : NH4VO3 ; poids moléculaire 

: 116,98 g/mol) : produit de Sigma-Aldrich.  

 Les autres réactifs  employés dans ce travail sont présentés au Chapitre II. 

VI.1.2. DISPOSITIF EXPERIMENTAL 

Le dispositif expérimental utilisé dans cette étude est présenté sur la Figure VI.1. Il est 

constitué d'une alimentation de haute tension connectée à une résistance de charge (ballast) 

(30000 Ohm) dans le réacteur. L'alimentation peut fournir une tension de 15 kV pour les deux 

polarités avec une intensité de courant comprise entre 0 et 100 mA. La tension appliquée Uapp (V) 

est mesuré par une sonde DC (une sonde à courant continu) HP 34111A tandis que l‟intensité de 

courant de la décharge Idis (A) est mesurée par une chute de tension sur une résistance de shunt 

de 100 Ohm. La puissance P (W) de la décharge utilisée dans ce travail est mesurée par l‟équation 

suivante :  

𝑃 = 𝐼𝑑𝑖𝑠 ×  𝑈𝑎𝑝𝑝 − 𝐼𝑑𝑖𝑠 × 𝑅𝑏𝑎𝑙𝑙𝑎𝑠𝑡              (VI.13) 

Le réacteur utilisé est composé d‟une double enveloppe cylindrique en verre permettant le 

refroidissement du milieu réactionnel afin de maintenir la température constante. Une électrode 

cônique en acier inoxydable avec un bout arrondi et poli ayant un angle au sommet de 40° 

approximativement (électrode de la décharge) est fixée à une vis micrométrique. Elle est placée 

au-dessus de la surface du liquide à une distance de 10 mm pour toutes les experiences. Il est 

possible d‟ajuster la distance entre l‟électrode et la surface de l‟eau par une vis micrométrique avec 

une précision de 0,1 mm. L‟alimentation est utilisée en mode de régulation de courant avec une 

intensité constante. Le pH final de la solution est mesuré après chaque traitement avec un pH-

mètre (720 WTW). L'ozone dans la phase gazeuse est mesuré avec un moniteur d'ozone (Envitec 

modèle 450) à 5 mm de distance au-dessus de l'eau et à 5 mm de distance par rapport au centre 

de la décharge. Le principe de détection de l‟ozone est basé sur l'absorption de la lumière à 253 

nm dans la cellule d'absorption de l'instrument. La limite de détection est de 2 ppm avec une 

erreur de mesure ≤ 5%. La solution d‟AB25 est agitée magnétiquement.  
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Figure VI.1. Schéma du réacteur à décharge luminescente générée au-dessus de l‟eau utilisée 

pour la décomposition de l‟AB25. 

Dans cette étude, toutes les expériences sont effectuées en triple et les valeurs moyennes 

sont présentées.  

VI.1.3. METHODES ANALYTIQUES 

Les prises d‟échantillons pour l‟analyse du colorant en solution sont réalisées par pipetage 

d‟une aliquote de solution pendant des intervalles de temps bien définis. La mesure de la 

concentration des espèces au cours du traitement est effectuée à l‟aide d‟un spectrophotomètre 

UV-Visible (Ocean Optics spectrometer S2000). La résolution de la longueur d‟onde et la largeur 

de la bande sont 1 nm et 0,5 nm respectivement. Des cuves en quartz de 1 cm de trajet optique 

ont été utilisées.  

L‟analyse par chromatographie liquide à haute performance couplé à la spectroscopie de 

masse est effectuée pour identifier les sous-produits de la dégradation de l‟AB25. 

VI.1.3.1. Analyse par chromatographie liquide à haute performance (CLHP) 

La chromatographie liquide à haute performance est une technique séparative des 

constituants d'un mélange homogène. Elle présente un champ d'application très vaste (chimie, 

biochimie, environnement, industrie pharmaceutique, agroalimentaire, etc.) où la seule obligation 

pour l'échantillon est d'être soluble dans la phase mobile. Elle offre la possibilité d‟analyser 
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qualitativement et quantitativement et de façon précise une grande variété de composés d'une 

phase liquide. Le principe de la méthode repose sur les équilibres de concentration des composés 

présents entre deux phases non miscibles dont l'une est dite stationnaire, emprisonnée dans une 

colonne, et l'autre, dite mobile, qui se déplace au contact de la phase fixe. L'entraînement 

différentiel des composés présents dans la colonne par la phase mobile conduit à leur séparation. 

Selon la polarité du composé et donc son affinité avec la phase stationnaire, il sera plus ou moins 

retenu par celle-ci et sortira plus ou moins vite de la colonne. On peut ainsi, en faisant varier la 

composition des phases, jouer sur la qualité de séparation et sur le temps de rétention (donc la 

durée d‟analyse). 

Les sous-produits de décomposition de l‟AB25 sont déterminés par chromatographie en 

phase liquide à haute performance. Nous avons utilisé le système CLHP Agilent 1290 + DAD 

(Détecteur UV à barrette de diodes) + TOFMS (Time-of-Flight Mass Spectrometry) avec une 

colonne C18 (15 cm x 2 mm/1,7 µm) et une précolonne C18. 

La composition de la phase mobile a été préparée comme suit : 

A : 98% eau/ 2% acétonitrile (ACN) + 0.1 % acide formique  

B : 100% acétonitrile (ACN) + 0.1% acide formique. 

Pour toutes les analyses, le débit du l‟éluant employé est de 250 µL/min.  

VI.1.4. DETERMINATION DE LA CONCENTRATION DE PEROXYDE 

D'HYDROGENE 

Le produit principal de la décharge générée au-dessus du liquide est le peroxyde 

d‟hydrogène. Les concentrations de H2O2 sont déterminées en utilisant la méthode 

spectrophotométrique en utilisant l‟ammonium métavanadate [21]. Au cours de la réaction de 

H2O2 avec le métavanadate d'ammonium en milieu acide, le cation peroxovanadium rouge-orangé 

est formé selon la réaction (VI.14) :  

                      VO3
 +4H+ +H2O2   → VO2

3+ + 3 H2O                       (VI.14) 

Le produit de la réaction (VI.13) a une absorption maximum à 450 nm qui peut être utilisée pour 

la détermination de la concentration de H2O2 suivant l‟équation (VI.15) : 

𝐶𝐻2𝑂2 = −𝑙𝑜𝑔10  
𝐼é𝑐ℎ𝑎𝑛𝑡𝑖𝑙𝑙𝑜𝑛

𝐼𝑡𝑒𝑠𝑡
  

𝑉2

𝑉1  ×283
               𝑚𝑜𝑙

𝐿                   (VI.15) 

Avec Iéchantillon et Itest sont les intensités de la lumières à une longueur d‟onde de 450 nm traversant 

la solution d‟ammonium metavanadate avec ou sans l‟addition de l‟échantillon traité par plasma 

respectivement. V1 est le volume de l‟aliquote utilisée pour l‟analyse (mL), tandis que le V2 est le 

volume final de l‟aliquote V1 après dilution. 
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VI.1.5. CALCUL DU RENDEMENT ENERGETIQUE (G50) 

Le meilleur moyen qui peut être utilisé afin d‟estimer l'efficacité énergétique de la 

dégradation de l‟AB25 est d'utiliser ce qu'on appelle la valeur G50 [22]. Le rendement énergetique 

(G50) exprime la quantité de polluant converti divisée par l'énergie requise à la conversion de 50% 

du polluant. Il peut être calculé selon l‟équation (VI.16) : 

𝐺50 =
1,8 ×  106 ×  𝐶0  × 𝑉0  × 𝑀

𝑃 × 𝑡50
                          (𝑉𝐼. 16) 

 

où C0 est la concentration initiale du polluant, V0 est le volume de la solution traitée, M est la 

masse molaire du polluant, P est la puissance fournie et t50 est le temps requis en secondes pour 

une conversion de 50%. Le G50 est exprimée en grammes par kilowatt-heure (g/kWh). L'avantage 

de G50 est la possibilité de faire une comparaison directe entre les différents types de décharges.  

VI.2. RESULTATS ET DISCUSSION 

VI.2.1. GENERATION DE PEROXYDE D’HYDROGENE SOUS L’ACTION D’UNE 

DECHARGE LUMINESCENTE 

La vitesse de destruction plasmachimique des composés organiques dans l‟eau est 

directement liée à la production de ●OH et H2O2 dans le milieu liquide et dans certains systèmes à 

la production de O3 dans la phase gazeuse. Nous avons trouvé que la concentration de O3 est 

inférieur à la limite de détection de l‟appareil de mesure en raison de la haute température du 

plasma. 

Le peroxyde d'hydrogène peut être produit sous l'action du plasma [23]. Un mécanisme 

simplifié de la formation de peroxyde d'hydrogène sous l'action d‟une décharge à courant continu 

comprend un certain nombre de réactions avec l‟état fondamental de production des radicaux 

OH(X). Principalement, le radical OH (X) est produit dans la phase gazeuse de la décharge en 

raison de la dissociation des molécules d'eau par impact électronique : 

H2O + e− → OH(X) + H + e−                        k≈ 2,0×10−9 cm3s−1             (VI.17) [24] 

La dissociation thermique commence à jouer un rôle important dans le cas où la température du 

gaz est supérieure à 2500 K [25] : 

H2O + H2O → OH(X) + H + H2O      k= 10−20–4x10−14 cm3s-1, (Tg= 2500-5000 K)    (VI.18) 
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En outre, la solvatation de ●OH en milieu liquide par dimérisation selon la réaction (VI.19) 

conduit à la formation de peroxyde d'hydrogène en phase liquide. 

 OHsol(X) + OHsol(X) → H2O2                                                                            (VI.19)  

La concentration à l'état fondamental de OH(X) est déterminée non seulement par la dissociation 

de la vapeur d'eau, mais aussi par la formation de l'état OH(A) et la désexcitation de OH(A) grâce 

à une trempe avec l‟eau [26, 27] : 

OH(A) + H2O → OH(X) + H2O  k=6,8×10−10 cm3s−1                      (VI.20)  [26] 

L'état excité OH(A) est principalement produit par les réactions suivantes : 

Excitation électronique dissociative directe de l'eau : 

H2O + e− → OH(A) + H + e−  k≈2×10−11 cm3s−1                                 (VI.21) [24] 

Recombinaison dissociative des ions de l'eau : 

H2O
+ + e− → OH(A) + H k ≈ 10−8− 10−10 cm3s−1                                           (VI.22)  [27] 

Evidemment, l‟efficacité de la production de H2O2 dépend de la vitesse de production de OH(X) 

en phase gazeuse ainsi que la transition des radicaux de la phase gazeuse vers la phase liquide. La 

durée de vie des radicaux ●OH(X) est de l'ordre de microsecondes. Cela signifie que seuls les 

radicaux produits près de la surface du liquide peuvent être transférés à la phase liquide pour 

former H2O2. Une voie supplémentaire pour former H2O2 dans la décharge luminescente à 

courant continu est la formation de radicaux ●OH directement en milieu liquide par un 

bombardement des ions de l'eau. Les ions qui sont formés dans le plasma sont accélérés en raison 

de la chute de tension dans la zone cathodique. Dans ce travail, nous avons remarqué que la 

production de H2O2  est plus élevée en utilisant une polarité positive par rapport à l‟emploi d‟une 

polarité négative (Figure VI.2). En plus, le rendement de production de H2O2  augmente avec 

l‟augmentation de l‟intensité du courant lors de l‟utilisation des deux polarités (positive ou 

négative). Dans toutes les expériences où la tension est appliquée à une polarité positive, la 

formation de H2O2 suit une cinétique de pseudo-premier ordre. La constante de vitesse de 

formation de H2O2  est de l‟ordre de 0,077 à 0,11 min-1 en fonction de l‟intensité du courant. 

Dans le cas où la tension est appliquée à une polarité négative, la cinétique de formation de H2O2 

est plus compliquée. Au début, la génération de H2O2 est bien décrite par une cinétique de 

pseudo-premier ordre, mais après 5 min, elle devient d'ordre zéro. Ce qui indique l'importance de 

la destruction de H2O2 dans la cinétique. La constante de vitesse de la réaction s'est révélée être 
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dépendante de l‟intensité du courant de la décharge (Tableau VI.1). L'effet de l‟intensité sur la 

production de H2O2 s'explique simplement par l‟augmentation des radicaux OH(X) générés dans 

la phase gazeuse à des intensités élevées et de l'augmentation de la zone de contact entre le 

plasma et le liquide. Nous avons trouvé que le diamètre du spot sur la surface de l'électrode 

liquide varie linéairement en fonction du courant de décharge. La polarité de la tension appliquée 

a un effet pratiquement négligeable sur la taille du spot, ce qui est en accord avec les résultats de 

Verreycken et al [28]. Le diamètre du spot augmente de 1,1 mm à une intensité de 7 mA jusqu‟à 

3,4 mm à une intensité de 35 mA dans une solution de conductivité modérée (350 µs/cm). La 

même tendance est observée pour une faible et haute conductivité de la solution. Selon le 

Tableau.VI.1, le rendement énergétique est presque 3 fois plus faible lorsqu‟on applique une 

intensité de 45 mA par rapport à une faible intensité de 15 mA, alors que la production de H2O2 

par unité de zone du spot de la cathode est plus élevée à faible intensité (Tableau VI.1). Cette 

simple estimation permet de conclure de manière plus efficace, en terme de génération de H2O2, 

qu‟il faut utiliser une intensité de courant élevée et une polarité positive.  

Tableau VI.1. Résumé des données de la génération de H2O2 par une décharge luminescente à 

courant continue où l'électrode de haute tension est à polarité positive pour une conductivité de 

0,5 µS/cm et un pH de 7,02. L‟erreur statistique pour les mesures de H2O2 est estimée à 10%. 

Courant (mA) Puissance (W) Constante de 

vitesse (min–1) 

diamètre de la 

tache 

cathodique 

(mm) 

Rendement 

Energétique 

GH2O2 

(g/kWh) 

GH2O2/cathode 

zone du spot 

cathodique 

15 21 0,077 1,84 0,16 0,06 

45 59 0,11 4,24 0,43 0,03 

 

La plus forte concentration de H2O2 à polarité positive est liée à la formation d'un spot 

cathodique à la surface du liquide et l'énergie élevée des ions à l'interface plasma/liquide. Le spot 

cathodique est caractérisé par une très haute température allant jusqu'à 7000 K et une intensité 

élevée d'émission de ●OH [24, 27]. Dans le cas d'un spot anodique sur la surface du liquide 

(polarité négative), qui implique une chute de tension et une énergie des ions considérablement 

plus faible, ce qui engendre une diminution de la production de OH(X) (Figure VI.2). 
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Figure VI.2. Quantité de H2O2 formée à différent courant pour diverses polarités sous l'action 

du plasma (décharge luminescente). 

La Figure VI.3 montre l'effet de la conductivité de la solution sur la production de H2O2. 

Il est important de noter que la production de H2O2 est également plus élevée à faible 

conductivité. Si la conductivité initiale est trop faible, il n'y a que peu de porteurs de charge dans 

le système, donc la résistance est très élevée, ce qui implique que la tension appliquée doit être 

suffisamment élevée pour initier la production d'une décharge luminescente. Par exemple, l‟effet 

de la conductivité s'explique d'une part par le fait qu‟à faible conductivité initiale (0,5 µS/cm), le 

phénomène de décharge apparaît lorsque la tension appliquée est de 1,33 kV. Toutefois, lorsque 

la conductivité initiale passe à 10,5 mS/cm, la tension appliquée est de 750 V et par conséquent la 

chute de la cathode est également plus faible. Aussi, l'effet de la conductivité est expliqué par 

l‟augmentation de la surface de contact entre le plasma et le liquide à faible conductivité de la 

solution. Le diamètre de la tache de contact (spot) à polarité positive de l'électrode HT est estimé 

à 4,5 mm pour une intensité de 20 mA et à faible conductivité (0,5 µS/cm) et seulement 2,5 mm 

pour une conductivité de 350 µS/cm. Le plus important est que la taille du spot sur la surface de 

l'électrode liquide dépend fortement de la conductivité de la solution. Verreycken et al. [28] ont 

obtenu un diamètre de spot d'anode d'environ 4,5 mm pour une conductivité du liquide égale à 

50 S/cm, par contre, pour une conductivité de 2 mS/cm, un diamètre de 2 mm est obtenu pour 

la même intensité de courant de décharge appliquée. 

Le même effet est également observé pour le spot de la cathode. L'augmentation de la 

surface de contact entre le plasma et le liquide à faible conductivité améliore le transfert des 
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radicaux ●OH formés [28] dans l‟interface plasma/liquide et donc conduit à une vitesse de 

production de H2O2 plus élevée à faible conductivité (Figure VI.3). 

 

Figure VI.3. Quantité de peroxyde d'hydrogène formé pour différentes intensités de courant à 

faible et haute conductivités et une polarité positive sous l'action du plasma (décharge 

luminescente). 

VI.2.2. DEGRADATION DE L’AB25 PAR DECHARGE LUMINESCENTE 

Au début de cette section, nous tenons à souligner que la présente étude est focalisée sur 

les processus chimiques qui se déroulent sous l'action d‟une décharge luminescente à courant 

continu. Le système utilisé n‟est pas optimisé pour le rendement le plus élevé de H2O2 , ni pour la 

destruction de l‟AB25. Le but principal de ce travail est d‟étudier comment la variation des 

paramètres de traitement influent sur la destruction du colorant.  

La Figure VI.4 présente les changements dans le spectre UV-visible du colorant en 

fonction du temps de traitement. L‟AB25 est traité à une intensité de courant de 10 mA, en 

présence d‟une électrode HT et à une polarité négative. A partir de ces spectres, il apparaît 

qu‟avant l'oxydation, le spectre d'absorption de l‟AB25 dans l'eau est caractérisé par une bande 

principale dans la région visible, avec une absorption maximum à 602 nm, et par une autre bande 

dans la région de l'ultraviolet situé à 255 nm. 

Après une période de traitement par décharge luminescente, la bande d‟absorption 

caractéristique dans la région visible diminue en intensité. Toute réaction qui conduit à la 

destruction du chromophore dans la molécule d‟AB25 entraîne une décoloration de la solution 
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traitée. Les espèces actives telles que O3, 
●OH, etc., réagissent avec les liaisons chimiques dans les 

molécules de colorant pour former des espèces organiques de masse moléculaire plus faible. 

L‟augmentation de l'absorption dans la région 200 à 230 nm est expliquée, tout d'abord, par 

l'accumulation rapide de HNO3 avec une bande d'absorption dans l‟intervalle 200 à 220 nm [26], 

et également par la formation de sous-produits qui absorbent dans la même région.  

Pour la décharge luminescente, la valeur la plus élevée de G50 est de 2,4 g/kWh. Elle est 

obtenue à une intensité de 45 mA et à une faible conductivité de 0,5 μS/cm. Cette valeur est plus 

élevée que celle rapportée par Malik [22] pour la décomposition de l'éosine (0,029 g/kWh) et de 

l‟Orange de Méthyle (0,024 g/kWh) par décharge luminescente et inférieure à celle obtenue pour 

la destruction de la Rhodamine B (4,86 g/kWh). Ceci indique clairement que le rendement 

énergétique dépend de la nature et de la concentration du colorant. Les effets des paramètres 

opératoires tels que l‟intensité du courant, la concentration initiale du colorant et le pH de la 

solution sur la dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente sont présentés dans les sections 

suivantes. De plus, l'influence des sels (NaCl et Na2HPO4) sur la dégradation du colorant est 

également étudiée. La cinétique de dégradation de l‟AB25 dans l'eau distillée est comparée à celles 

obtenues dans l'eau naturelle et l'eau de mer. 

 

Figure VI.4. Changement dans les spectres d‟absorption UV-Vis au cours de la dégradation 

plasmachimique de l‟AB25 (conductivité de la solution 350 μS/cm, I= 10 mA, Temps de 

traitement 15- 40 min, l‟eau est l‟anode) 
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VI.2.2.1. Influence de l’intensité de courant et de la polarité 

La dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente est examinée à différentes intensités 

de courant variant de 15 à 45,5 mA. La conductivité initiale de la solution est fixée à 350 µS/cm. 

Les résultats obtenus sont présentés sur la FigureVI.5.a. Au cours des expériences, le pH de la 

solution d‟AB25 (30 mg/L) diminue de 6,5 à 3 après 30 minutes sous l‟action du plasma 

(décharge luminescente). La diminution du pH est liée à la formation des acides nitriques et 

nitreux dans la solution. La formation des acides et la décomposition du colorant peuvent jouer 

un rôle dans l'acidification de la phase liquide et l'augmentation de la conductivité. On a aussi 

constaté que l‟augmentation de l‟intensité de l‟électrode de haute tension de polarité positive de 

15, 25 à 45 mA, l‟efficacité de dégradation de l‟AB25, après 20 min de traitement, augmente de 

66,5 à 87% respectivement. L'augmentation de la dégradation est en accord avec les résultats 

obtenus pour la production de H2O2 présentés sur la Figure VI.2. La dégradation de l‟AB25 à 

polarité positive ne suit pas une cinétique d‟ordre zéro, ni de pseudo-premier ordre. Les courbes 

présentés sur les Figures 5 a),b) ne peuvent être décrites par une cinétique d'ordre 0, 1 ou 2 et 

seul le début du processus peut être présenté par un modèle de pseudo-premier ordre. D‟autre 

part, à une polarité négative, la dégradation de l‟AB25 suit une cinétique d'ordre zéro avec une 

constante de vitesse de réaction de 20 μmol/min et 4,8 μmol/min, selon l‟intensité appliquée (25 

et 15 mA respectivement).  

 

 

Figure VI.5.a. Dégradation de l‟AB25 (C0=30 mg/L) par décharge luminescente à différents 

courants de polarité positive (l'eau est une cathode); conductivité initiale de la solution est fixé à 

350 µS/cm et un pH = 6,5. 
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La dégradation plasmachimique de l‟AB25 (30 mg/L) est étudiée à différentes polarités. 

Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure 5b). D‟après cette Figure, on a constaté que la 

meilleure dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente est obtenue à une polarité positive et 

à une intensité élevée. L‟effet observé s'explique par l‟augmentation de la vitesse de production de 

H2O2 dans la région cathodique de la décharge par rapport à la région anodique et l‟augmentation 

de la température du spot cathodique. Ceci conduit à une destruction élevée de l‟AB25 à une 

polarité positive lorsque les radicaux ●OH sont produits dans le spot cathodique situé à la surface 

du liquide. 

 

Figure VI.5.b. Dégradation de l‟AB25 (C0=30 mg/L) par décharge luminescente à différentes 

polarités. (Conductivité initiale de la solution est fixée à 350 µS/cm et un pH = 6,5). 

VI.2.2.2. Effet de la concentration initiale du colorant et du pH initial de la solution 

 La dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente est étudiée à différentes 

concentrations initiales en colorant variant de 5 à 50 mg/L pour une intensité de 45 mA (l‟eau est 

la cathode). Le pH initial des solutions du colorant pour toute la gamme de concentration étudiée 

est de 6,5. Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure VI.6. Les résultats expérimentaux 

illustrés sur cette Figure montrent que l'efficacité de dégradation de l‟AB25 diminue avec 

l‟augmentation de la concentration initiale du colorant. Pour une concentration initiale de 5 

mg/L, l'élimination complète du colorant est effectuée après 20 minutes tandis que les 

rendements d'élimination de l‟AB25 sont de 94, 89, 77, 69 et 51% obtenus pour des 

concentrations initiales de 10, 20, 30, 40 et 50 mg/L respectivement. L'influence de la 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

0 5 10 15 20 25 30 35

C
/C

0

Temps (min)

15 mA, polarité positive

15 mA, polarité négative

25 mA, polarité positive

25 mA, polarité négative



 155 

concentration du colorant sur l'efficacité de la destruction révèle que la cinétique de destruction 

ne peut être décrite par une cinétique de pseudo-premier ordre. L‟effet observé de la 

concentration initiale en colorant est en accord avec les résultats obtenus par Wang [29] pour la 

décoloration d‟un colorant organique induit par une décharge luminescente de contact. 

Probablement, la plus grande quantité de colorant détruite à C0 = 5-20 mg/L peut être expliquée 

par le fait que la destruction du polluant a lieu à proximité du spot plasma à la surface du liquide 

où la densité des radicaux ●OH est très élevée. Dans ce cas, la cinétique de réaction dépendra de 

la diffusion du colorant à l'endroit de contact plasma/liquide et la constante de vitesse dépendra 

aussi de la concentration des polluants comme il est observé dans les travaux de Liu et al [30] et 

Gao et al [31]. Pour des concentrations plus élevées du colorant (C0= 30 à 40 mg/L), le processus 

suit une cinétique de pseudo-premier ordre avec une constante de vitesse de réaction de 0,018 et 

0,015 min-1 respectivement.  

 

 

Figure VI.6. Dégradation de l‟Acid Blue 25 par décharge luminescente à différentes 

concentrations initiales en colorant. 

  Le pH initial est un facteur très important dans le traitement des eaux usées. L‟effet du pH 

initial de la solution est étudié par plusieurs chercheurs. Pour différents substrats, la valeur du pH 

présente des effets différents. Dans certains cas, la vitesse d‟élimination de certains substrats n‟est 

pas influencée par le pH [30, 31]. Cependant, de nombreux auteurs pensent que le pH de la 

solution joue un rôle important dans les processus d'oxydation. 

L'effet du pH de la solution sur la dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente est 

étudié en faisant varier le pH initial de 2 à 10 et en gardant les paramètres du procédé constants. 
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Les valeurs initiales du pH ont été ajustées avec des solutions d‟acide sulfurique et d'hydroxyde de 

sodium. Il est important de noter que dans la plupart des expériences, le changement de pH 

initial de la solution engendre un changement dans la conductivité qui affecte également la 

destruction par le changement des propriétés du plasma. Ceci rend l'interprétation de l'effet de 

pH plus difficile. Cependant, la plupart des recherches considère que l'effet du pH est plus 

important que la variation de la conductivité pour des valeurs élevées et faibles du pH tandis que 

dans la plage de pH 5-8, l‟effet de la conductivité sera plus important. L‟influence du pH dans la 

gamme 2 à 10 sur la dégradation d'une solution aqueuse de 30 mg/L d‟AB25 est présentée sur la 

FigureVI. 7. Les résultats de cette Figure indiquent que la vitesse de dégradation la plus rapide est 

obtenue à pH 2, tandis que la vitesse de dégradation diminue quand le pH augmente de 2 à 4. 

Une faible vitesse de dégradation est observée en milieu basique (pH 8 à 10). Les spectres 

d‟absorption UV-visible de l‟AB25 déterminés spectrophotométriquement indiquent que le 

changement du pH de la solution du colorant n‟entraîne aucune modification de λmax dans un 

intervalle de pH allant de 2 à 10. 

L'augmentation de la vitesse de dégradation en milieu très acide est probablement 

associée à la possibilité d'oxydation du colorant par le radical hydroxyle dans des conditions 

acides. La capacité d'oxydation du radical hydroxyle est plus forte en milieu acide en raison de 

son potentiel d'oxydation qui est de 2,70 V à pH 3 et seulement de 2,34 V à pH 9 [31, 32]. La 

vitesse de dégradation est plus faible en milieu basique (8-10). Ceci peut être expliqué par le fait 

que les radicaux ●OH sont piégés par les ions hydroxydes à pH 10 [33] : 

OH● + OH–   → O●– + H2O          avec k = 2,175×10–11 cm3s-1                            (VI.23) 

 

Figure VI.7. Dégradation de l'Acid Blue 25 par décharge luminescente à différents pH 
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VI.2.2.3. Effet des additifs (NaCl, NaH2PO4), des matrices naturelles et des piégeurs des 

radicaux hydroxyles ●OH 

La conductivité de la solution est un facteur important qui affecte l'efficacité de la 

dégradation par les procédés plasma [34]. L'influence de l'addition de sels sur la dégradation de 

l‟AB25 par une décharge luminescente à courant continu est examinée pour une concentration 

initiale en colorant de 30 mg/L, une intensité de 45 mA, une polarité positive et une électrode de 

HT (l‟eau est la cathode). Les résultats obtenus sont illustrés sur la Figure VI.8. D‟après cette 

figure, l'efficacité de dégradation de l‟AB25 diminue avec l'augmentation de la conductivité. Par 

exemple, l'efficacité de la dégradation d‟une solution d‟AB25 à une faible conductivité de 7,6 

µS/cm pendant 20 min est de 87%, par contre, pour une conductivité de 9 mS/cm, l‟efficacité de 

dégradation est seulement de 77%. Les résultats sont en parfaite adéquation avec les résultats de 

la génération de H2O2 et ils sont expliqués par la taille du spot cathode/anode en fonction de la 

conductivité de la solution. Il en résulte une augmentation de la dissipation d'énergie par 

chauffage de la phase gazeuse et une faible production des radicaux ●OH intervenant dans la 

destruction de l‟AB25.  

L'influence de l'addition de NaH2PO4 a une tendance similaire à celle de NaCl, à savoir 

une diminution de la dégradation de l‟AB25 avec l‟augmentation de la conductivité. Il n'y a pas de 

différence dans la cinétique de destruction de l‟AB25 lorsque on ajoute NaCl ou bien NaH2PO4. 

 

Figure VI.8. Dégradation de l'acide blue25 par décharge luminescente à différentes 

concentrations en NaCl et NaH2PO4.H2O 
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L‟étude menée sur l‟influence de l‟ajout de sels sur l‟élimination du colorant est complétée 

par des expériences de dégradation en utilisant des matrices naturelles complexes.  

La dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente est étudiée dans l‟eau de mer ainsi 

que dans une eau naturelle (30 mg/L). Les principales caractéristiques des eaux naturelles sont 

présentées dans le Tableau VI 2. Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure VI.9. Cette 

Figure montre que la dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente est plus efficace dans 

l'eau distillée que dans l‟eau de mer et l‟eau naturelle. La plus faible efficacité de décomposition de 

l‟AB25 dans l‟eau de mer et dans l'eau naturelle ne peut s'expliquer que par la conductivité élevée. 

La raison principale est que les ions carbonate et bicarbonate dans les eaux réelles consomment 

les radicaux hydroxyles disponibles par les réactions suivantes [33, 35] : 

CO3
2− +●OH →●CO3

− + OH−                      (VI.24) 

HCO3
− + ●OH → ●CO3

− + H2O                   (VI.25) 

HCO3
– est connu comme étant un piégeur efficace des radicaux hydroxyles [30, 35]. Bien 

que ●CO3
−  soit un agent oxydant, il réagit plus lentement avec le substrat.  

Tableau VI.2. Compositions de l‟eau de mer et de l‟eau minérale utilisées pour la 

dégradation de l‟AB25. 

Valeur du pH, 

conductivité   

Concentration des anions Concentration des cations 

 
Eau 
minérale 

 

pH 7,2 

χ=0,9 mS/cm 

          Cl–= 4 mg/L Ca2+= 104 mg/L 

          SO4
2–= 52 mg/L Mg2+=3,7 mg/L 

          HCO3
–= 280 mg/L Na+=3,7 mg/L 

Eau de 
mer 

 

pH 7,6 

χ=50 mS/cm 

 

Cl– = 18,98 g/L   Ca2+ =0,4001 g/L 

  SO4
2– =  2,65 g/L Mg2+ =1,27 g/L 

   HCO3
– = 0,14 g/L Na+ =10,55 g/L 

 Br– = 0,0646 g/L   K+ =0,38009 g/L 

F– = 0,0013 g/L  Sr2+ = 0,0135 g/L 
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Figure VI.9. Cinétiques de dégradation de l'Acid Blue 25 par décharge luminescente dans l'eau 

distillée, l‟eau de mer et l'eau naturelle. 

VI.2.2.4. Effet de l'éthanol 

Habituellement, les eaux usées contiennent souvent diverses substances organiques et 

inorganiques. Les piégeurs de radicaux hydroxyles peuvent consommer les radicaux et diminuer 

le processus de dégradation. Toutes les matières organiques peuvent rivaliser avec le polluant 

cible pour les radicaux hydroxyles disponibles, et diminuent par conséquent la vitesse de 

dégradation du polluant cible. A titre d‟exemples, le méthanol, l'éthanol et le n-butanol ont été 

rapportés comme piégeurs des radicaux hydroxyles [33, 36, 37]. Dans cette étude, la cinétique de 

dégradation de l'AB25 est étudiée en présence d‟un piégeur de ●OH. L'éthanol est choisi en tant 

que composé modèle. Il est considéré comme un piégeur typique des radicaux hydroxyles par la 

réaction : 

●OH + C2H5OH → H2O + ●C2H4OH                                (VI.26) 

La destruction de l‟AB25 par décharge luminescente à différentes concentrations en 

éthanol allant de 0,25 à 37,5 g/L est présentée sur la Figure VI.10. Les résultats obtenus 

indiquent que la vitesse de dégradation de l‟AB25 diminue considérablement avec l'augmentation 

de la concentration d‟éthanol. Ceci indique que les radicaux hydroxyles sont les principales 

espèces de la dégradation de l‟AB25. Comme l'éthanol entre en compétition avec l‟AB25 pour 

consommer les radicaux hydroxyles, sa présence permet de réduire la concentration des radicaux 

hydroxyles et par conséquent ralentit la dégradation de l‟AB25. 

0

20

40

60

80

100

0 5 10 15 20 25 30

E
ff

ic
a
ci

té
 d

e 
d

ég
ra

d
a
ti

o
n

 (
%

)

Temps (min)

Eau distillée

Eau minérale

Eau de mer



 160 

 

Figure VI.10. Dégradation de l'Acid Blue 25 par décharge luminescente à différentes 

concentrations d'éthanol 

VI.2.3. DETERMINATION DES INTERMEDIAIRES ET MECANISME DE LA 

DESTRUCTION DU COLORANT PAR CLHP ET CLHP-MS 

Les changements qui se déroulent dans la solution d‟AB25 sous l'action de la décharge 

luminescente sont étudiés par CLHP-MS. Le chromatogramme montre des changements dans 8 

pics avec des temps de rétention de 1,36, 10,25, 10,75, 11,7, 12,25, 12,86, 13,06 et 13,6 min. Les 

pics à 13,06 et 13,60 min correspondent au composé initial (AB25). Afin de déterminer les sous-

produits de la destruction, le signal de CLHP à 210 et 254 nm a été mesuré. Les deux 

chromatogrammes sont présentés sur les Figures VI.11 et VI.12. 

Il est connu que les fragments aromatiques des produits organiques de la destruction du 

colorant donneront les plus fortes contributions au signal d'absorption à 254 nm [37], tandis que 

l‟absorption à 210 nm est fortement corrélée à la présence de cétones et des aldéhydes insaturés 

tels que RCOOR, R-COOH et RCONH2 dus à la transition électronique n* [38]. Les données 

de CLHP à 210 et 254 nm montrent un rendement de dégradation du colorant de 70% (temps de 

rétention de 13,4 à 13,6 min) en moins de 15 minutes et la hauteur du pic est inversement 

corrélée à la durée du traitement. En même temps, les pics à 12,85 et 13,1 min (enregistrée à la 

fois à 210 et 254 nm) dépendent différemment du temps de traitement. Une accumulation des 

produits intermédiaires est observée après 5 minutes et ces sous produits commencent à se 

décomposer par plasma et disparaissent après 20 minutes. Les pics les plus intenses sont 

enregistrés à un temps de rétention de 1-1,5 min et correspondent à une faible masse moléculaire 
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des sous-produits. Les colorants anthraquinoniques comme l‟AB25 sont basés sur le 9,10-

anthraquinone, qui subit l'introduction des groupements donneurs d'électrons puissants tels que 

des groupements amino ou hydroxyle dans une ou plusieurs des quatre positions alpha. Ils 

montrent une très haute résistance à l'oxydation chimique due à leur structure anthraquinone 

aromatique, qui est très stabilisée par résonance [39]. En se basant sur les différentes études sur la 

dégradation des colorants par des procédés avancés [18, 19, 40], les liaisons les plus susceptibles 

d'être attaqués sont les liaisons amino, sulfonique et vinylsulfonyl, loin des liaisons dans les cycles 

anthraquinones, et enfin les liaisons dans les cycles naphtaquinone. Les principaux produits de 

faible masse moléculaire sont considérés comme étant des structures aromatiques et des 

aldéhydes avec des cétones [40, 41] : 

OH

OH                 

OH

OH

O

NH2

SO3

O

NH2                                          

OH

CH3

CH3

 

A) Pyrocatechol    B) 3, 6-diamino-4-methylphthalic acid                  C)  benzène         D)2,5-dimethylphénol 

La présence de trois pics à 254 nm sur la Figure VI.12 avec un temps d'acquisition de 1,12, 

1,24 et 1,36 min respectivement est corrélée avec des produits intermédiaires A, C et D, tandis 

que le composé B devrait apparaître à des temps plus long de 10 à 11 min.  

 

Figure VI.11. Pics de CLHP à 210 nm pour les échantillons traités par décharge luminescente 

pendant 1 à 120 minutes. 
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Figure VI.12. Pics de CLHP à 254 nm pour des échantillons traités par décharge luminescente 

pour 1-120 minutes. 

Les structures chimiques de plusieurs sous-produits provenant de la dégradation de 

l‟AB25 sont présentées sur la Figure VI.13. Il est important de noter que l‟AB25 est un colorant 

de Sigma Aldrich avec une pureté de 45% et le reste est un mélange de stabilisants et des 

impuretés dues à la production du colorant, etc. Ceci rend l'interprétation de tous les pics dans le 

spectre de masse difficile. Les spectres du composé initial montrent 3 pics avec m/q de 393,06, 

394,06 et 395,06, provenant de l‟AB25 et quelques petits pics considérés comme des impuretés, 

notamment les pics avec m/q de 865,96, 839,48, 648,94, 213,16 et 200,96. L‟apparition de 

nouveaux pics au cours du traitement par décharge luminescente est due à l'oxydation de l‟AB25 

par les radicaux ●OH et à la destruction thermique. Sur la base de l'identification des produits 

intermédiaires avec m/q de 301, 302, 317, 409 et 425, nous avons trouvé plusieurs ressemblances 

entre l'oxydation par plasma non thermique et la dégradation photocatalytique des colorants 

azoïques [39, 42, 43]. Lors de la première étape, il y a une rupture de la liaison entre le composé 

aromatique et la structure naphtoquinonique, avec la formation d'un intermédiaire avec m/q = 

317 et une réaction sur le groupe -NH● avec la formation d‟un sous-produit avec m/q = 302. Le 

pic le plus intense appartient à un sous-produit avec m/q = 302, tandis qu‟il y a d‟autres 

intermédiaires avec un pic d'intensité plus faible, c'est-à-dire m/q = 409 et 425. Le parcours de 

formation de deux intermédiaires a été suggéré par Bouzaida et al. [42] où une attaque des 

radicaux ●OH sur la structure naphtaquinonique a été proposée. La transformation finale de 

l‟AB25 est présentée sur la Figure VI.13 : 
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Figure VI.13. Mécanisme de dégradation du colorant  

Sur le spectre de masse des sous-produits on remarque certains pics à plus faible intensité 

avec m/q = 285,32, 213,6, 200,9 et 366,96, mais une interprétation de ces derniers est impossible 

Il faut noter que la technique CLHP-SM montre également deux pics à m/q de 532,9 et 698,9, 

qui sont supérieurs à m/q du composé initial. La formation des deux intermédiaires est possible 

uniquement par couplage des molécules du colorant. Ce résultat est similaire à celui obtenu au 

cours de la dégradation biologique de l'Acid Blue 62 [41].  
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CONCLUSION  

  Ce travail a montré que le traitement par décharge luminescente générée au-dessus de 

l'eau (plasma non thermique) est très performant pour la dégradation de l‟AB25, un colorant 

anthraquinonique, en solutions aqueuses. La destruction du colorant est en corrélation avec la 

production de H2O2 en milieu liquide. L'effet des paramètres opératoires sur la dégradation de 

l‟AB25 a été étudié. Les résultats obtenus ont montré que la dégradation dépend de la 

concentration initiale de colorant, du pH et de la conductivité de la solution. 

  La valeur la plus élevée de G50 est de 2,4 g/kWh et elle est obtenue pour une intensité de 

45 mA et à faible conductivité. Les résultats obtenus dans cette étude indiquent que dans le cas 

d‟une polarité positive, la production de H2O2 est plus élevée par rapport à l‟utilisation d‟une 

polarité négative. Aussi, le rendement de production de H2O2 augmente avec l‟augmentation de 

l‟intensité de courant dans les deux cas de polarité.  

La dégradation de l'AB25 est fortement dépendante de la concentration initiale du 

colorant. Pour une concentration initiale de 5 mg/L, l'élimination complète du colorant est 

effectuée après 20 min tandis que des rendements d'élimination de 94, 89, 77, 69 et 51% sont 

obtenus pour des concentrations initiales de 10, 20, 30, 40 et 50 mg/L respectivement. 

Une meilleure vitesse de dégradation est obtenue à pH 2 et elle diminue quand le pH 

passe de 2 à 4. Une faible vitesse de dégradation est observée en milieu basique (8-10). L'addition 

de sels diminue la dégradation de l‟AB25 du fait de l‟augmentation de la conductivité. La 

dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente à courant continu a été également étudiée dans 

l'eau naturelle et l'eau de mer. Les résultats obtenus montrent que la dégradation de l‟AB25 par 

plasma froid est plus efficace dans l'eau distillée par rapport à l'eau naturelle et l'eau de mer. Ceci 

est dû à la présence de piégeurs de radicaux hydroxyles dans l‟eau de mer et l‟eau naturelle. La 

dégradation du colorant est inhibée, mais pas complètement, par l'addition d'éthanol. Une analyse 

par CLHP-SM des solutions de colorant traitées par plasma non thermique a permis 

l‟identification des sous-produits de dégradation ainsi que l‟étude du mécanisme réactionnel de 

dégradation du colorant.  
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CONCLUSIONS  

Ce travail est consacré à l‟étude de la dégradation d‟un colorant anthraquinonique modèle, 

Acid Blue 25 (AB25), en phase aqueuse par diverses techniques d‟oxydation avancées utilisant des 

ultrasons de haute fréquence (1700 kHz), des irradiations ultraviolettes et des décharges 

luminescentes à courant continu. 

La présente étude a montré que l‟AB25 peut être dégradé en solution aqueuse par 

l‟irradiation ultrasonore de haute fréquence (1700 kHz). La production d‟espèces oxydantes par 

les ondes ultrasonores a été déterminée par la dosimétrie KI, la réaction de Fricke et le rendement 

de production de H2O2. Les trois méthodes étudiées montrent clairement la production d‟espèces 

oxydantes lors de la sonolyse à 1700 kHz et reflètent les effets sonochimiques de l'irradiation 

ultrasonore de haute fréquence. La vitesse de dégradation de l‟AB25 dépend de la concentration 

initiale en colorant, du pH et de la température de la solution. Les sels ajoutés à la solution du 

colorant poussent les molécules d‟AB25 de la solution vers l‟interface des bulles de cavitation et 

augmentent ainsi la vitesse de dégradation. La dégradation sonochimique du colorant dans les 

eaux distillée et naturelle montre qu‟elle est plus efficace dans l'eau naturelle par rapport à l‟eau 

distillée. L‟ajout de Fe(II) améliore significativement la vitesse initiale de dégradation du polluant. 

La vitesse de dégradation obtenue en présence de 10 mg/L de Fe(II) est 2,1 fois plus élevée que 

celle calculée en l‟absence de fer. L‟ajout de H2O2 au système augmente sensiblement l‟efficacité 

de la dégradation. La concentration de peroxyde d'hydrogène joue un rôle prépondérant dans le 

perfectionnement de la dégradation par le procédé combiné. La vitesse de dégradation du 

colorant pour une concentration de H2O2 de 386 mg/L est 2,4 fois plus élevée que celle obtenue 

en l‟absence de H2O2. L‟amélioration de la dégradation par la combinaison de l‟irradiation 

ultrasonore avec H2O2 montre que le mécanisme de dégradation du colorant est contrôlé par 

l‟attaque par les radicaux libres. Les résultats de ce travail montrent que les procédés 

ultrasons/H2O2 et ultrasons/Fe(II) sont efficaces pour la dégradation de l'AB25 en solutions 

aqueuses par l‟irradiation ultrasonore de haute fréquence. 

 La dégradation sonochimique de l‟AB25 en phase aqueuse en utilisant des ultrasons à 

1700 kHz augmente significativement en présence de CCl4. Les effets des paramètres opératoires 

sur la dégradation de l‟AB25 sont examinés. Les résultats obtenus montrent que la vitesse de 

dégradation est considérablement dépendante de la concentration de CCl4, de la température et 

du pH de la solution. Il paraît que l‟acide hypochloreux (HClO) est le réactif intermédiaire clé 

pour la dégradation de l‟AB25 en présence de CCl4. Les dosimétries sonochimiques corroborent 

bien l‟amélioration des effets sonochimiques en présence de CCl4. La meilleure vitesse de 

dégradation de l‟AB25 en solution aqueuse est obtenue à 1700 kHz comparativement à 22,5 kHz. 
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La dégradation du colorant en présence de CCl4 est inhibée, mais pas complètement, par l‟ajout 

de tert-butanol. L‟utilisation des ondes ultrasonores de haute fréquence (1700KHz) en présence 

de CCl4 montre leur intérêt pour le traitement des eaux usées contaminées par des colorants 

anthraquinoniques. Le procédé sonochimique en présence de CCl4 génère des espèces oxydantes 

dans l‟eau qui sont très bénéfiques pour l'oxydation des polluants hydrophiles et non-volatiles, 

comme les colorants, car ils sont moins susceptibles à l'attaque des radicaux libres en raison de la 

faible stabilité des radicaux libres générés. 

 Les procédés photolytiques (irradiation UV seule, UV/H2O2 et UV/Fe(II)) sont très 

performants pour la dégradation de l‟AB25 en solutions aqueuses. Les expériences de l‟irradiation 

UV seule montrent que la vitesse de dégradation augmente avec la diminution de la concentration 

initiale du colorant, mais la vitesse initiale de dégradation augmente avec la concentration initiale 

d‟AB25. Une meilleure dégradation est obtenue à pH très acide (1,4). La vitesse de dégradation 

augmente par le procédé UV/H2O2 comparativement à l‟irradiation UV seule. Les résultats 

obtenus montrent que la vitesse de dégradation augmente avec la concentration de H2O2 jusqu'à 

une certaine limite à partir de laquelle le peroxyde d'hydrogène diminue la dégradation en 

piégeant les radicaux ●OH. La vitesse initiale de dégradation augmente avec la concentration 

initiale du polluant. Une meilleure dégradation est obtenue pour un pH de 1,4. Les effets de 

divers sels sur la dégradation de l‟AB25 par la technique UV/H2O2 ont été examinés. La vitesse 

de dégradation diminue significativement en présence de NaCl et CaCl2. La légère diminution de 

la dégradation en présence de NaHCO3 est due à la formation des radicaux CO3
●–. La vitesse de 

dégradation est améliorée de façon nette par photocatalyse homogène en présence de Fe(II) sous 

irradiation UV par rapport à l'irradiation UV seule. La meilleure concentration de Fe(II) 

conduisant à une dégradation rapide par le procédé photocatalytique homogène est de 30 mg/L. 

Les résultats obtenus révèlent que les procédés d'oxydation avancés testés UV/H2O2 et 

UV/Fe(II) sont très efficaces pour la dégradation de l‟AB25 en solutions aqueuses. L‟ajout de 

tert-butanol diminue la vitesse de destruction de l‟AB25. La dégradation a été efficacement 

inhibée, mais pas complètement, par l'ajout de tert-butanol connu comme étant un piégeur 

efficace des radicaux hydroxyles ●OH. Il paraît que les radicaux hydroxyles (●OH) générés in situ 

joue un rôle déterminant dans la dégradation photolytique du colorant. L‟inhibition partielle de la 

destruction est également due à l‟absorbance des irradiations ultraviolettes par le tert-butanol 

dans le milieu réactionnel engendrant une diminution de la vitesse de dégradation du colorant. 

Les sous-produits de dégradation de l‟AB25 sont également dégradés par photolyse du fait de la 

diminution de l‟absorbance à 254 nm, même après la dégradation complète du colorant. Après 

240 min d‟irradiation ultraviolette, l‟absorbance à 254 nm est presque nulle, ce qui indique 

vraisemblablement une minéralisation de la solution d‟AB25. 
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Une nouvelle technique d‟oxydation avancée utilisant les ions périodates photoactivés est 

examinée dans ce travail. Cette étude démontre que la technique UV/IO4
– est un procédé 

d‟oxydation avancé très efficace pour le traitement des eaux contaminées par l‟Acid Blue 25. La 

cinétique de dégradation du colorant est significativement améliorée par la technique UV/IO4
– 

comparativement à la destruction par l‟irradiation ultraviolette seule. Cette amélioration 

significative de la dégradation du colorant est due à la formation des espèces radicalaires (●OH, 

IO3
● et IO4

●) et non radicalaires (O3, IO4
– et IO3

–), issues de la photodécomposition des ions 

périodates, qui participent activement à la dégradation de l‟AB25. La vitesse de dégradation du 

colorant augmente avec l‟augmentation de la concentration des ions périodates jusqu‟à 1 mM. 

Pour des concentrations plus élevées en périodates (> 1 mM), la vitesse de décomposition du 

colorant diminue avec l‟augmentation de la concentration des ions périodates. Ce résultat peut 

être expliqué par le fait qu‟à faible concentration des ions périodates, la photolyse des périodates 

augmente la formation des radicaux hydroxyles (●OH) qui réagissent avec l‟AB25, engendrant une 

augmentation de la vitesse initiale de dégradation. Par contre, pour des concentrations élevées en 

IO4
–, la diminution de la vitesse initiale de dégradation avec l‟augmentation de la concentration 

des ions périodates est due à la réaction compétitive de l‟excès d‟ions périodates avec les radicaux 

●OH. L‟enlèvement du colorant par le procédé UV/IO4
– diminue lorsque la concentration 

d‟AB25 augmente, mais la vitesse initiale de dégradation augmente avec la concentration initiale 

du colorant. Etant donné que la vitesse de production des espèces oxydantes produites par 

photodécomposition est constante pour une concentration initiale en ions périodates de 1 mM, 

l‟augmentation de la concentration initiale du colorant entraîne une augmentation de la 

probabilité d‟attaque par les entités oxydantes, ce qui engendre une augmentation de la vitesse de 

décomposition du colorant. L‟effet du pH sur la dégradation de l‟AB25 par la technique UV/IO4
– 

est examiné pour des valeurs de pH de 2,1, 6,4, 7 et 10. La dégradation la plus rapide est obtenue 

à pH naturel (6,4). La cinétique de dégradation à pH 10 est inférieure à celles obtenues aux autres 

pH. Les principales espèces de périodate de sodium à pH 2,1, 6,4 et 7 sont les ions IO4
–, alors 

que c'est la forme dimérisée (H2I2O10
4–) qui est l‟entité dominante à pH 10. Il semble que les ions 

issus de l‟ajout d‟acide sulfurique (H+, SO4
2–) ou de soude caustique (Na+ et OH–), dans le but de 

corriger le pH, engendrent un ralentissement de la dégradation de l‟AB25 par la technique 

UV/IO4
–. L‟effet du tert-butanol, connu comme étant un piégeur efficace des radicaux 

hydroxyles (●OH), sur la dégradation du colorant par le procédé UV/IO4
– n‟est pas très clair. Il 

est difficile de se prononcer sur le rôle des radicaux hydroxyles dans la dégradation du colorant 

par la technique UV/IO4
–. La DCO de la solution aqueuse d‟AB25 n‟est pas complètement 

éliminée par le procédé UV/IO4
−. 

En continuité aux travaux réalisés au cours de cette thèse et dans le but de tester 

l‟efficacité d‟autres procédés d‟oxydation avancés pour la dégradation de l‟AB25, nous suggérons 
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l‟utilisation d‟une décharge luminescente à courant continu générée au-dessus de l'eau. Dans cette 

partie, on a constaté que la destruction du colorant est en corrélation avec la production de H2O2 

dans un milieu liquide. L'effet des paramètres opératoires sur la dégradation de l‟AB25 est étudié. 

Les résultats obtenus ont montré que la dégradation est influencée par la concentration du 

colorant, le pH de la solution et la conductivité. Dans la décharge luminescente, la valeur la plus 

élevée de G50 est de 2,4 g/kWh et elle a été obtenue pour une intensité de courant de 45 mA à 

faible conductivité. On a trouvé que dans le cas de polarité positive, la production de H2O2 est 

plus élevée que dans le cas de polarité négative. De plus, le rendement de production de H2O2 

augmente avec l‟augmentation de l‟intensité du courant pour les deux polarités. La dégradation de 

l'AB25 est fortement dépendante de la concentration initiale du colorant. Pour une concentration 

initiale de 5 mg/L, l'élimination complète du colorant est effectuée après 20 min, tandis que des 

rendements d'élimination de l‟AB25  de 94, 89, 77, 69 et 51% sont obtenus pour des 

concentrations initiales de 10, 20, 30, 40 et 50 mg/L respectivement. La vitesse de dégradation la 

plus élevée a été obtenue à pH 2, tandis que la vitesse de dégradation diminue quand le pH 

augmente de 2 à 4. Une faible vitesse de dégradation est observée en milieu basique (8-10). 

L'addition de sels diminue la dégradation de l‟AB25 du fait de l‟augmentation de la conductivité. 

La dégradation de l‟AB25 par décharge luminescente à courant continu a été étudiée dans l'eau 

naturelle et l'eau de mer. Les résultats obtenus montrent que la dégradation de l‟AB25 par plasma 

froid est plus efficace dans l'eau distillée comparativement à l'eau de mer et l'eau naturelle. Ceci 

est dû à la présence de piégeurs de radicaux hydroxyles dans l‟eau de mer et l‟eau naturelle. La 

dégradation du colorant est inhibée, mais pas complètement, par l'addition d'éthanol. L‟analyse 

par CLHP-SM des solutions d‟AB25 traitées a permis l‟identification des sous-produits de 

dégradation permettant ainsi l‟étude du mécanisme réactionnel de dégradation du colorant.  

Ce travail a examiné la dégradation d‟un seul colorant anthraquinonique modèle (Acid 

Blue 25) par divers procédés d‟oxydation avancés utilisant des ultrasons de haute fréquence (1700 

kHz), des irradiations ultraviolettes et des décharges luminescentes à courant continu , mais ces 

méthodes pourraient être utilisées pour la dégradation d‟autres colorant acides anthraquinoniques 

tels que l‟Acid Blue 40, 41, 51, 53, 129 et 230 qui ont une structure chimique similaire à celle de 

l‟Acid Blue 25. 

 Cette étude a généré un certain nombre de données de dégradation de l‟Acid Blue 25 en 

phase aqueuse par divers procédés d‟oxydation avancés. Elle a également montré que les 

procédés étudiés sont des méthodes très prometteuses et peuvent être des techniques alternatives 

aux méthodes classiques. Plusieurs résultats ont été générés, certains mécanismes ont été 

expliqués, mais la complexité du sujet laisse le champ libre à une poursuite des travaux dans 

certains domaines : 
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 Identification des produits de dégradation par les procédés sonochimiques et 

photochimiques, 

 Approfondir les mécanismes de dégradation par les diverses techniques, 

 Etude des possibilités de minéralisation complète du colorant, 

 Etude de la biodégradabilité et la toxicité des produits de dégradation, 

 Optimisation de la concentration de CCl4 dans l‟objectif d‟éviter des quantités résiduelles 

de CCl4 dans l‟effluent traité, 

 Coupler les décharges luminescentes avec d‟autres procédés d‟oxydation avancés dans 

l‟objectif d‟améliorer le traitement,  

 Evaluation des coûts de traitement. 


