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Effet antibactérien de TiO2/FeBA contre (a) E. coli er (b) S. aureus; 

Photolyse (bactérie seule à différents temps d’irradiation), 
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La croissance de la population mondiale et l'expansion des activités humaines, notamment 

industrielles, mettent en péril les réserves d'eau potable en introduisant des substances nocives. 

Les produits pharmaceutiques et les perturbateurs endocriniens deviennent un danger 

environnemental croissant. La consommation de produits pharmaceutiques atteint 420 millions 

de boîtes annuellement en Algérie, sur un total de 730 millions de boîtes produites, d’après 

l’Union Nationale des Opérateurs de Pharmacies (UNOP) [1]. Certains pays connaissent une 

stagnation de la consommation de médicaments, tandis que dans d'autres États, une 

augmentation significative de la consommation est enregistré d'année en année [2]. 

Récemment, on a observé une augmentation de la détection de médicaments dans les eaux de 

surface, les eaux souterraines, et même dans l'eau potable. Ces médicaments peuvent avoir des 

conséquences néfastes sur la faune, la flore, et perturber les écosystèmes [3]. Ils représentent 

un nouveau type de polluants qui suscitent l'intérêt du public et des scientifiques. Les émissions 

provenant des sites de fabrication, de l'industrie, des déchets directs de médicaments non utilisés 

dans les foyers, ainsi que l'excrétion suite à l'administration de médicaments aux humains et 

aux animaux, contribuent tous à cette pollution [4],[5]. 

Plusieurs micropolluants organiques ne sont pas correctement éliminés par les stations 

d’épurations traditionnelles (STEP) qui utilisent des méthodes telles que l'adsorption physique 

ou la biodégradation. Certains de ces composés persistants s'accumulent dans l'environnement. 

Les taux d'élimination de certaines molécules au sein des stations d'épuration restent inférieurs 

à 30%, notamment les bêta-bloquants, parmi les substances pharmaceutiques les plus détectées 

dans l'environnement [6] ,[7]. Dans cette étude, le tartrate de métoprolol (MET) a été 

sélectionné comme polluant modèle. Le tartrate de métoprolol est l'un des bêta-bloquants les 

plus courants. Il est utilisé pour le traitement de différentes maladies cardiovasculaires telles 

que l'hypertension, la maladie coronarienne et les arythmies [8] [9]. Ce bêta-bloquant est 

considéré comme très nuisible pour l'environnement en raison de sa solubilité dans l'eau et de 

sa stabilité dans les systèmes aquatiques. Il a été détecté à des teneurs de l'ordre de ng/L - µg/L 

dans les eaux de surface [10] [4]. Par exemple, en Europe, l'aténolol et le métoprolol 

représentent plus de 80% de l'utilisation totale des bêta-bloquants [11]. Néanmoins, les 

proportions de divers bêta-bloquants dans la consommation totale varient d'un pays à l'autre et 

au fil du temps [11]. Il a été observé que le métoprolol est relativement persistant dans les 
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environnements aqueux, avec des demi-vies mesurées 39 fois supérieures à celles du 

propranolol, un autre bêta-bloquant largement utilisé [5]. Par conséquent, l'étude de 

l'élimination efficace de ce produit pharmaceutique des systèmes aquatiques est d'un grand 

intérêt en raison de ses propriétés mentionnées ci-dessus. 

Les Procédés d'Oxydation Avancés (POA) semblent constituer une bonne alternative pour 

surmonter les lacunes des traitements conventionnels. Parmi les POA, la photocatalyse 

hétérogène, basée sur des photocatalyseurs semi-conducteurs, est une technologie respectueuse 

de l'environnement, efficace et économique pour l'élimination des composés organiques [12]. 

Le radical hydroxyle créé par la paire e-/h+ produite lorsque le semi-conducteur est exposé à la 

lumière UV est utilisé pour oxyder les molécules organiques en utilisant un semi-conducteur 

comme le dioxyde de titane (TiO2) [4]. Le TiO2 a été largement utilisé et est devenu un 

photocatalyseur pour une grande variété de décontaminations de polluants récalcitrants 

[13],[14]. L'activité photocatalytique du TiO2 dépend de nombreux aspects tels que la structure 

cristalline, la taille des particules, la surface spécifique, la porosité [15]. Cependant, l'activité 

photocatalytique du TiO2 est entravée par plusieurs facteurs tels qu'une petite surface 

spécifique, une faible capacité d'adsorption et une agglomération des particules conduisant à 

une efficacité photocatalytique réduite. Dans certains cas, les agglomérats pourraient bloquer 

la pénétration de la lumière dans la solution. Il pourrait également être très difficile de récupérer 

les poudres après la réaction. 

De nombreuses approches et matériaux ont été utilisés pour palier à ces lacunes, notamment 

des ajustements morphologiques tels que l'augmentation de la surface et de la porosité, ainsi 

que des modifications chimiques impliquant l'incorporation de composants supplémentaires 

dans la structure du TiO2 [16]. Parmi ces matériaux, les argiles ont suscité une attention 

considérable en raison de leur abondance dans la croûte terrestre, de leurs caractéristiques non 

toxiques, de leur inertie chimique, de leur porosité, de leur morphologie en couches et de leur 

stabilité mécanique [16],[17]. Le procédé de pontage des argiles implique l'utilisation d'une 

argile à feuillets, appelée silicate lamellaire, comme structure hôte. Entre ces feuillets, des 

espèces polymériques organiques et/ou minérales de taille importante sont insérées par échange 

cationique, afin de produire des matériaux plus microporeux et caractérisés par un espacement 

interfoliaire important. La rigidité du matériau est obtenue par calcination, les transformant en 

piliers fixes. Les complexes inorgano-argileux sont formés d'argiles homosodiques dans 

lesquelles des polycations métalliques tels que Al3+, Cr3+ Fe3+ et titane Ti4+ont été intercalés. 

Les argiles pontés par des oxydes métalliques présentent des propriétés remarquables en termes 
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d'absorption, de catalyse et de photocatalyse, ce qui a suscité un intérêt considérable à l'échelle 

mondiale. Elles ont été efficacement utilisées pour éliminer la pollution organique des eaux. 

[18],[19],[20], [21],[22]. Les argiles expansibles modifiées par Fe3+ ont également fait l'objet 

d'études approfondies au cours de la dernière décennie, principalement en vue de leur utilisation 

comme catalyseurs hétérogènes de type like-Fenton en présence de H2O2 [23],[24],[25]. 

Une autre propriété, également très importante, du dioxyde de titane et des argiles est leur 

application dans l'inactivation des bactéries. . Outre leur activité photocatalytique qui permet la 

minéralisation des molécules organiques toxiques en H2O et CO2, les films de TiO2 sont 

largement utilisés comme revêtements photocatalytiques dans diverses applications. Ainsi, les 

matériaux revêtus de TiO2, tels que les dispositifs médicaux, les tissus, les implants dentaires, 

les matériaux de construction et les revêtements d'emballage alimentaire, jouent un rôle efficace 

dans le contrôle des infections pathogènes [26],[27],[28],[29]. Sous la lumière visible, les 

espèces réactives de l'oxygène (reactive oxygen species) (ROS) photo-générées à la surface du 

TiO2 sont responsables de la destruction d'une large gamme de microorganismes dans l'eau, l'air 

et sur les surfaces [30],[31],[32]. Tout comme le TiO2, des propriétés antibactériennes ont 

également été observées chez certains minéraux géologiques naturels, suggérant des possibilités 

pour de nouveaux composés thérapeutiques [33],[34],[35]. Certains minéraux argileux libèrent 

des métaux de transition solubles lorsqu'ils sont hydratés, ayant la capacité de tuer les bactéries 

pathogènes émergentes [36],[37]. Des recherches ont montré que certains ions présents dans les 

argiles, notamment Zn2+, Ni2+, Co2+, Cu2+, et Fe2+, sont responsables de cette activité 

antibactérienne, indépendamment du pH [38]. 

L'argile étudiée dans ce travail, est une bentonite du gisement de Roussel à Hammam 

Boughrara, Maghnia, l'une des argiles les plus répandues en Algérie. Elle a été l'objet de 

diverses études de recherche portant sur son efficacité dans l'élimination de polluants 

organiques ou inorganiques [39],[40]. Cette argile naturelle contient une proportion élevée de 

montmorillonite, un aluminosilicate hydraté. Les substitutions isomorphes dans sa structure 

cristalline confèrent une charge négative permanente à la surface des couches, permettant à la 

montmorillonite d'échanger des cations (CEC) et d'absorber des molécules d'eau (capacité 

d'inflation) [41],[42]. 

Ce travail présente la synthèse par combinaison des deux méthodes sol-gel et hydrothermale, 

la caractérisation, ainsi que l'activité photocatalytique et antibactérienne des nanocomposites 

de la bentonite intercalée par des solutions de Fe3+ et de TiO2  (TiO2/Fe-Bentonite). 
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Contrairement à la plupart des études existantes qui utilisent les ions Fe3+ et TiO2 séparément, 

peu de recherches ont été menées sur la synthèse et les applications photocatalytiques et 

antibactériennes des nanocomposites TiO2/Fe-bentonite. L'originalité de cette étude réside aussi 

dans l’utilisation de l'énergie solaire avec les nanocomposites TiO2/Fe-bentonite pour la 

dégradation des produits pharmaceutiques présents dans les eaux, rendant ainsi le système plus 

respectueux de l'environnement. L'efficacité photocatalytique des matériaux synthétisés a été 

évaluée pour la dégradation du tartrate de métoprolol (MET), tandis que l'activité 

antibactérienne des échantillons a été testée contre Escherichia coli et Staphylococcus aureus, 

représentant respectivement les bactéries à Gram négatif et à Gram positif. 

Nous avons choisi le plan ci-dessous pour améliorer la présentation des expériences menées et 

des résultats obtenus : 

Le premier chapitre de la thèse est dédié à une étude bibliographique, il comprend quatre parties 

qui explorent différents aspects. La première partie examine l'impact des produits 

pharmaceutiques sur l'environnement, en mettant l'accent sur les β-bloquants. La deuxième 

partie se concentre sur la photocatalyse hétérogène, en détaillant le principe, les propriétés 

physiques du TiO2, les méthodes de synthèse et le rôle de TiO2 dans le traitement des polluants 

organiques persistants. Elle présente également un aperçu sur le traitement photocatalytique 

solaire. La troisième partie explore l'utilisation des argiles dans la dépollution de l’eau, en 

soulignant leur capacité à adsorber les produits pharmaceutiques, ainsi que le potentiel des 

nanocomposites TiO2/argile dans le développement de matériaux photocatalytiques avancés. 

Enfin, la quatrième partie examine l'effet antibactérien de l'oxyde de titane et de la bentonite, 

en fournissant une synthèse bibliographique des travaux dans ce domaine. 

Le second chapitre traitera des méthodes expérimentales et les différentes techniques 

analytiques utilisées dans cette étude. Dans un premier temps, la méthode de synthèse des 

photocatalyseurs à base de dioxyde de titane et de fer supportés sur la bentonite 

(TiO2/fer/bentonite) est détaillée. Ensuite, les principes des différents appareils de 

caractérisation physico-chimique utilisés sont exposés afin d'obtenir le maximum 

d'informations sur les propriétés structurales et morphologiques des photocatalyseurs élaborés. 

Les résultats de cette thèse sont répartis entre les chapitres trois, quatre, cinq et six. Dans le 

troisième chapitre, nous commencerons par une caractérisation du métoprolol réalisée par 

spectrophotométrie UV-visible et spectrométrie infrarouge (IR). Ensuite, nous procéderons à 

une caractérisation de la bentonite naturelle (BN), bentonite activée (BA) et la bentonite activée 
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et pontée par le Fe3+ (FeBA), ainsi que des nanocomposites synthétisés (TiO2/BN, TiO2/BA et 

TiO2/ FeBA) par diverses techniques DRX, FTIR, BET, MEB/EDS et la spectroscopie UV- 

Visible. 

Étant donné la nature adsorbante des argiles, en particulier de la bentonite, le chapitre quatre 

s'est focalisé sur l'étude de l'adsorption du MET sur la bentonite modifiée par l’acide et le fer 

(FeBA), qui a démontré une efficacité meilleure par rapport à la bentonite naturelle et à la 

bentonite activée. L’étude de l’effet de quelques paramètres sur l’adsorption ainsi que le calcul 

de quelques paramètres thermodynamiques ont été élaborés. 

Quant au cinquième chapitre, nous exposérons une étude précise de la dégradation du 

MET dans le système TiO2/FeBA sous irradiation UV et solaire. Nous avons suivi la cinétique 

de disparition du MET et étudié l’influence de divers paramètres (le pH, la concentration du 

substrat et du catalyseur, la présence des ions inorganiques, la longueur d’onde d’irradiation 

…) sur l’orientation et la vitesse de la réaction. Enfin, l'efficacité du processus dans les matrices 

environnementales réelles sous irradiation UV et solaire sont déterminés ainsi que la 

minéralisation (suivi par COT) et la régénération du catalyseur. 

Le chapitre final explorera l'activité antibactérienne des échantillons de bentonite et des 

matériaux synthétisés en utilisant l'inactivation des bactéries Escherichia coli (bactéries à Gram 

négatif) et Staphylococcus aureus (bactéries à Gram positif), choisies comme modèles d'agents 

pathogènes. Les tests antibactériens ont été effectués en utilisant (i) la méthode de diffusion en 

puits et (ii) la méthode de dénombrement des micro-organismes en milieu liquide (eau saline). 

Le manuscrit se termine par une conclusion générale résumant les résultats principaux de cette 

thèse, suivie par des perspectives pour de futures recherches. 
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CHAPITRE I : ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE 

 
I.1. GENERALITE SUR LES PRODUITS PHARMACEUTIQUES 

 
Parmi les différentes catégories de micro-polluants organiques identifiées à l'échelle mondiale, 

il y a eu une attention croissante de la part des scientifiques et du public sur les résidus 

environnementaux et les caractéristiques toxicologiques des produits pharmaceutiques et de 

soins personnels [1]. Les médicaments, comprenant des produits tels que les antibiotiques, les 

anti-inflammatoires, les hormones, les bêta-bloquants, les régulateurs lipidiques sanguins et les 

antiépileptiques, ainsi que les produits de soins personnels, tels que les antimicrobiens, les 

filtres ultraviolets, les conservateurs et les répulsifs pour insectes, constituent une gamme de 

substances chimiques utilisées dans les activités quotidiennes de la vie humaine [2]. Ils 

représentent une catégorie de composés chimiques largement utilisés dans les domaines de la 

santé humaine, de la cosmétique, de l'agriculture et de la médecine vétérinaire. Ils sont répandus 

dans les environnements aquatiques et terrestres à l'échelle mondiale et ont été impliqués dans 

la cause d'effets néfastes tant sur les êtres humains que sur les organismes non ciblés [3] 

conduisant à l'émergence de pathogènes hautement résistants [4]. La majorité des médicaments 

sont caractérisés par une forte polarité et une faible volatilité, ce qui les conduit à se déplacer 

vers l'environnement aquatique [5]. 

I.1.1. Impact des produits pharmaceutiques dans l’environnement 
 

I.1.1.1. Impact et occurrence dans les systèmes aquatiques 
 

Rivière : Les stations d'épuration, mal appropriées pour certains produits organiques, relâchent 

des effluents chargés en produits pharmaceutiques dans les rivières, entraînant une pollution. 

De nombreuses études ont évalué cette pollution des cours d'eau, qui deviennent ainsi le 

réceptacle de nombreux produits issus des activités humaines dans les bassins versants qu'ils 

traversent. Une grande partie des stations d’épuration déversent directement leurs effluents dans 

les rivières, les rendant donc sensibles aux polluants typiquement anthropiques, comme par 

exemple, les principes actifs [6]. 

Eau souterraine : Bien que certaines nappes phréatiques semblent préservées de la pollution 

en raison des formations géologiques qui agissent comme des barrières aux transferts de 

polluants, d'autres, peu profondes et sans formation imperméable, appelées nappes libres, 

peuvent être directement exposées aux eaux de surface et donc contaminées par les 

micropolluants. Ainsi, la détection de substances telles que les produits pharmaceutiques dans 

les eaux souterraines augmente lorsque la pollution de la surface est constatée [7]. Des études 
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ont révélé la présence de micropolluants dans les aquifères, principalement en zones urbaines 

où l'impact humain est maximal. Les concentrations peuvent être élevées, dépassant parfois les 

centaines de ng/L (par exemple, diclofénac, ibuprofène) voire les µg/L (par exemple, acide 

salicylique), avec des fréquences de détection importantes. Certaines molécules comme la 

carbamazépine ou l'acide salicylique peuvent être détectées en permanence. La contamination 

des nappes a plusieurs origines, notamment les fuites des réseaux d'eaux usées et d'égouts mal 

entretenus, l'infiltration des eaux fluviales chargées en produits pharmaceutiques, et la nature 

des couches géologiques [8]. 

Eau potable : En raison des enjeux et des risques pour la santé publique, les eaux destinées à 

la consommation sont soumises à des contrôles et à un traitement beaucoup plus strict et 

coûteux que celles rejetées dans l'environnement. Pour atteindre les objectifs de potabilisation 

de l'eau, plusieurs étapes sont nécessaires, telles que l'oxydation, la floculation, la filtration et 

la désinfection, avant sa distribution à la population. Ces processus permettent de réduire de 

manière significative la présence de micropolluants dans l'eau. 

Malgré tout, il n’est pas rare de pouvoir détecter certaines molécules pharmaceutiques dans les 

eaux potables [9]. Les niveaux mesurés de contamination par des molécules persistantes comme 

la carbamazépine et l'ibuprofène dépassent parfois les centaines de ng/L. Bien que les taux de 

détection restent relativement bas par rapport à ceux trouvés dans les eaux fluviales, 

estuariennes ou marines, il est important de noter que ces mesures concernent l'eau traitée 

destinée à la consommation directe. Cette possibilité de détecter ces substances actives dans 

des eaux aussi critiques soulève des inquiétudes quant à leur impact sur notre santé [7]. 

I.1.1.2. Impact sur la faune et la flore 
 

Étant donné que les médicaments sont fréquemment introduits dans l'environnement par de 

nombreux vecteurs, leur absorption par les plantes est répandue, comme l'ont récemment 

signalé de nombreux chercheurs [10]. 

Les recherches visant à évaluer la toxicité des produits pharmaceutiques sur les organismes 

vivants se divisent en deux catégories. Premièrement, il y a les études de létalité, également 

appelées études de toxicité aiguë, au cours desquelles un organisme est exposé à des 

concentrations croissantes de polluants jusqu'à ce qu'il meure. Le deuxième type comprend les 

études d'observation ou de simulation du milieu naturel, qui examinent la toxicité chronique en 

utilisant des concentrations de produits pharmaceutiques similaires à celles observées dans 

l'environnement. Les micropolluants organiques, notamment les perturbateurs endocriniens, 

peuvent montrer une toxicité exponentielle lorsque plusieurs composés sont combinés. Malgré 



Chapitre I : Etude bibliographique 

11 

 

 

 
des concentrations faibles dans l'environnement ou en laboratoire, ces mélanges ne suffisent 

pas à expliquer les perturbations observées chez certains organismes vivants sans prendre en 

compte une toxicité combinée [6]. 

I.1.2. Bêtabloquants 
 

Les bêtabloquants sont une classe de médicaments largement utilisée pour traiter les troubles 

cardiovasculaires, y compris les rythmes cardiaques anormaux, l'hypertension artérielle et 

l'angine de poitrine. Depuis leur invention il y a plus de 50 ans, les bêtabloquants demeurent 

l'un des groupes de médicaments les plus utiles en pratique clinique [11]. Les bêtabloquants, 

dont l'aténolol, le métoprolol, le nadolol, le pindolol, l'acébutolol et le propranolol, prescrits à 

l'échelle mondiale, sont également fréquemment détectés dans l'environnement [3]. 

Leur utilisation varie en termes de type et de quantité selon les différents pays. Par exemple, la 

consommation annuelle de métoprolol en Chine a augmenté de 27 961 kilogrammes en 2011 à 

63 837 kilogrammes en 2015, marquant une augmentation presque 10 fois plus élevée par 

rapport à la Finlande [12,13]. 

De plus, des concentrations de bêtabloquants allant de 2198 ng/L à 5824 ng/L ont été détectées 

en Tunisie et en Chine, respectivement. Ces résultats indiquent que les pays en développement 

en Afrique et en Asie sont parmi les plus touchés par les médicaments pharmaceutiques dans 

les environnements. Cela pourrait être attribué à un assainissement insuffisant, des stations 

d'épuration des eaux usées défaillantes et une gestion inadéquate des déchets dans les 

établissements de santé, entre autres facteurs [14]. 

L'Aténolol (ATE), le Métoprolol (MET) et le Propranolol (PRO) sont les bêta-bloquants les 

plus largement utilisés. Ce sont des bases faibles avec une constante d'acidité (pKa) d'environ 

9,6, avec une protonation se produisant à un pH environnemental (pH 6-8), et ils sont 

modérément hydrophiles [15]. 

I.1.3. Travaux antérieurs sur la dégradation du tartrate de métoprolol (MET) 
 

Le tartrate de métoprolol (MET) est un bloqueur sélectif des récepteurs bêta-1 utilisé pour traiter 

diverses maladies cardiovasculaires, telles que l'hypertension, la maladie coronarienne et les 

arythmies. Le MET se caractérise par une utilisation croissante ces dernières années et, par 

conséquent, on s'attend à ce que sa présence dans les effluents aqueux augmente également 

[16]. Le métoprolol n'est pas efficacement éliminé dans les stations d'épuration des eaux usées, 

et il a été trouvé non seulement dans les effluents traités mais aussi dans les sources d'eau 

naturelle. Par conséquent, comprendre son comportement dans l'environnement est crucial, 
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avec la photodégradation émergeant comme une voie de dégradation significative. Cependant, 

la photodégradation directe du métoprolol par la lumière solaire n'est pas significative 

Beaucoup d’étude ont été mené sur l’élimination des bêta-bloquants, notamment le métoprolol. 

Ye et al ont utilisé des réseaux de nanotubes de TiO2 (TNAs) en tant que catalyseur et le LED 

UV comme source lumineuse (UV-LED/TNAs) pour la dégradation photocatalytique du MET 

en solution aqueuse et la plus haute dégradation a été obtenue lorsque qu'un mélange d'anatase 

et de rutile était présent dans les TNAs [17]. 

L'objectif du travail mené par Romero et al. était d'étudier et de comparer l'élimination du 

métoprolol (MET) par photolyse, photocatalyse/TiO2, UV-Vis/H2O2 et les processus UV- 

Vis/H2O2/TiO2 en utilisant deux dispositifs expérimentaux différents : un solarbox (SB) avec 

une lampe Xe et un réacteur pilote solaire avec des collecteurs paraboliques composés (CPCs). 

Pour les différents processus décrits, les meilleurs résultats en termes de dégradation du MET 

ont été obtenus avec UV-Vis/H2O2/TiO2 (0,4 g/L de TiO2 et 150 mg/L de H2O2), permettant 

une dégradation complète du MET en 120 minutes et une minéralisation de presque 40% du 

carbone organique total (COT) dans le solarbox. Dans les CPCs, une conversion de 95,6% du 

MET et une minéralisation de 38,3% du COT ont été obtenues après 180 minutes [18]. 

Dans l’étude conduite par Yu et al., un composite Ag–Bi2WO6–Graphene synthétisé a permis 

d’ éliminé le métoprolol après 2 heures d'irradiation avec de la lumière solaire simulée [19]. 

Une étude de Šojic´ et al sur la dégradation du thiaméthoxam (THIA) et du métoprolol (MET) 

a été menée en utilisant la photolyse UV (λ = 254 nm), l'ozonation, et une combinaison de ces 

méthodes. Des trois traitements appliqués, la photolyse UV et la combinaison UV/O3 se sont 

révélées les plus efficaces dans la dégradation du THIA, tandis que le processus UV/O3 semblait 

être le plus efficace en termes de décomposition du MET [20]. 

I.2. PHOTOCATALYSE ET MATERIAUX SEMI-CONDUCTEURS 

I.2.1. Procédés d'oxydation avancés (POAs) 
 

De nombreux micropolluants organiques sont mal éliminés dans les stations d'épuration 

conventionnelles (STEP) utilisant des techniques telles que l'adsorption physique ou la 

biodégradation. Certains ingrédients actifs sont persistants et bioaccumulables dans 

l'environnement. Dans le but de restreindre l’arrivée de ces divers types de polluants dans 

l’environnement, des méthodes de traitement efficaces et écologiques ont été développées. Les 

procédés d'oxydation avancés (POAs) ont été proposés comme méthodes alternatives pour 
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l'élimination de nombreuses substances organiques toxiques contenues dans les eaux usées, l'air 

et le sol. Ils permettent la destruction des polluants cibles contrairement aux procédés 

conventionnels de séparation ou de transfert de matière produisant des déchets secondaires ou 

concentrés (filtrats, adsorbats, boues biologiques, etc.) [21]. Ces procédés d'oxydation avancée 

sont généralement utilisés dans des systèmes de traitement avancés tels que l'ozonation avancée, 

la peroxydation avancée, l'oxydation photocatalytique et d'autres combinaisons de méthodes 

pour traiter les eaux usées, les effluents industriels et d'autres types de pollution de l'eau. Ils 

offrent des avantages tels qu'une efficacité élevée de dégradation des polluants, une large 

gamme de réactivité et la possibilité de traiter une grande variété de contaminants organiques 

et inorganiques. 

Les procédés d'oxydation avancés peuvent être regroupés en quatre groupes : 
 

 Les procédés photocatalytiques en phase hétérogène ou homogène : TiO2/UV ; 

H2O2/UV, O3/UV et Fe2+/H2O2/UV ;

 Les procédés d'oxydation chimique en phase homogène : H2O2/Fe2+ et H2O2/O3 ;

 Les procédés d'oxydation par sonification ;

 Les processus d'oxydation électrochimique.
 

Le principe des POAs est de produire le radical hydroxyle (•OH) dans l'eau, un très puissant 

oxydant capable d'oxyder une large gamme de composés organiques [22, 23]. Les radicaux 

hydroxyle (•OH) sont des espèces chimiques hautement réactives qui jouent un rôle clé dans de 

nombreux processus chimiques et environnementaux. Ils sont composés d'un atome d'oxygène 

(O) et d'un atome d'hydrogène (H) liés par une liaison covalente, avec un électron non apparié 

sur l'atome d'oxygène, ce qui leur confère une grande réactivité. Les constantes de réaction des 

radicaux hydroxyle avec la plupart des composés organiques connus sont comprises entre 106 

et 1010 mol.L-1 .s-1 [21]. Il a un caractère électrophile. C’est un acide faible. Dans un milieu 

alcalin fort, le radical •OH existe sous sa forme basique conjuguée : le radical O•- réagissant 

plus lentement par attaque nucléophile [24]. Son pKa est égal à 11,9 dans le couple (•OH/ O•-). 

A des pH plus acides et neutre, c'est la forme acide qui prédomine et réagit ainsi sur la matière 

organique par attaque électrophile [21]. 

 
•OH + HO- ↔ O•- + H2O (pKa = 11,9) (I.1) 

 
Les radicaux •OH sont des oxydants forts en solution aqueuse où ils participent à de nombreuses 

réactions dont trois prédominantes, à savoir : 
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1. L’abstraction d’un atome d’hydrogène : 

RH + •OH → R• + H2O (I.2) 

2. L’addition électrophile sur une liaison non saturée : 

PhX + •OH → Ph• (X)OH (I.3) 

3. Transfert électronique : 

RX + •OH → RX• + OH− (I.4) 

 
I.2.2. Photocatalyse hétérogène 

I.2.2.1. Généralité et principe 
 

La photocatalyse implique l'activation d'un catalyseur (habituellement un semi-conducteur) par 

l'absorption de photons (rayonnement lumineux), ce qui entraîne la production d'agents 

oxydants capables de dégrader des molécules organiques. Si le photocatalyseur et les polluants 

se trouvent dans des phases physiques différentes, on parle de photocatalyse hétérogène. [25]. 

Le semi-conducteur utilisé dans la photocatalyse hétérogène est généralement un matériau tel 

que le dioxyde de titane (TiO2) ou certains matériaux à base de métaux de transition. Ces 

matériaux ont la propriété d'absorber la lumière et de générer des paires d'électrons et de trous 

d'électrons excités. Pour que des électrons puissent passer de la bande de valence (Ev) à la 

bande de conduction (Ec), l'énergie des photons doit être au moins égale à la largeur de la bande 

interdite (Ec-Ev). Ce processus crée des lacunes électroniques, connues sous le nom de trous 

positifs (h+), dans la bande de valence. (Eq (I.5)). Les paires électron-trou (e- /h+) produites par 

la lumière sont à l'origine des réactions d'oxydo-réduction, générant ainsi différentes espèces 

radicalaires capables de dégrader les molécules organiques. 

TiO2 + hν  e-
bc + h+

bv (I.5) 
 

La voie la plus directe de formation du radical •OH est l’oxydation par un trou de H2O ou d’un 

ion OH- adsorbés. Ce radical, l’un des plus réactifs et des moins sélectifs, attaque la plupart des 

molécules en fournissant d’autres radicaux qui réagissent avec O2 [26] . Les paires électron- 

trou rentrent dans des réactions REDOX avec les molécules adsorbées à la surface de TiO2. Les 

électrons ainsi créés peuvent réduire un accepteur d’électron (oxydant) et les trous peuvent 

oxyder un donneur d’électron (réducteur) selon les réactions suivantes : 

�− + �2 ���  0°− (I.6) 
�� 2 ��� 

ℎ+ + H2Oads°����� + �+ (I.7) 

 
ℎ+ + �����  °OH��� (I.8) 
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Enfin, une recombinaison (e- /h+) reste possible. Elle peut avoir lieu et s’accompagne d’un 

dégagement de chaleur [27]. 

 

 
Figure I.1 : Principe de la photocatalyse hétérogène 

 
La photocatalyse hétérogène est utilisée dans de nombreuses applications, notamment la 

dégradation des polluants organiques dans l'eau et dans l'air, la production d'hydrogène à partir 

de l'eau, la synthèse de composés organiques complexes, et même dans certains processus de 

production d'énergie solaire. Elle présente plusieurs avantages, tels qu'une efficacité élevée, une 

faible consommation d'énergie et une dégradation non sélective des polluants, ce qui en fait une 

technologie prometteuse dans le domaine de l'environnement et de la chimie verte. 

I.2.2.2. Paramètres influençant la réaction photocatalytique 
 

En laboratoire, ou plus récemment à une échelle préindustrielle, il a été déterminé que cinq 

facteurs exercent une influence sur les cinétiques d'oxydation photocatalytique des composés 

organiques en solution aqueuse. [28]: la masse de catalyseur , la longueur d’onde, l’intensité 

du rayonnement lumineux, la concentration du substrat et la température de la solution. 

En pratique, divers facteurs liés aux conditions expérimentales influent également sur les 

cinétiques de dégradation photocatalytique. Parmi eux, on trouve le pH du milieu, la présence 

d'espèces dissoutes telles que des ions ou des métaux, ainsi que l'addition d'espèces oxydantes. 

Le dopage, qui consiste à introduire de manière contrôlée des impuretés telles que Pt, Fe ou Cu 

dans le réseau cristallin du TiO2, vise à conférer de nouvelles propriétés à ce matériau, comme 

l'absorption de rayonnement dans le visible et l'augmentation de son activité photocatalytique. 

[29]. 
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I.2.3. Photocatalyse solaire 

 
La lumière du soleil, une ressource naturelle d'une qualité exceptionnelle, a suscité un intérêt 

considérable en tant que source d'énergie propre, économique, non polluante, abondante et 

renouvelable à l'infini, à mesure que la société prend de plus en plus conscience de l'impact 

environnemental néfaste des activités humaines. La capture de l'énergie solaire est désormais 

un défi scientifique majeur du XXIe siècle. Bien que l'idée d'utiliser l'énergie solaire pour 

préserver l'environnement ne soit pas nouvelle, elle reste pertinente aujourd'hui. 

Lorsqu'il s'agit d'utiliser l'énergie solaire pour favoriser les réactions catalytiques, la technologie 

de la photocatalyse est le premier choix [30]. 

De nombreux photocatalyseurs ont été créés et évalués pour leur efficacité dans le traitement 

des eaux usées. Initialement, la plupart de ces photocatalyseurs étaient actifs uniquement dans 

la plage des UV. Récemment, des efforts soutenus ont été déployés pour développer des 

photocatalyseurs actifs dans le spectre visible/solaire. Cette évolution nécessite une exploration 

approfondie des propriétés physiques et chimiques du photocatalyseur [31]. 

Pour aborder cette problématique, de nombreuses modifications ont été apportées au TiO2 et 

des résultats prometteurs ont été rapportés. Certains chercheurs ont travaillé sur le chargement 

du TiO2 avec du carbone, du charbon actif, du graphite, différentes formes d'oxyde de graphène, 

des nanofeuilles, etc, tandis que d'autres ont concentré leur attention sur l'inclusion de divers 

additifs métalliques et non métalliques (comme N, S, Fe, La, I) [31]. 

Lal et al. (2022) ont étudié un photocatalyseur à base de TiO2 dopé au Nd (nitrate de néodyme) 

synthétisé par sol-gel ultrasonique et testé pour sa capacité à dégrader le bleu de méthylène dans 

une solution aqueuse exposée à des rayonnements UV et solaires. Les analyses DRX ont montré 

que les échantillons non traités contenaient à la fois du TiO2 anatase et rutile (16,97 nm), tandis 

que les échantillons dopés au Nd (6,41 nm) ne présentaient que du TiO2 anatase. Le dopage au 

Nd a réduit la largeur de la bande interdite énergétique de 3,23 eV à 3,16 eV, entraînant une 

amélioration significative de l'activité photocatalytique. Irradier pendant 60 minutes sous UV, 

le taux de dégradation du bleu de méthylène par le TiO2 dopé au Nd a atteint 99,11 %, et sous 

lumière solaire pendant 180 minutes, il a été mesuré à 96,42 %. Une amélioration attribuée à la 

réduction de la taille des particules, qui a augmenté la surface spécifique du photocatalyseur, 

renforçant ainsi son efficacité de dégradation [32]. 

Rashid Al-Mamun et al. (2022) ont utilisé une technique de sol-gel modifiée pour préparer 

des nanoparticules de TiO2 poreuses de haute pureté avec une méthode de traitement thermique. 
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La dégradation du colorant orange de méthyle (MO) en tant que contaminant modèle pour les 

effluents textiles en présence d'une irradiation UV/solaire a été étudiée. L'énergie de bande 

interdite calculée (3,12 eV) se situe dans la région de la lumière visible, ce qui indique 

l'activation des nanoparticules en présence d'une irradiation UV/solaire. Les expériences 

photocatalytiques ont été réalisées sous plusieurs conditions opérationnelles en utilisant des 

nanoparticules de TiO2 pour le traitement du colorant MO. La photodégradation du colorant 

MO était plus efficace sous irradiation lumineuse solaire simulée que sous irradiation UV [33]. 

Nagaraj et al. (2021) ont amélioré l'activité de photodégradation en préparant des 

nanoparticules de TiO2 dopées à l'argent. Le dopage à l'argent a réduit la bande interdite 

énergétique du TiO2 (passant de 2,87 eV à 2,7 eV), améliorant ainsi son absorption de la lumière 

visible et diminuant la recombinaison des électrons-trous. Les résultats ont montré une 

photodégradation de 100 % du colorant MB avec les nanoparticules de TiO2 dopées à l'argent, 

comparé à seulement 10 % pour le TiO2 standard. Cette amélioration résulte de l'augmentation 

de l'adsorption, de l'inhibition de la recombinaison des charges et de la réduction de la bande 

interdite, grâce à l'effet synergique du TiO2 et du dopage à l'argent [34]. 

I.2.4. Matériaux semi-conducteurs 
 

Les matériaux semi-conducteurs sont des matériaux qui présentent des propriétés électriques 

entre celles des conducteurs et des isolants. Contrairement aux conducteurs, tels que les métaux, 

les semi-conducteurs ne conduisent pas facilement l'électricité, mais ils le font mieux que les 

isolants. Ces matériaux jouent un rôle crucial dans l'industrie électronique et sont largement 

utilisés pour la fabrication de composants électroniques tels que les diodes, les transistors et les 

circuits intégrés. Voici quelques caractéristiques importantes des matériaux semi-conducteurs : 

Les semi-conducteurs ont une structure atomique qui leur permet de réguler la conduction 

électrique. Ils ont une bande interdite, une plage d'énergie qui sépare la bande de valence, où 

les électrons sont liés aux atomes, de la bande de conduction, où les électrons peuvent se 

déplacer plus librement. La largeur de cette bande interdite influence les propriétés électriques 

du matériau. La conductivité des semi-conducteurs peut être modifiée en introduisant des 

impuretés dans le matériau, un processus connu sous le nom de dopage. Il existe deux types de 

dopage : le dopage de type N, où des impuretés ajoutent des électrons libres, et le dopage de 

type P, où des impuretés créent des trous, des positions où les électrons peuvent se déplacer. 

En photocatalyse, les matériaux semi-conducteurs jouent un rôle essentiel en exploitant 

l'énergie lumineuse pour initier des réactions chimiques. 
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Certains des matériaux semi-conducteurs couramment utilisés en photocatalyse comprennent : 

 Oxydes métalliques : Des oxydes métalliques tels que le dioxyde de titane (TiO2), 

l’oxyde de zinc (ZnO) et l’oxyde de tungstène (WO3) sont largement utilisés en 

photocatalyse. Le TiO2 est particulièrement populaire en raison de sa stabilité chimique, 

de son abondance et de son efficacité dans la génération de paires électron-trou sous 

l'effet de la lumière UV.

 Sulfures métalliques : Certains sulfures métalliques, tels que le disulfure de molybdène 

(MoS2) et le disulfure de tungstène (WS2), sont également des matériaux semi- 

conducteurs largement étudiés pour leurs propriétés photocatalytiques.

 Oxydes mixtes et composés semi-conducteurs : Des oxydes mixtes, tels que les 

oxydes de bismuth titanate (Bi4Ti3O12), et des composés semi-conducteurs, tels que le 

bismuth oxyhalide (BiOX, où X est un halogène comme le Cl, le Br, ou l'I), ont montré 

des performances prometteuses en photocatalyse.

Il convient de noter que la recherche dans ce domaine est en constante évolution, avec des 

scientifiques explorant de nouveaux matériaux et méthodes pour améliorer l'efficacité des 

processus photocatalytiques et élargir leur champ d'application. L'utilisation de matériaux semi- 

conducteurs en photocatalyse offre ainsi des perspectives passionnantes pour le développement 

de technologies plus propres et durables. 

I.2.5. Dioxyde de titane 

Le TiO2 est un composé chimique inorganique qui se présente sous la forme d'une poudre 

blanche. Il a été Découvert en 1791 par William Gregor, il est présent comme composant de 

l’ilménite, une espèce minérale constituée d’un oxyde de fer et de titane de formule Fe2+TiO3. 

Il est largement utilisé dans divers domaines en raison de ses propriétés physiques et chimiques 

particulières. Le TiO2 est utilisé comme pigment blanc dans de nombreuses applications, 

notamment dans la fabrication de peintures, de revêtements, de plastiques, de papiers et d'autres 

produits. Sa capacité à disperser la lumière et à réfléchir les rayons ultraviolets en fait un choix 

populaire pour donner une blancheur et une opacité aux produits. En raison de son efficacité à 

réfléchir les rayons ultraviolets, le TiO2 est également utilisé dans les crèmes solaires et d'autres 

produits de protection solaire pour protéger la peau contre les effets néfastes des rayons UV. 

Le TiO2 est considéré comme l'un des meilleurs photocatalyseurs en raison de son activité 

photocatalytique élevée, de sa stabilité chimique et de sa disponibilité à faible coût. Il est 

chimiquement inerte, ce qui signifie qu'il ne réagit généralement pas avec d'autres substances. 

Cette inertie chimique lui confère une excellente stabilité et une résistance à la corrosion. 
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I.2.5.1. Structure et Propriétés Physiques 

 
Le TiO2 est un oxyde composé de titane et d'oxygène. Sa structure cristalline peut prendre 

différentes formes, les plus courantes étant l'anatase, le rutile et le brookite. Chacune de ces 

phases cristallines présentes des propriétés spécifiques. La structure de la maille élémentaire se 

compose d'un octaèdre (TiO6) qui peut être plus ou moins déformé. Ce motif consiste en un 

atome de titane occupant le site octaédrique, entouré de six atomes d'oxygène situés aux 

sommets de l'octaèdre. [35]. 

 

 
Figure I.2 : Motif de la maille de TiO2 [35] 

 
Les trois phases cristallines sont toutes constituées de la maille élémentaire d’octaèdre de 

formule TiO6 centré sur l’atome de titane et ne diffèrent que par l’arrangement des octaèdres et 

par les distorsions de chacun d’eux. Les propriétés physico-chimiques du TiO2 sont différentes 

selon la nature de la phase. Les formes anatase et rutile ont une activité photocatalytique. 

L'anatase est souvent utilisé en photocatalyse en raison de son efficacité élevée dans la 

génération de paires électron-trou lorsqu'il est exposé à la lumière ultraviolette. La largeur de 

la bande interdite de l’anatase est de 3,2 eV et celle du rutile est de 3 eV [27]. 

Pour le rutile, les cations Ti4
+ sont situés aux sommets et au centre du parallélépipède à base 

carrée. Chaque cation est entouré par six anions O2
-. [36]. Les octaèdres d’oxygène TiO6 sont 

reliés entre eux par des arêtes et des sommets. Le rutile est la forme la plus dense et stable du 

dioxyde de titane. Dans cette configuration, le TiO2 est un isolant. Il présente une forte 

réfraction de la lumière, caractérisée par un indice élevé, généralement compris entre 2,7 et 3,1. 

Bien qu'il ne soit pas très dur, il conserve des propriétés optiques et structurelles importantes. 

[25]. L’anatase est constituée d’une structure tétraédrique allongée avec des octaèdres 

d’oxygène irréguliers. Elle est formée à partir d’une maille quadratique qui contient quatre 

motifs TiO2 qui se partagent leurs sommets, son indice de réfraction est compris entre 2.55 et 
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2.75. L`anatase est beaucoup utilisée dans toutes sorte d`applications telles qu’en pigment 

(peinture) mais aussi comme agent opacifiant pour toutes les teintures : papier, plastique, 

céramique, dentifrices, etc. 

Le brookite est peu abondant dans la nature par rapport au rutile. Le brookite cristallise dans le 

système orthorhombique. La recherche sur la préparation et l'étude des propriétés du brookite 

pur est limitée. Étant une phase métastable, sa préparation pure en laboratoire est difficile, mais 

il peut être trouvé comme une phase secondaire en présence d'anatase et de rutile. [35]. 

La stabilité du dioxyde de titane découle des liaisons très fortes entre les cations Ti4
+ tétravalents 

et les anions O2
- bivalents. En conséquence, c'est un matériau chimiquement inerte, se 

dissolvant uniquement dans l'acide sulfurique concentré et l'acide fluorhydrique. [25]. 

 

 

 
Figure I.3 : Les structures cristallines du TiO2 anatase (a), rutile (b) et brookite (c) [25] 

 

 
Le tableau I.1 regroupe quelques propriétés physiques du TiO2. 
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Tableau I.1 : Caractéristiques du dioxyde de titane [37]. 

 

 

 
I.2.5.2. Rôle de TiO2 dans la dégradation des polluants organiques 

 
Malgré sa longue histoire en tant que semi-conducteur, le TiO2 continue de susciter un intérêt 

considérable en raison de sa capacité à répondre aux défis contemporains grâce à ses propriétés 

uniques et à ses multiples applications potentielles. Sa polyvalence en tant que photocatalyseur 

en fait un choix privilégié pour dégrader les polluants organiques dans les milieux aqueux et 

atmosphériques. Les recherches récentes se concentrent sur la modification de la morphologie 

du TiO2 pour optimiser ses performances dans des domaines tels que la production d'énergie 

solaire, la dépollution de l'eau et de l'air, ainsi que dans des applications biomédicales et 

environnementales. 

Navidpour et al. [38] en 2024 ont étudié la dégradation photocatalytique des composés 

pharmaceutiques propranolol, mébévérine et carbamazépine en utilisant différentes 

nanostructures de dioxyde de titane en suspension dans l'eau sous irradiation UV et UV-visible. 

Parmi les trois photocatalyseurs, la dégradation la plus efficace est obtenue en utilisant le TiO2 

Degussa P25, suivi par le Hombikat UV100 et le TiO2 Aldrich. Les performances 

photocatalytiques dépendaient du dosage du photocatalyseur, avec une concentration optimale 
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de 150 mg L−1. De plus, la photocatalyse des produits pharmaceutiques était améliorée par la 

présence de nitrate, mais inhibée par la présence de 2-propanol, ce qui indique l'importance des 

radicaux hydroxyle. Dans des conditions optimales, les produits pharmaceutiques étaient 

rapidement dégradés, avec des temps de demi-vie de 1,9 min, 2,1 min et 3,2 min pour le 

propranolol, la mébévérine et la carbamazépine, respectivement. Dans le traitement des 

échantillons d'effluent d’une eau usée, les constantes de vitesse photocatalytiques pour le 

propranolol (0,28 min−1), la mébévérine (0,21 min−1) et la carbamazépine (0,15 min−1) étaient 

similaires à celles des échantillons d'eau, démontrant ainsi le potentiel de la photocatalyse 

comme technologie propre pour l'élimination efficace des produits pharmaceutiques des 

effluents d'égout. 

Les photocatalyseurs à base de TiO2 sont les candidats les plus populaires pour détruire les 

hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) dans les milieux aqueux. Soni et al. [39] ont 

étudié la degradation photocatalytique du pyrène et du phénanthrène par le TiO2 dans des 

solutions aqueuses sous irradiation UV par mesure de la demande chimique en oxygène (DCO). 

Les résultats ont indiqué que la méthode photocatalytique en présence de nanoparticules de 

TiO2 est un choix recommandé pour le traitement des eaux usées polluées par les HAPs dans la 

nature. 

Une autre étude par Liu et al. [40] en 2021, a intégré un système d'ozonation photocatalytique 

avec des nanotubes de TiO2 (TNs) et une irradiation par diode électroluminescente UV (UV- 

LED) et appliqué au traitement des eaux produites en offshore (Offshore produced water 

(OPW)). Les OPW constituent un flux d'eaux usées huileuses unique, avec une forte salinité, 

où ses principaux composants sont des produits organiques dissous (par exemple, des 

hydrocarbures aliphatiques et aromatiques, des phénols et des acides organiques), des ions 

inorganiques (par exemple, des métaux et des halogénures), et des particules insolubles [40]. 

Des efforts expérimentaux et de modélisation ont été déployés pour évaluer les efficacités de 

dégradation des HAPs, et étudier les intermédiaires d'oxydation ainsi que la toxicité et la 

biodégradabilité associées. Les résultats ont indiqué que l'ozone augmentait significativement 

les taux d'oxydation et que le TNs montrait une forte capacité photocatalytique. 

En dernier, les TiO2 en suspension, immobilisés sur différents supports et dopés par différents 

métaux, pour étendre la bande d'absorption vers la région visible, ont été largement examinés 

sous irradiation UV, visible ou solaire [40-44]. L’amélioration de l’activité photocatalytique en 

présence des TiO2 modifiés peut être corrélée avec l'absorption étendue dans la lumière visible, 

favorisant la capacité de séparation des charges et inhibant les recombinaisons électron-trou. 
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I.2.6. Méthodes de synthèse des matériaux 

 
Actuellement, un grand nombre de chercheurs se concentrent sur l'élaboration de nouvelles 

méthodes pour synthétiser et stabiliser les nanoparticules. Divers métaux, oxydes métalliques, 

sulfures, polymères et nanoparticules composites peuvent être fabriqués en utilisant une gamme 

variée de techniques de synthèse. 

D’une façon générale, on trouve dans la littérature deux types d’approches pour les procédés 

de synthèse des nanostructures. 

 Les méthodes physiques, connues sous le nom de méthodes « Top-Down », impliquent 

généralement la réduction de la taille du matériau massif pour atteindre des dimensions 

plus petites. Les particules produites par ces méthodes ont tendance à présenter une 

diversité 

 Les méthodes chimiques, souvent désignées comme des approches « Bottom-Up », 

commencent à l'échelle moléculaire en utilisant des atomes métalliques comme les blocs 

de construction pour former les particules. Ces méthodes sont diverses et multiples. 

Dans cette étude, nous nous somme intéressé aux méthodes chimiques que nous allons 

développer un peu plus. 

I.2.7. Principaux procédés de synthèse 
 

Il existe de nombreuses méthodes chimiques de synthèses des nanomatériaux telles que les 

méthodes pyrolytiques, la co-précipitation, la synthèse par imprégnation, la méthode 

hydrothermale et la synthèse par sol-gel. 

I.2.7.1. Procédés d’élaboration des nanoparticules par voie chimique 
 

 Méthode hydrothermale 
 

La synthèse hydrothermale est une méthode de préparation de matériaux qui implique 

l'utilisation d'un solvant à des températures et des pressions élevées. Cette technique est souvent 

utilisée pour produire des matériaux nanoparticulaires, des composés cristallins ou des 

matériaux à structure spécifique. 

Des précurseurs chimiques appropriés sont choisis en fonction du matériau que l'on souhaite 

synthétiser. Ces précurseurs peuvent être des sels métalliques, des complexes 

organométalliques ou d'autres composés chimiques. Les précurseurs sont ensuite dissous dans 

un solvant approprié. Ce solvant peut être de l'eau, des solvants organiques ou une combinaison 

des deux. Le choix du solvant dépend du matériau cible et des conditions de synthèse 



Chapitre I : Etude bibliographique 

24 

 

 

 
souhaitées. Le mélange réactionnel est placé dans un autoclave ou un réacteur à haute pression. 

L'autoclave permet de maintenir des températures et des pressions élevées, créant ainsi des 

conditions favorables à la réaction de synthèse. Il est chauffé à des températures élevées, 

souvent au-dessus du point d'ébullition du solvant à la pression donnée. La combinaison de la 

température et de la pression élevées favorise la dissolution complète des réactifs et permet la 

réaction chimique nécessaire pour former le matériau souhaité. 

La synthèse hydrothermale offre un contrôle précis sur la taille des particules et la morphologie 

des matériaux produits, ce qui en fait une méthode utile pour la fabrication de nanomatériaux 

et de matériaux à structure contrôlée. Elle est couramment utilisée en chimie des matériaux pour 

produire des catalyseurs, des pigments, des nanostructures, et d'autres composés avancés. 

 Méthode sol-gel 
 

Ce processus est généralement utilisé pour la préparation des oxydes métalliques à partir de la 

réaction d'hydrolyse des précurseurs métalliques, qui sont utilisés comme réactifs et conduisent 

à la formation de l'hydroxyde correspondant. L’élimination d'eau produit un réseau d'hydroxyde 

métallique. Lorsque toutes les fonctions hydroxydes sont liées, la gélation est terminée et un 

gel poreux se forme. En éliminant les molécules de solvant et en réalisant un séchage approprié 

du gel, on obtient une poudre ultrafine de l'hydroxyde métallique. [45]. 

Il existe deux voies de synthèse sol-gel : 
 

- La méthode inorganique (colloïdale) implique l'utilisation de sels métalliques tels que 

les chlorures, les nitrates ou les oxychlorures en solution aqueuse. Bien que peu 

coûteuse, cette méthode est difficile à contrôler, ce qui explique son utilisation limitée. 

Néanmoins, elle reste la méthode de prédilection pour la production de matériaux 

céramiques. 

- La méthode métallo-organique (polymérique) utilise des alcoxydes métalliques dans 

des solutions organiques. Bien que cette méthode soit relativement coûteuse, elle offre 

un contrôle assez facile de la granulométrie. Le processus de réaction sol-gel se déroule 

en deux étapes : la synthèse du "sol", suivi de la formation du "gel". 

I.2.7.2. Principe de base de la méthode Sol-gel (solution/gélification) 
 

La méthode de synthèse sol-gel est un processus chimique utilisé pour fabriquer des matériaux 

inorganiques tels que des céramiques, des verres ou des nanoparticules. 
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Une solution colloïdale, appelée sol, contenant des précurseurs organométalliques, se 

transforme en un solide par une série de réactions chimiques de polymérisation. Le précurseur 

est un réactif chimique qui permet d’initier la réaction. La réaction sol-gel implique une 

séquence de réactions d'hydrolyse et de condensation des précurseurs, principalement des 

alcoxydes M(OR)n où M représente un atome métallique tel que Si ou Ti, et R un groupe 

organique alkyle (CnHn-1), ou bien un sel métallique en solution. 

Ti (OR)4 + 2H2O → TiO2 + 2H2O + 4ROH (I.9) 
 

Le gel est une structure tridimensionnelle semblable à un réseau, formée par les particules du 

sol. On peut favoriser cette transition sol-gel en ajoutant des agents de gélification ou en ajustant 

la température. 

Ce procédé s'effectue dans des conditions dites de "chimie douce", à des températures nettement 

relativement basses. Il fournit un moyen simple et facile de synthétiser des nanoparticules à 

température ambiante sous pression atmosphérique. Cette méthode permet de contrôler la taille 

des nanoparticules formés. Il permet l'élaboration d'une variété importante d'oxydes sous 

différentes formes (films minces, fibres, poudres) [37]. 

La méthode de synthèse sol-gel offre plusieurs avantages, notamment la possibilité de produire 

des matériaux avec une grande pureté, une homogénéité structurelle et une bonne contrôlabilité 

de la composition. 

Le procédé sol-gel présente également certains inconvénients par rapport à d'autres méthodes, 

tels que des temps de processus longs, des coûts de production parfois élevés et une maîtrise 

souvent délicate du procédé. Ces facteurs ont conduit à ce que le sol-gel reste peu utilisé dans 

l'industrie et ne soit que très peu diffusé commercialement. 

I.2.7.3. Combinaison des méthodes sol-gel-hydrothermale 
 

La méthode sol-gel, largement utilisée pour sa capacité à contrôler les propriétés des oxydes 

composites, repose sur l'hydrolyse et la polycondensation d'alcoxydes métalliques, conduisant 

à la formation d'hydroxyde ou d'oxyde. Dans le traitement sol-gel pour les nanomatériaux, le 

contrôle de l'hydrolyse est crucial pour obtenir des réseaux homogènes. Les précipités obtenus 

sont amorphes et nécessitent une calcination pour transformer la phase amorphe en anatase, 

bien que cela puisse entraîner l'agglomération des particules, la croissance des grains et une 

diminution de l'activité photocatalytique. Le traitement hydrothermal, alternative à la 

calcination, permet de contrôler la taille des grains, la morphologie et la phase cristalline des 

particules de TiO2, offrant une voie pour obtenir des nanoparticules d'anatase de titane bien 
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cristallines [46]. La combinaison des méthodes sol-gel et hydrothermale est souvent utilisée 

dans la synthèse pour avoir des nanoparticules plus petites [47] thermiquement plus stable [48]. 

Une étude comparative pour comprendre l'impact des différentes méthodes de préparation sur 

les propriétés physico-chimiques et photocatalytiques des matériaux a été effectuée par Li et 

al. pour la synthèse de TiO2-SiO2. Les nanoparticules composites fabriquées par la méthode 

sol-gel-hydrothermale ont montré une stabilité thermique supérieure à celle des particules 

préparées par la méthode sol-gel uniquement, les préservant ainsi contre la transformation de 

phase de l'anatase en rutile, l'agglomération et la croissance des particules. Les différentes 

analyses ont révélé une interaction forte entre SiO2 et TiO2, et la formation de liaisons Ti-O-Si 

dans les deux méthodes. Cependant, les nanoparticules composites préparées par la méthode 

sol-gel-hydrothermale ont montré une formation accrue de liaisons Ti-O-Si par rapport à celles 

préparées par la méthode sol-gel. En conséquence, les nanoparticules composites de titane- 

silice obtenues par la voie sol-gel-hydrothermale ont démontré une activité photocatalytique 

plus élevée dans la dégradation du bleu de méthylène par rapport à celles préparées par la 

méthode sol-gel, même après avoir été soumises à une calcination à 1000 °C [46]. 

I.3. PRESENTATION DES ARGILES 

I.3.1. Définition et structure des argiles 

 Définition 
 

Les argiles constituent une famille de minéraux très diversifiée. Le terme Argile dérive selon 

les grecs de ˂ ˂Argos˃˃ ou du latin ˂ ˂Argilla˃˃ qui signifie matière blanche. Il existe plusieurs 

définitions des argiles. En l’absence de moyens suffisamment performants d’observation, les 

argiles ont d’abord été classées comme silicates ayant des dimensions inférieurs à 2 µm puis on 

y a ajouté leur comportement vis-à-vis de l’eau avec leur changement d’état depuis la roche 

dure jusqu’à une suspension en passant par les états visqueux ou pâteux [49]. 

Selon une prescription des comités de nomenclature de l’Association Internationale Pour 

l’Etude des Argiles (AIPEA) et de la ‘‘Clay Mineral Society’’ (CMS), le terme "minéraux 

argileux" désigne des silicatés à structure feuilletée (groupe des phyllosilicates), ce sont en 

générale des particules élémentaires dont le diamètre des grains est inférieur à deux 

micromètres (< 2μm) et représentant les entités cristallines qui confèrent à l'argile ses propriétés 

d’adsorption, de gonflement, sa plasticité et une ténacité lorsqu'elle est séchée ou cuite. Le 

terme « argile » quant à lui désigne un matériau naturel (roche) qui comprend une majorité de 

minéraux argileux ainsi que d'autres minéraux qui n’induisent aucune plasticité (comme le 
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quartz, la dolomie, le calcium, les oxydes, les hydroxydes...) et ne peuvent toujours tolérer le 

séchage et la cuisson [50,51]. 

Les caractéristiques minéralogiques et physico-chimiques des argiles sont particulièrement 

intéressantes dans de nombreuses applications, telles que le traitement des eaux, la peinture, la 

production de céramiques, l'aménagement des routes dans les travaux publics, l'industrie 

pharmaceutique, les produits cosmétiques, les barrières anti-pollution, les adsorbants et les 

catalyseurs. [52]. 

 Structure des argiles 
 

L'argile brute est typiquement composée d'un composant minéral de base tel que la kaolinite, 

la montmorillonite, etc., accompagné de diverses impuretés telles que des oxydes et hydroxydes 

de silicium, des minéraux ferrifères, des carbonates, des oxydes et hydroxydes d'aluminium, 

ainsi que des matières organiques [53]. 

Les minéraux argileux sont des aluminosilicates (oxydes de silicium et d’aluminium) qui font 

partis de la famille des phyllosilicates. Les entités fondamentales qui composent les diverses 

formes de minéraux argileux sont les tétraèdres et les octaèdres, dont les sommets sont occupés 

par des atomes d'oxygène ou des groupes hydroxyle et les centres par des atomes adoptant 

respectivement un environnement tétraédrique (silicium, aluminium) et octaédrique 

(aluminium magnésium, fer ...)[54]. 

 
 
 
 

 

 
Figure I.4 : Structures de tétraèdre siliceux et d’octaèdre alumineux [51] 

 
L’empilement de couches tétraédriques et octaédriques par mise en commun d'O et d'OH forme 

les feuillets d’où leur nom de phyllosilicates ou plus simplement silicates lamellaires [49,55]. 

L'espace entre deux feuillets parallèles est appelé espace interfoliaire ou interlamellaire. Cet 

espace peut être vide ou occupé par H2O ou des cations alcalins ou alcalino-terreux [56]. 
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Figure I.5 : Représentation schématique de la structure d’une smectite [52] 

L’enchainement octaédriques est caractérisé par [54] : 

 Un caractère dioctaédrique lorsque 2 cavités octaédriques sur 3 sont occupées par des 

cations trivalents (Ex : Al3+) 

 Un caractère trioctaédrique lorsque 3 sites octaédriques sur 3, soit la totalité, sont 

occupés par des cations divalents. L’espace interfoliaire peut alors être vide ou contenir 

des cations anhydres ou hydratés alcalins mobiles et échangeables, des oxydes ou 

hydroxydes de silicium ou d’aluminium. 

I.3.2. Classification des argiles 
 

La classification des minéraux argileux est déterminée par divers facteurs, notamment la 

combinaison de feuilles (T-O), le type de cations dans l'octaèdre et le tétraèdre, la charge de la 

couche et la nature des espèces dans l’espace interfoliaire (cations, H2O,.  )[52]. La 

classification la plus simple est basée sur l’épaisseur et la structure du feuillet. L’agencement 

des couches permet de distinguer trois principaux groupes de minéraux [51, 52 ,57] : les argiles 

phylliteuses ou phyllosilicates, les minéraux interstratifiés et les minéraux fibreux. 
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I.3.2.1. Phyllosilicates 

 
 Type 1 :1 ou T-O : Le feuillet d’une épaisseur de 7 Å est formé par l'empilement d'une 

couche octaédrique et d’une couche tétraédrique. Cas des kaolinites, halloysites… 
 

 
Figure I.6 : Représentation d’un feuillet de type T-O [58] 

 
 

 Type 2:1 ou T -O- T : L’épaisseur du feuillet varie de 10 à 15 Å selon le contenue de 

l’interfeuillet. Il est constitué d’une couche octaédrique intercalée entre deux couches 

tétraédriques. Cas des illites, montmorillonites … 
 

Figure I.7 : Représentation d’un feuillet de type T-O-T [58] 
 
 

 Type 2 :1 :1 ou T –O-T –O : Similaire au type 2 :1 le feuillet d’une épaisseur de 14 Å 

est constitué de l'alternance de feuillets T : O : T avec une 4ème couche octaédrique 

insérée dans l’espace interfoliaire. Cas des chlorites. 
 

 
Figure I.8 : Représentation d’un feuillet de type T-O-T-O [58] 
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I.3.2.2. Minéraux interstratifiés 

 
Ils ont un épaisseur du feuillet variable et résultent du mélange régulier ou irrégulier d’argiles 

appartenant aux groupes ci-dessus. Ils sont classés en trois types d’inter stratification : 

 Structure ordonnée ou régulière : deux sortes d’argiles X et Y se suivent selon la loi 

: XY. XY. XY. Cas de la Réctorite (Pyrophyte, Vermiculite) et la Coroniste (Chlorite) 

 Structure irrégulière : les argiles se suivent de façon complètement désordonnée : 

Bravaisite (Illite, Montmorillonite) et l’Hyrobiote (vermiculite) 

 Structure à couche ségrégé : ils ont une structure très complexe avec plusieurs paquets 

de phyllosilicates qui s’alternent. 

I.3.2.3. Minéraux fibreux 
 

Ils ont une la structure en ruban ou mono dimensionnelle différente de celle des phyllosilicates 

dont le réseau est bidimensionnel. Cas des Sépiolites et des Pallaggorskites. Le tableau I.2 

montre une classification des principaux groupes de minéraux argileux. 

Tableau I.2 : Classification des principaux groupes de minéraux argileux [57]. 

 

 
I.3.3. Smectites 

Elles appartiennent à la famille des phyllosilicates 2:1 gonflant. Les minéraux les plus 

importants sont la montmorillonite, la saponite, la beidellite, l’hectorite. 

Elles portent à la surface une charge permanente, négative et indépendante du pH, due pour 

l’essentiel à des structures isomorphiques [57]. Cette charge est neutralisée par des cations dits 

compensateurs, essentiellement le sodium et le calcium dans le cas des smectites. La principale 
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source de charge de surface découle des substitutions isomorphiques, où les cations métalliques 

du réseau sont remplacés par des cations de taille similaire mais de charge inférieure. (Si4+ → 

Al3+) ou (Al3+ → Fe2+, Mg2+ ou bien Mg2+ → Li+). La nature des cations compensateurs, sont 

les principaux éléments responsables de l’hydratation, du gonflement, de la plasticité de ces 

argiles [36]. Ces cations compensateurs sont hydratés, ce qui crée un film d'eau entre les 

feuillets, contribuant à les écarter. C'est pourquoi on désigne ces minéraux comme expansibles. 

Ces minéraux ont pour propriété de se disperser au contact de l’eau pour former des suspensions 

plus ou moins stables [59]. 

La structure de la couche octaédrique des smectites, ainsi que la localisation des substitutions, 

sont utilisées pour classifier les smectites[56]. 

I.3.4. Propriétés des argiles 
 

Les propriétés particulières des minéraux argileux proviennent de la petite taille des particules, 

la structure en feuillet et la charge négative des particules à l’origine de leurs bonnes propriétés 

d’adsorption. Les minéraux argileux sont caractérisés par cinq (5) propriétés principales [60] : 

I.3.4.1. Capacité d’échange cationique (CEC) 
 

La CEC correspond au nombre de cations monovalents qu’il est possible de substitués aux 

cations compensateurs pour compenser la charge négative [60]. Elle est conventionnellement 

exprimée en milliéquivalents pour 100 grammes d’argile (meq/100g). Les cations de l’espace 

interfoliaire, les cations de surface et de bordure de feuillets sont concernés. La capacité 

d'échange ionique a deux causes principales, l'une interne et l'autre externe. [59] : 

 Les substitutions isomorphiques (CEC interne) : on a le plus souvent la substitution 

(Al3+ → Mg2+) dans la couche octaédrique, échange souvent observé pour une 

montmorillonite. Pour la montmorillonite [58], la distance entre les sites négatifs au 

niveau de la couche octaédrique et le cation compensateur à la surface du feuillet est 

telle que les forces d'attraction sont faibles. Il est également possible d’avoir des 

substitutions (Si4+ → Al3+) dans la couche tétraédrique. 

 Les phénomènes de bordure (CEC externe) : Les valences du silicium et de l'oxygène 

dans une couche tétraédrique, d'une part, et de l'aluminium et de l'oxygène dans une 

couche octaédrique, d'autre part, aux bordures d’un feuillet. Pour compenser ces 

valences, les molécules d'eau s'hydrolysent, formant des groupements silanol 

(Si-OH) ou aluminol (Al-OH) pouvant capter ou libérer des protons selon le pH. Ces 
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derniers peuvent être échangés avec d’autres cations. Le nombre et le type de charges à 

la périphérie d'une feuille dépendent du pH. Dans le cas des smectites, la charge négative 

des particules argileuses est essentiellement compensée par le sodium et le calcium. 

I.3.4.2. Capacité de gonflement 

Les liaisons unissant les couches élémentaires étant faibles et aisément brisées, en présence 

d’humidité, l’eau peut infiltrer l’espace interfoliaire[61]. 

La quantité d'eau présente à la surface des cristaux et dans les pores, ainsi que l'eau entre les 

feuillets détermine la quantité d'eau adsorbée[62]. Les feuillets se séparent jusqu'à atteindre une 

distance interfoliaire d'équilibre sous une pression spécifique. Ce phénomène de gonflement 

résulte de la nature hydrophile de toute la surface de l'argile, car des cations hydratables présents 

dans les galeries interfoliaires permettent aux molécules d'eau de pénétrer entre les feuillets et 

de les écarter. L’intensité du gonflement dépend de la nature du cation compensateur (sa taille 

et son énergie d’hydratation), de la force ionique du milieu environnant et de la quantité d’eau 

totale[54]. 

I.3.4.3. Charge des surfaces argileuses 

La charge des surfaces argileuses est variable et dépend de la structure du feuillet. Dans le cas 

des smectites, le feuillet est chargé négativement à cause des substitutions isomorphiques [60]. 

I.3.4.4. Surface spécifique 

La surface spécifique comprend la somme de la surface externe (comprise entre les particules) 

et la surface interne (correspondant à l’espace interfoliaire). Elle est exprimée en m2/g d’argile ; 

l’augmentation de la surface spécifique augmente le potentielle de gonflement[52]. 

I.3.4.5. Degré d’hydratation 
 

Le degré d’hydratation varie en fonction de la famille argileuse. Certains minéraux argileux 

peuvent absorber des molécules d'eau dans leur structure, ce qui modifie la dimension de 

l'espace interfoliaire et entraîne leur gonflement. [60]. 

I.3.5. Bentonite 
 

L’argile qui fait l’objet de notre étude est connue sous le nom de bentonite. Elle est constituée 

essentiellement de montmorillonite (famille des smectites). 

La bentonite tiens son nom de Fort Benton, (Wyoming, Etats Unis). Sur le plan minéralogique, 

la bentonite est un silicate d’alumine hydraté essentiellement constituée de Montmorillonite 

(plus de 75%) accompagnée de minéraux accessoires comme le quartz, les feldspaths, la 
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calcite[55]. Ces formations proviennent de la transformation de matériaux volcaniques, soit par 

l'accumulation de cendres dans des environnements lacustres ou lagunaires, soit par la 

modification des roches volcaniques sous forme de filons. [63]. Elles se caractérisent par une 

capacité élevée d’adsorption, d’échange ionique et de gonflement. 

En Algérie, les gisements de Bentonite les plus importants économiquement se trouvent dans 

l’Oranie (ouest Algérien). La Bentonite qui fait l’objet de notre étude provient du gisement de 

Maghnia (Hammam boughrara). C’est une Bentonite de couleur beige grisâtre. 

 
I.3.5.1. Différents types de Bentonite 

 
On distingue, à l'état naturel, deux types de Bentonites en fonction de la nature du cation 

échangeable présent [63]: 

 La Bentonite Sodique : le cation échangeable majoritaire est le sodium, elles ont un 

fort pouvoir de gonflement et d'adsorption. 

 La Bentonite Calcique : le cation échangeable majoritaire est le calcium, elles ont un 

pouvoir de gonflement et d'adsorption plus faible par rapport aux Bentonites Sodiques. 

I.3.5.2. Bentonites activées 
 

Les propriétés d'adsorption des bentonites calciques peuvent être amélioré, le plus souvent par 

activation par du carbonate de sodium donnant ainsi de la Bentonite Calciques activée dont les 

propriétés sont égales ou supérieures à celles des Bentonites Sodiques. Les caractéristiques de 

ces Bentonites activées sont moins constantes dans la durée (entre 3 et 18 mois) et varient en 

fonction du processus d'activation ainsi que des concentrations de magnésium, de calcium et de 

sodium. 

Les argiles à l’état naturel présentent des propriétés telles que la capacité d’adsorption, la 

surface spécifique, la capacité de gonflement … assez médiocres. Des méthodes pour améliorer 

ces propriétés au sein même de la maille cristalline ont été proposées. 

Les recherches menées sur les montmorillonites révèlent que les ions polluants sont facilement 

adsorbés par ces structures. Cependant, dès lors que le système argileux est remis en suspension 

aqueuse en présence d'autres ions, un échange se produit aisément entre les ions en solution et 

les polluants adsorbés. Comme cet échange ionique n'entraîne pas une fixation permanente, il 

devient crucial de développer des méthodes visant à immobiliser de manière irréversible ces 

ions toxiques dans la matrice minérale. C'est pourquoi l'utilisation d'argiles modifiées par 
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pontage s'avère intéressante pour la rétention de polluants organiques et inorganiques. Des 

analyses microscopiques ont révélé que les argiles pontées offrent des sites d'adsorption 

spécifiques pour les cations, où l'interaction avec ces polluants diffère de celle observée lors 

d'un simple échange ionique. En résumé, les matériaux composites constitués d'argiles pontées 

pourraient constituer d'excellents candidats pour réduire la mobilité des cations toxiques. Le 

processus de pontage des argiles implique l'insertion entre leurs feuillets de gros polycations 

métalliques simples ou mixtes dans le but de créer des matériaux microporeux, à structure 

rigide, avec un espacement interfoliaire important. 

L'idée du pontage repose sur l'utilisation d'un silicate lamellaire expansible comme hôte, dans 

lequel des espèces polymériques cationiques sont insérées par échange cationique. Ces espèces 

ont souvent une taille pouvant atteindre le double de l'épaisseur du feuillet intrinsèque, qui est 

d'environ 10 Ǻ. Une fois insérées, ces espèces doivent demeurer en place après la calcination. 

La figure I.9 représente schématiquement la méthode de préparation des argiles pontées. 

 
Figure I.9 : Méthode de préparation des argiles pontées [58] 

 
Les objectifs visés lors du pontage avec des polycations métalliques sont les suivants : 

 
 Maintenir un espacement entre les feuillets qui dépasse la taille des canaux des zéolites, 

tout en conservant une stabilité thermique. 

 Accroître la surface accessible grâce au pontage, dépassant ainsi celle de l'argile non 

modifiée. 

 Augmenter la porosité totale du matériau. 

 Développer une acidité grâce à ces matériaux pontés, pouvant provenir de diverses 

sources et générant ainsi des sites actifs variés. 
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La nature du cation échangeable initial dans l'argile revêt une importance primordiale, car la 

première étape du traitement implique une intercalation par échange cationique. Souvent, ce 

cation est le sodium, ce qui assure une dispersion optimale de l'argile de départ et facilite 

l'échange ionique. La composition minéralogique de l'argile elle-même est également cruciale, 

notamment en ce qui concerne la composition des feuillets, l'origine et la densité de la charge, 

ainsi que sa répartition. Du point de vue textural, les dimensions et la forme des feuillets jouent 

un rôle significatif. Par ailleurs, la concentration de l'argile dans la suspension est généralement 

maintenue en dessous de 50 g/l [64]. 

En résumé, les minéraux argileux sont des silicates plus ou moins hydratés, qui sont formés par 

un agencement de tétraèdres siliciques et d’octaèdres aluminiques. Les argiles dans leur état 

naturel présentent des propriétés assez médiocres pouvant être amélioré. L’échange cationique 

ne conduisant pas à une fixation irréversible, le pontage pourrait être un bon moyen pour 

diminuer la mobilité des cations toxiques. 

I.3.6. Argiles comme adsorbants naturels 
 

Les argiles sont des matériaux naturels indispensables et non polluants, et leurs vastes gammes 

d'applications incluent les polymères, l'eau, les cosmétiques, la céramique, les peintures, les 

produits pharmaceutiques, la pulpe et les industries papetières[65]. Les minéraux argileux, 

composés d'aluminosilicates hydratés, présentent la capacité de retenir des volumes significatifs 

d'eau, accompagnée d'autres caractéristiques telles que le comportement colloïdal, l'expansion 

et les capacités d'adsorption. Cette catégorie de minéraux se subdivise en kaolinite, illite, 

montmorillonite (smectite) et chlorite [66]. 

La montmorillonite, la kaolinite, l'illite et la bentonite sont fréquemment utilisées en raison de 

leurs caractéristiques telles qu'une grande surface spécifique, une disponibilité, peu couteux, 

une stabilité et une structure particulière. Ces minéraux, qui sont naturellement abondants et 

non toxiques, jouent un rôle majeur dans l'élimination des polluants présents dans les eaux 

usées, que ce soit par le biais d'un échange d'ions, d'un processus d'adsorption, ou des deux. En 

conséquence, ils sont principalement employés comme agents dépolluants [65]. 

Mahammedi et Benguella ont utilisé de l'argile naturelle comme adsorbant pour éliminer le 

bleu de méthylène d'une solution aqueuse. Les résultats de leur étude peuvent être résumés 

ainsi: Le pH de la solution a un impact notable sur l'adsorption, qui augmente avec l'élévation 

du pH. La quantité d'adsorbant et la concentration initiale du colorant influent significativement 
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sur l'adsorption. Cette recherche trouve qu'environ 100 mg de bleu de méthylène sont adsorbés 

par gramme d'argile naturelle en 20 minutes à 25 °C [67]. 

Hajjaji et al ont exploré la décontamination de deux colorants, le bleu de méthylène (MB) et 

l’orange II (OII) présents dans des eaux usées synthétiques en utilisant l'adsorption et la 

photocatalyse avec des kaolins naturels. Dans le cas de l'adsorption du MB, les échantillons 

bruts riches en kaolinite ont démontré la plus grande capacité d'adsorption, atteignant 90% en 

20 minutes. Les résultats expérimentaux se sont mieux ajustés en utilisant les paramètres du 

modèle d'isotherme de Langmuir par rapport au modèle de Freundlich, suggérant une 

adsorption correspondant à une couverture monocouche des molécules de MB sur la surface de 

la kaolinite. En ce qui concerne l'OII, ni le modèle de Langmuir ni le modèle de Freundlich 

n'ont produit des résultats fiables, car l'adsorption des molécules de colorant anionique par les 

particules argileuses n'était pas favorisée. Avec l'OII, le taux d'adsorption était faible (<10%) 

en raison de la nature anionique de ce colorant [68]. 

Des échantillons d'argile calcaire et de smectites de Tunisie ont été utilisés comme adsorbants 

pour éliminer le cuivre et le zinc des solutions aqueuses, en systèmes simples et binaires. 

L'échantillon d'argile calcaire, débarrassé de carbonates par traitement à l'acide acétique, a 

démontré une forte capacité d'élimination des métaux. L'adsorption de Cu(II) et Zn(II) a suivi 

l'isotherme de Langmuir, avec une diminution de la capacité d'adsorption en système binaire 

due à la compétition entre les métaux, toutefois, avec un potentiel d'élimination supérieur en 

présence de Cu(II). L'étude a révélé d'excellentes capacités adsorptives sous des conditions 

opérationnelles spécifiques (60 minutes de temps de contact, pH 6, concentration d'argile de 1 

g/L à 25 °C), mettant en avant l'influence prépondérante des impuretés de carbonates dans 

l'élimination du Cu(II) et Zn(II). En conclusion, l'utilisation de l'argile naturelle de la formation 

d'Aleg en Tunisie pour la création d'adsorbants économiques à base d'argile, avec une surface 

accrue et des capacités adsorptives puissantes, pourrait être une solution prometteuse pour 

traiter divers polluants environnementaux dans des systèmes aqueux [69]. 

Alshameri et al. Ont étudiés six minéraux d'argile naturelle (MAN) évalués pour leur efficacité 

dans l'adsorption de NH4
+ à partir d'une solution aqueuse. Pour la première fois, les capacités 

d'adsorption de NH4
+ de la kaolinite, de l'halloysite, de la montmorillonite, de la vermiculite, 

de la palygorskite et de la sépiolite ont été examinées et comparées dans la même étude. Les 

isothermes d'adsorption ajustées par le modèle de Langmuir ont montré que parmi tous les 

MAN étudiés, la vermiculite (50,06 mg/g) et la montmorillonite (40,84 mg/g) présentaient les 

capacités d'adsorption d'ammonium les plus élevées. Les capacités diminuent dans l'ordre de 
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Ver > Mt > Pal > Sep > Kaol > Hal. Les résultats ont révélé que l'échange cationique est le 

principal mécanisme pour l'adsorption de NH4
+. De plus, la surface chargée négativement, le 

processus d'absorption d'eau et la morphologie de surface des MAN pourraient également 

contribuer à la capacité d'adsorption élevée pour le NH4
+. Les résultats illustrent que les MAN 

ont un potentiel significatif en tant que matériaux adsorbants économiques, sûrs et efficaces 

pour l'adsorption de NH4
+ à partir de solutions aqueuses [70]. 

Rida et al. ont mis en évidence que le kaolin algérien et la zéolite commerciale peuvent être 

utilisés comme des adsorbants économiques pour éliminer le bleu de méthylène de l'eau. La 

cinétique d'adsorption a été observée en suivant le modèle pseudo-second ordre, suggérant que 

la diffusion intercalaire n'est pas l'étape déterminante dans le mécanisme d'adsorption du bleu 

de méthylène. Les données d'équilibre ont été mieux représentées par les modèles de Temkin 

et de Dubinin–Radushkevich. Les paramètres thermodynamiques d'activation ont indiqué un 

processus endothermique. Dans l'ensemble, les résultats expérimentaux ont démontré que le 

kaolin et la zéolite sont des adsorbants appropriés pour l'élimination du bleu de méthylène[71]. 

Dans l’étude menée par Chinoune et al., une bentonite recouverte de brucite (B- Mg(OH)2) a 

été élaboré avec succès pour éliminer des colorants anioniques :Procion blue HP (PB) et 

Remazol brilliant blue R (RB) de l'eau. Ce processus d'adsorption s'est avéré mieux s'ajuster 

avec le modèle de Langmuir. Les études thermodynamiques ont révélé une favorabilité accrue 

de l'adsorption des colorants à des températures plus élevées. La capacité d'adsorption de 

l'adsorbant était également réduite en présence d'électrolytes (NaCl ou Na2SO4). Une 

concentration plus élevée ou des valences plus élevées d'autres anions présents dans la solution 

de colorant diminueront de plus en plus l'efficacité de l'adsorbant pour éliminer le colorant 

réactif [72]. 

Lin et al ont étudiés une argile kaolin modifiée à faible coût (MKC) synthétisée et utilisée pour 

éliminer le Cr(VI) d'une solution aqueuse. L'efficacité d'adsorption s'est avérée élevée sur une 

large plage de pH, de 2,5 à 11,5 (dépassant les 90%.), avec un équilibre atteint en 180 minutes. 

L'augmentation de la température et de la concentration en électrolyte a entraîné une diminution 

de l'adsorption. Le processus d'adsorption a suivi le modèle cinétique pseudo-deuxième ordre, 

et l'isotherme de Langmuir s'est révélée mieux adaptée que l'isotherme de Freundlich. Les 

paramètres thermodynamiques ont révélé la nature spontanée et exothermique de l'adsorption. 

L'étude FTIR a indiqué que les groupes hydroxyle, les ions NH4 
+ et les ions NO3 

− à la surface 

du MKC jouent un rôle clé dans l'adsorption du Cr(VI). Les résultats démontrent que le MKC 

constitue un adsorbant économique adapté à l'élimination du Cr(VI), avec une capacité 
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d'adsorption plus élevée et une vitesse d'adsorption plus rapide à un pH proche de celui 

généralement observé pour les polluants environnementaux [73]. 

I.3.7. Adsorption des produits pharmaceutiques sur les argiles 
 

La présence de produits pharmaceutiques (PPs) dans de nombreux compartiments 

environnementaux suscite de sérieuses préoccupations quant à leur danger potentiel pour les 

organismes vivants [74,77]. L'adsorption est considérée comme une voie prometteuse si 

l'adsorbant sélectionné présente une capacité d'adsorption élevée et un coût modéré [78]. Le 

potentiel des minéraux argileux pour l'élimination des contaminants organiques a déjà été 

démontré par plusieurs études [79,80]. Leur capacité d'adsorption a longtemps été considérée 

comme limitée aux polluants cationiques et donc aux PPs cationiques [70,80]. Cependant, 

plusieurs études ont récemment montré une capacité d'adsorption significative des minéraux 

argileux bruts pour les PPs neutres et anioniques [81-84]. Nous détaillons quelques travaux sur 

l’adsorption des PPs sur les différents types d’argiles. 

Mabrouki et Akretche ont étudié l'élimination du diclofénac potassium, un polluant 

pharmaceutique dangereux, en utilisant des argiles pontées au fer par rapport à la bentonite 

naturelle d'origine. L'objectif était d'améliorer le processus d'élimination par adsorption du 

diclofénac potassium en utilisant des argiles modifiées plutôt que la bentonite naturelle. Les 

argiles pontées, synthétisées à partir de la bentonite naturelle algérienne avec des oligocations 

de fer, ont montré une augmentation significative de leur capacité d'adsorption par rapport à la 

bentonite naturelle en raison des changements texturaux et structuraux induits par le processus 

de pontage. Les études d'adsorption ont révélé une capacité d'adsorption plus élevée de l'argile 

pontée au fer pour le diclofénac par rapport au matériau naturel, soulignant son potentiel en tant 

qu'adsorbant efficace[85]. 

Dordio et al. ont évalué la capacité de deux matériaux argileux (vermiculite exfoliée, LECA) 

à adsorber le gemfibrozil, l'acide méfénamique et le naproxène lors d'essais en lots à l'échelle 

du laboratoire. Les résultats indiquent que les deux adsorbants peuvent éliminer les produits 

pharmaceutiques du milieu aqueux. Bien que la vermiculite présente des capacités d'adsorption 

plus élevées par unité de masse d'adsorbant, le LECA conduit à des éliminations absolues plus 

importantes des produits pharmaceutiques en raison de sa plus grande masse d'adsorbant. 

Cependant, la capacité d'adsorption spécifique élevée de la vermiculite et sa cinétique 

d'adsorption nettement plus rapide suggèrent qu'il pourrait être avantageux de combiner les 

deux matériaux en une solution adsorbante composite [86]. 
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Dans l’étude menée par Mahouachi et al., l'argile naturelle la montmorillonite sodique a été 

caractérisée et testée pour son potentiel d'élimination de quatre composés modèles représentant 

différentes polarités et ionisations : i) acide diatrizoïque (DAT), ii) iopamidol (IOP), iii) 

metformine (MTF) et iv) carbamazépine (CBZ). Les résultats ont indiqué que l'argile était 

capable d'éliminer les produits pharmaceutiques du milieu aqueux avec une efficacité de 70 % 

pour le CBZ et la MTF. En revanche, l'argile a montré une élimination plus faible de 30 % pour 

le DAT et aucune élimination pour l'IOP. Les résultats indiquent que l'argile pourrait réduire 

rapidement et efficacement la concentration de CBZ et de MTF, ce qui pourrait fournir une 

solution pour éliminer certaines substances sans générer de sous-produits indésirables. 

Cependant, cette étude a clairement démontré que les taux d'élimination dépendent fortement 

du composé. Bien que la structure chimique puisse jouer un rôle dans le degré d'élimination, 

cette étude n'a pas pu expliquer complètement le mécanisme d'adsorption entre les interactions 

sorbant-sorbat [87]. 

Seki, et Yurdakoc ont examiné les aspects de la sorption du chlorhydrate de prométhazine 

(PHCl) sur la smectite riche en fer (IRS) à partir d'une solution aqueuse Les études cinétiques 

ont montré que les cinétiques de sorption suivent un modèle cinétique de pseudo-second ordre 

pour la sorption du PHCl sur l'IRS. Les études thermodynamiques indiquent une nature 

exothermique et spontanée de la physisorption et de l'adsorption. Les expériences de sorption 

suggèrent que l'IRS peut être efficacement utilisée pour l'adsorption du PHCl [88]. 

I.3.8. Méthodes de modification des argiles 
 

En raison des propriétés d'adsorption avantageuses des minéraux argileux, l'augmentation de la 

capacité d'adsorption peut améliorer la porosité du matériau argileux suite à des traitements 

chimiques et physiques. La modification des minéraux argileux a été réalisée à travers des 

méthodes telles que l'activation par des acides inorganiques, l'utilisation de bases, de sels, de 

traitements thermiques, le pontage par différents cations polyhydroxy ainsi que l'emploi de 

surfactants [89]. 

I.3.8.1. Nano-argiles (Nano-clays) 
 

Les nano-clays se composent de nanoparticules formées de couches de silicate d'une épaisseur 

d'environ 1 nm et d'une largeur variant entre 70 et 150 nm. Ces particules présentent une 

stabilité interactive, une dispersion uniforme, ainsi qu'une résistance thermique et chimique 

élevée. La montmorillonite est le sous-groupe de minéraux argileux le plus reconnu pour la 

production de nano-clays. Le groupe inclut également l'héctorite et la saponite. Les couches de 
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montmorillonite ont une épaisseur d'environ 1 nm, avec des dimensions latérales variant de 30 

nm à plusieurs microns. Ces matériaux présentent fréquemment des impuretés telles que des 

métaux oxydes/hydroxydes, d'autres phyllosilicates et des carbonates. 

La recherche de Barakan et Aghazadeh se focalise sur les caractéristiques texturales, 

structurales et de surface d'une hétérostructure poreuse à échelles hiérarchiques en nano- 

bentonite, composée d'aluminium, de fer et de silice (PBH), dérivée de la nano-bentonite à 

pilliers d'aluminium et de fer (Al, Fe-PILB). Ils ont réussi à élaborer cette hétérostructure en 

utilisant le précurseur Al, Fe-PILB, et en appliquant les technologies ultrasonique et micro- 

ondes pour réduire les temps de réaction, minimiser l'utilisation de tensioactif cationique, 

diminuer la pollution organique et simplifier la méthode de préparation. Les résultats de 

diffraction des rayons X ont montré la formation d'une structure mésoporeuse de silice 

incorporée par des piliers oxyde d'aluminium et de fer. Les pics de diffraction ont démontré une 

séparation adéquate des couches de nano-bentonite par rapport à la méthode conventionnelle. 

Les isothermes d'adsorption-désorption de N2 ont signalé une augmentation significative de la 

nouvelle structure mésoporeuse et microporeuse suite à la formation de la structure en silice et 

à l'insertion des espèces d'oxyde d'aluminium et de fer. Les avantages des PBH incluent une 

grande surface spécifique et une augmentation du volume de mésopores et de micropores [90]. 

I.3.8.2. Activation acide 
 

Dans le processus d'activation acide de l'argile, la première étape implique l'intercalation de 

protons entre les espaces interlamellaires de l'argile. Dans la seconde étape, on observe une 

légère altération de la couche de silicate et une dissolution partielle de certains cations, tels que 

la dissolution partielle des cations de la couche octaédrique. Ainsi, la dissolution de certains 

Fe(II), Fe(III), Al(III), et Mg(II) de la couche octaédrique est le résultat de la rupture des liaisons 

Al/Mg-O- en bordure après le traitement acide. L'utilisation de l'acide sulfurique est préférée à 

celle de l'acide chlorhydrique en raison de son coût moindre et de ses effets moins 

dommageables. 

La concentration élevée en activation acide peut engendrer des phases de type silice amorphe 

dans la structure de l'argile. En outre, les acides inorganiques concentrés posent des problèmes 

environnementaux en raison de la production accrue d'eaux usées acides, de la corrosion de 

l'équipement et des risques opérationnels. À l'inverse, les acides organiques tels que les acides 

carboxyliques et sulfoniques offrent une alternative pour la modification des minéraux argileux 

avec des effets destructeurs moindres. Ces dernières années, une approche intéressante consiste 

en une modification combinée avec différents groupes fonctionnels pour réduire les effets 
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destructeurs de l'activation acide et améliorer les propriétés d'interface pour une vaste gamme 

d'élimination de polluants. L'argile activée par un agent de surface acide peut réaliser une 

modification combinée permettant l'adsorption à la fois de composés organophiles et 

hydrophiles dans le traitement des eaux usées. 

Temuujin et al. ont étudié la caractérisation et les propriétés de blanchiment de la 

montmorillonite lixiviée à l'acide. Après un prétraitement de purification, la montmorillonite a 

été soumise à une lixiviation avec des concentrations variables d'acide sulfurique (0,5 à 2 mol 

L−1) à 90 °C pendant des périodes variables (0,5 à 4 h). Ce processus de lixiviation acide 

entraîne une amorphisation partielle de la montmorillonite et multiplie sa surface spécifique par 

un facteur de 3, passant de 49,1 à 157 m2 g−1. 

L'efficacité de blanchiment de l'huile de lait de jument mongole, évaluée par des mesures 

d'absorbance lumineuse à 400 nm, s'est améliorée de 9,5 % pour l'argile non lixiviée à 93,8 % 

pour l'argile lixiviée avec 2 mol L−1 de H2SO4 pendant 4 h. La lixiviation de l'argile augmente 

sa surface spécifique et son volume de pores, améliorant ainsi sa capacité d'adsorption pour les 

impuretés métalliques, les phosphatides, les produits d'oxydation et les substances pigmentaires 

présentes dans les huiles [91]. 

 
Steudel et al ont étudiés six minéraux argileux gonflables dioctaédriques et de deux 

trioctaédriques soumis à une lixiviation dans H2SO4 et HCl, à des concentrations de 1,0, 5,0 et 

10,0 M, à une température de 80 °C pendant plusieurs heures. 

Différentes bentonites, ainsi qu'une hectorite et une vermiculite, ont été traitées avec HCl et 

H2SO4 afin de produire des matériaux décolorés, présentant une composition chimique simple, 

une structure en couches, une grande surface spécifique et une faible capacité d'échange 

cationique. La vermiculite et l'hectorite ont manifesté un comportement similaire face aux deux 

acides, montrant une stabilité accrue contre l'attaque acide par rapport aux smectites 

dioctaédriques. La stabilité de ces dernières était influencée par la teneur en Fe et Mg dans la 

feuille octaédrique. Dans tous les échantillons, la dissolution des cations octaédriques a suivi 

l'ordre Mg ˃Fe ˃.Al. La diminution de la charge des couches a entraîné une réduction de la 

capacité d'échange cationique et une augmentation de la surface spécifique, mais le matériau 

continuait à adsorber des cations organiques de grande taille, tels que les ions 

dodécylammonium [92]. 
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I.3.8.3. Activation avec Na⁺  

 
Le sodium, un métal alcalin présent dans les couches d'argile, équilibre la charge et offre une 

importante capacité d'hydratation, favorisant ainsi le remplacement des précurseurs de pontage 

et permettant une séparation plus efficace des couches d'argile. De plus, il est possible de saturer 

les couches d'argile en les traitant avec des solutions contenant du sodium telles que le NaCl et 

le Na�CO� [93]. 

Mishra et al. ont employé à la fois la méthode d'activation acide et la méthode de saturation au 

Na⁺  pour préparer de la montmorillonite pontée au fer. Lors de la comparaison de ces deux 

approches, il a été constaté que les deux matériaux offrent une surface acceptable ainsi qu'une 

stabilité à des températures excédant 500 °C, avec une porosité permanente. Cependant, le 

matériau obtenu exclusivement par activation acide a présenté un taux d'adsorption moindre et 

une distance basale réduite. Malgré cela, l'argile activée par acide est à privilégier comme 

matériau de départ si un caractère acide était nécessaire [94]. 

I.3.8.4. Argiles pontées 
 

Le pontage émerge comme un processus puissant visant à accroître la porosité, la surface 

spécifique, la stabilité mécanique et thermique, ainsi que l'activité catalytique des minéraux 

argileux. Cette technique confère aux minéraux argileux des propriétés d'adsorption 

remarquables pour la préservation de l'environnement [95]. La motivation principale derrière 

la préparation de l'argile pontée (Pillared Clay (PILC)) résidait dans l'absence de porosité 

permanente dans les minéraux argileux non modifiés. Bien que l'argile expansible (comme 

l'argile smectite) présente une capacité de gonflement lors de l'hydratation, ce processus est 

suivi par un affaissement des couches lors de la déshydratation ou du chauffage, rendant la 

surface interlamellaire inaccessible pour les réactions chimiques. Afin de remédier à ce 

problème, la création de piliers stables dans l'espace interlamellaire, avec un volume de pores 

élevé, est entreprise. La porosité du PILC est préservée pendant les processus d'hydratation ou 

de déshydratation. Les caractéristiques des PILCs varient en fonction des cations métalliques 

présents, du minéral argileux utilisé, de la durée de vieillissement, de la température, ainsi que 

des méthodes de lavage et de séchage [89]. 

La composition et les caractéristiques du minéral argileux d'origine, sont cruciales dans le 

processus de pontage, déterminant la composition, la charge et l'emplacement des substitutions 

isomorphes dans les feuillets. Bien que différents types de groupes d'argiles possèdent des 

couches tétraédriques et octaédriques comme leurs principaux éléments constitutifs, ils 
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diffèrent par leurs détails structuraux et leurs compositions. L'ordre et la combinaison de ces 

couches créent les différences majeures et mineures dans les propriétés physiques et chimiques 

des différents groupes d'argiles. La taille, la forme des couches et l'arrangement des particules 

influencent beaucoup. La bentonite, principalement composée de montmorillonite, est souvent 

utilisée pour sa capacité à subir l'étape initiale du pontage par échange cationique, tandis que 

d'autres smectites naturelles (hectorite, beidellite, saponite) et synthétiques(saponite et 

Laponite) ont été explorées comme alternatives [96]. 

Dans l’étude menée par Chauhan et al en 2020, l'efficacité de l'élimination par adsorption de 

l'argile smectite localement disponible (montmorillonite, MMT) est améliorée grâce à 

l'intercalation de tétramères de polyoxocations de Zr dans sa structure stratifiée et leur 

pillérisation ultérieure en argile à intercalation de Zr (Zr-PILC). Les cations interfoliaires de 

l'argile naturelle (Na⁺ ⁺, K  et Ca²⁺ ) ont été remplacés avec succès à 74% par des tétramères 

de Zr [Zr�(OH)�(H�O)��]8⁺  et convertis en piliers de ZrO. L'amélioration de la capacité 

d'adsorption a été étudiée sur quatre produits pharmaceutiques et de soins personnels (PPCP) : 

l'amoxicilline (AMOX), l'imipramine (IMP), le paracétamol (PCM) et le diclofénac sodique 

(DIF-S). L’échange a provoqué une augmentation de l'espacement basal de la montmorillonite 

(MMT), d���� = 1,05 nm à la Zr-PILC, d���� = 1,78 nm Le pontage a également 

amélioré d'autres propriétés d'adsorption telles que la surface spécifique, la microporosité et 

l'acidité de surface de l'argile naturelle. Après le pontage avec Zr, la capacité d'adsorption 

pour les produits sélectionnés a considérablement augmenté, à savoir l'AMOX, l'IMP, le PCM 

et le DIF-S, de 560 %, 300 %, 238 % et 2078 % respectivement [95]. 

I.3.9. Oxyde de titane supporté sur l’argile 
 

La séparation du catalyseur de l’eau traitée et le recyclage du TiO2 en suspension dans l’eau 

rend le procédé difficilement rentable à grande échelle. Les surcoûts occasionnés par la 

filtration du catalyseur ne compensent pas l’économie obtenue par l’énergie solaire en principe 

gratuite. La décantation pourrait, quant à elle, supposer l’utilisation de grands réservoirs pour 

le stockage de la suspension et une utilisation différée de l’eau traitée. 

Les nanocomposites d'argile avec TiO2 démontrent une activité photocatalytique élevée, une 

plus grande surface spécifique, une cristallinité supérieure, et des possibilités de régénération 

pour dégrader les contaminants des eaux usées. Ces nanocomposites, comme l'argile/TiO2, 

suscitent l'attention des chercheurs en raison de leur flexibilité unique et de leurs propriétés 

améliorées, telles qu'une meilleure affinité pour les polluants, des propriétés antimicrobiennes 
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renforcées, et une limitation de la libération de nanoparticules. Les matériaux argileux tels que 

la montmorillonite, la kaolinite, la rectorite, la bentonite, l'hectorite, la sépiolite, la palygorskite, 

la vermiculite, la laponite, la saponite ont été particulièrement étudiés en raison de leur stabilité, 

disponibilité, et bonnes propriétés structurales pour agir en tant que supports avec des 

nanoparticules de TiO2, contribuant ainsi à un haut degré de photodégradation et à l'élimination 

des contaminants des eaux usées [97]. 

Les nanoparticules de TiO2 peuvent être incorporées dans la structure des argiles poreuses, 

évitant ainsi la formation d'agrégats macroscopiques de particules photoactives et assurant une 

protection contre l'érosion des particules de TiO2.[98]. 

I.3.10. Activité photocatalytique impliquant les nanocomposites TiO2/Argile 
 

Étant donné que les réactions photocatalytiques se produisent à la surface du catalyseur, on 

s'attend à ce que le catalyseur ayant une plus grande surface spécifique ait une activité 

catalytique plus élevée. Les structures composites mésoporeuses de nano-cristaux de TiO2 et 

de couches d'argile sont des photocatalyseurs très efficaces car dans une telle structure, les 

cristaux d'anatase existant sur les couches d'argile ont une grande surface spécifique [99]. Ci- 

dessous, quelques études sur les nanocomposites argile/TiO2 utilisés pour l'élimination des 

contaminants en solution aqueuse. 

D’après l’étude de Li et al, les nanoparticules de TiO2, réparties dans le silicate, ont été 

employées pour dégrader la sulforhodamine B (SRB) sous irradiation UV-VIS. Les résultats 

montrent une excellente activité photocatalytique et sa facilité de séparation du système 

réactionnel, en faisant un catalyseur efficace dans le traitement des colorants dans les milieux 

aqueux [100]. 

L'étude de M. Kharouf et al. explore l'utilisation de TiO2 supporté sur de l'argile naturelle 

(kaolin) pour la photodégradation de la phénazopyridine. Les expériences ont porté sur le TiO2 

supporté sur l'argile et le TiO2 non supporté (phases anatase et rutile). Les résultats ont révélé 

que le TiO2 rutile/argile (R-TiO2/Argile) présentait la plus grande efficacité catalytique, 

éliminant jusqu'à 90% de la phénazopyridine en seulement 60 minutes dans des conditions 

spécifiques. Notamment, le pH optimal s'est avéré être 8,7, proche de la valeur naturelle du pH 

de l'eau de surface (6,5-8,5). Les tests de récupération et de réutilisation du catalyseur ont 

confirmé une efficacité constante sur quatre cycles, soulignant sa durabilité. Les analyses ont 

validé la décomposition complète et la minéralisation de la phénazopyridine. Cette étude 

souligne l'importance du TiO2 supporté sur l'argile pour améliorer son activité photocatalytique, 
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tout en exploitant l'effet synergique de l'argile grâce à la présence de ZnO, contribuant à la 

photodégradation de la phénazopyridine [101]. 

Guillaume et al ont synthétisé et développé un composite, résultant de la synthèse 

hydrothermale de l'oxyde de titane Degussa P25 et d'argiles provenant du nord de la côte 

d’ivoire, pour le traitement avancé des eaux usées. Ce traitement implique une étape unique 

combinant la photocatalyse et l'adsorption. Les capacités d'adsorption et les propriétés 

photocatalytiques du matériau sont évaluées sur une matrice de polluants comprenant un 

colorant (Bleu de méthylène) et un métal lourd (cation cadmium). L'analyse de la structure et 

de la morphologie du composite argile/TiO2 a révélé que le matériau présente un degré élevé 

de cristallinité, une surface homogène et une bonne rugosité propice à l'adsorption du Bleu de 

méthylène (MB) et des cations cadmium. Les résultats obtenus dans des conditions optimisées 

indiquent une efficacité de retrait satisfaisante en utilisant ce composite [102]. 

L’étude de Dao et al. visait à modifier la montmorillonite (MMT) avec du dioxyde de titane 

(TiO2) pour former un nanocomposite MMT/TiO2, utilisé comme photocatalyseur dans 

l'élimination du colorant organique rhodamine B (RhB). La dégradation du RhB a été effectuée 

pendant 210 minutes sous irradiation UV-C. Les résultats des analyses montrent que les 

nanoparticules d'anatase de TiO2 sont distribuées de manière aléatoire à la surface ou entre les 

feuilles de MMT pour former une structure en « château de cartes ». Après 210 minutes 

d'exposition sous une source lumineuse UV-C, la décoloration a atteint 91,5% pour une solution 

avec un pH de 6,8, une teneur en photocatalyseur de 0,1 g/L, une concentration initiale en RhB 

de 10 mg/L et une puissance UV-C de 15 W [103]. 

L’étude de Karunadasa et al. dévoile la création d'un photocatalyseur hétérogène, composé de 

TiO2 et de kaolinite (TKCP), présentant une activité catalytique améliorée et une robustesse 

accrue, ce qui en fait un choix viable pour des applications industrielles. La quantité d'argile 

joue un rôle crucial dans la résistance mécanique et l'efficacité photocatalytique du TKCP. Une 

faible proportion d'argile produit une matrice homogène avec de petites particules de TiO2 

intégrées dans une structure feuilletée d'argile, offrant une grande surface spécifique et des 

pores de petite taille pour une dégradation efficace des contaminants organiques. Une 

augmentation de la fraction d'argile dans le TKCP entraîne une augmentation des défauts de 

surface, réduisant l'activité catalytique. Le TKCP avec le pourcentage maximal de TiO2 affiche 

une activité photocatalytique améliorée grâce à une matrice bien organisée et une grande 

surface spécifique (82,79 m2/g). Le TKCP peut être obtenu dans différentes tailles et formes, le 

rendant adaptable à diverses applications dynamiques de traitement des eaux usées [104]. 
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I.4. EFFET ANTIBACTERIEN DU TiO2 ET DES ARGILES 

Les micro-organismes représentent une menace mortelle pour les êtres humains en tant 

qu'agents pathogènes. Virus, champignons, algues, protozoaires et bactéries sont responsables 

de maladies liées à l'eau, telles que la dysenterie, les abcès, la diarrhée et la typhoïde. Au cours 

des dernières années, des adsorbants à la fois naturels et synthétisés ont été développés, 

comprenant des minéraux argileux, des nanoparticules, des nanoparticules métalliques/oxydes 

supportées sur de l'argile, et des nanocomposites à base d'argile, dans le but d'éliminer les 

organismes microbiens de l'eau [105]. 

I.4.1. Bactéries 
 

Les bactéries sont des microorganismes unicellulaires procaryotes, c’est à dire des organismes 

unicellulaires dépourvus de noyau [27]. 

Elles ont une taille de l’ordre du micromètre (µm), comprise entre 200 nm (nanobactéries) et 

1 mm (bactéries géantes). Il existe des milliers d’espèces bactériennes classées en différents 

taxons. Cette taxonomie est établie à l’aide de caractéristiques morphologiques, biochimiques, 

physiologiques et/ou génomiques [27]. Dans toutes les espèces bactériennes (voir figure I.10), 

certains éléments sont à la fois communs et constants, tels que la paroi bactérienne, la membrane 

cytoplasmique, le cytoplasme et le génome, tandis que d'autres sont facultatifs et présents chez 

certaines espèces, comme les plasmides, la capsule, le flagelle et les pili. Chacun de ces 

éléments joue un rôle spécifique dans le fonctionnement cellulaire. [106]. 

 
Figure I.10 : Anatomie d’une bactérie [106] 
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I.4.2. Classification en fonction de la structure de la paroi : Bactéries Gram+ et Gram- 

 
En 1884, le médecin danois Christian Gram a introduit une méthode de coloration des 

bactéries, connue sous le nom de coloration de Gram, qui divise ces micro-organismes en deux 

catégories principales : les bactéries Gram-positif (Gram+) et les bactéries Gram-négatif 

(Gram-). En utilisant le violet de gentiane comme colorant, les cellules bactériennes sont 

initialement teintées en violet. Après traitement à l'éthanol, si la coloration reste violette, la 

bactérie est qualifiée de Gram+ ; si elle devient rose, la bactérie est Gram-. Cette différenciation 

est due à la composition de la paroi cellulaire : les bactéries Gram- ont une paroi plus fine, 

permettant à l'éthanol de décolorer le cytoplasme, tandis que les bactéries Gram+ ont une paroi 

plus épaisse qui conserve la coloration violette [107]. 

La paroi bactérienne conditionne la forme des bactéries et les protègent contre les agressions 

extérieures (pression, température, sécheresse, etc...). Sa structure est différente selon le groupe 

de bactéries (Gram positif ou Gram négatif) (figure I.11). Les parois des deux groupes de 

bactéries ont un élément commun qui est le peptidoglycane (encore appelé muréine) [106]. Le 

peptidoglycane est un polymère formé de sous-unités répétées d’acide Nacétylmuramique et de 

N-acétylglucosamine et d’un certain nombre d’acides aminés. Il constitue un réseau maillé 

tridimensionnel rigide mais poreux et extensible [27]. 

Les bactéries Gram négatif se composent, de l'extérieur vers l'intérieur, d'une membrane externe 

(environ 8 nm d'épaisseur), qui est séparée de la membrane cytoplasmique (environ 10 nm 

d'épaisseur) par une fine couche de peptidoglycane (environ 3 nm d'épaisseur). La membrane 

cytoplasmique agit comme une barrière, isolant le compartiment intracellulaire du milieu 

extracellulaire. Elle est constituée d'une double couche de phospholipides, avec des protéines 

et des glycoprotéines intégrées. La membrane externe est principalement composée de [27] : 

 Les phospholipides, tels que la phosphatidyl éthanolamine, la phosphatidyl glycérol, et 

le diphosphatidyl glycérol, s'organisent en une bicouche phospholipidique. Au sein de 

cette structure, des protéines sont insérées, dont certaines forment des canaux traversant 

le feuillet de phospholipides, connues sous le nom de porines. Ces porines jouent un 

rôle crucial en permettant le passage de petites molécules hydrophiles ainsi que des 

antibiotiques à travers la membrane cellulaire. 

 Les lipopolysaccharides (LPS), également connus sous le nom d'endotoxines, se 

composent du lipide A, d'un polysaccharide central et d'un saccharide terminal appelé 

antigène O. 
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En revanche, les bactéries à Gram positif n’ont pas de membrane externe, et la couche de 

peptidoglycane est significativement plus épaisse, avec une épaisseur variant de 20 nm à 80 

nm. Cette couche de peptidoglycane contient des molécules d'acides teichoïques (polyalcools) 

ou lipoteichoïques insérées. La membrane cytoplasmique est présente chez les deux espèces. 

 

 
Figure I.11 : Structures de la membrane et de la paroi chez les bactéries Gram+/Gram-[107] 

 
I.4.3. Photocatalyse et inactivation bactérienne 

 
Les argiles naturelles, utilisées depuis longtemps pour traiter les infections cutanées, suscitent 

actuellement un intérêt particulier en raison de leur utilisation clinique prometteuse. Cette 

approche économique pourrait fournir un traitement efficace contre l'ulcère de Buruli (la 

troisième maladie mycobactérienne la plus courante chez les humains immunocompétents) et 

d'autres infections cutanées, particulièrement dans des régions du monde aux ressources 

médicales limitées. 

Les nanoparticules ont la capacité d'attaquer directement la cellule microbienne, entraînant ainsi 

une perturbation de l'enveloppe cellulaire ou la production d'espèces réactives de l'oxygène 

(ROS) capables d'oxyder les composants cellulaires. Certains des nanomatériaux rapportés pour 

leur activité antimicrobienne incluent le TiO2, le ZnO, les matériaux à base d'argent et les 

nanotubes de carbone [105]. 

Le mécanisme létal des nanoparticules métalliques est toujours en discussion, mais trois 

mécanismes principaux sont supposés [108] : 



Chapitre I : Etude bibliographique 

49 

 

 

 
 Contact avec la paroi 

 
La première phase du mécanisme antibactérien implique l'action des ions métalliques de taille 

nanométrique, qui pénètrent dans la cellule via une protéine transmembranaire. Une fois fixés 

aux cellules bactériennes, ces ions métalliques induisent des modifications structurelles dans la 

membrane cellulaire et bloquent les canaux de transport. Par la suite, les nanoparticules peuvent 

être internalisées, provoquant une ionisation à l'intérieur de la cellule et endommageant les 

structures intracellulaires, ce qui conduit à la mort cellulaire. 

 Génération des espèces oxydantes réactives (ROS) 
 

Les espèces réactives de l'oxygène (ROS) comprennent des oxydants à durée de vie courte, tels 

que les radicaux superoxydes (O2
-), le peroxyde d'hydrogène (H2O2), les radicaux hydroxyle 

(•OH) et l'oxygène singulet (O2
•). Ces ROS ont la capacité d'endommager divers composants 

cellulaires, y compris le peptidoglycane et les membranes cellulaires, ainsi que l'ADN, l'ARNm, 

les ribosomes et les protéines. 

 Inactivation des protéines et destruction de l’ADN 
 

Une fois qu'ils ont pénétré dans la cellule, les ions métalliques ont une propension à se lier à 

l'ADN. Ils se fixent d'abord aux groupes thiol des enzymes, désactivant ainsi leur fonction. Par 

la suite, ces ions métalliques se logent entre les paires de bases pyrimidines et purines, 

perturbant la liaison des hydrogènes entre les deux brins d'ADN antiparallèles et entraînant la 

destruction de la molécule d'ADN. 

L'étude initiale sur l'inactivation photocatalytique des bactéries remonte à 1985 avec Matsunaga 

et ses collaborateurs, qui ont utilisé TiO2-Pt comme photocatalyseur pour éliminer les cellules 

microbiennes dans l'eau, incluant E. coli, Lactobacillus, Acidophilus, etc. Depuis cette première 

recherche, la photocatalyse est devenue une méthode largement employée pour neutraliser les 

virus, les champignons et les bactéries, avec une attention particulière portée à E. coli, qui 

demeure l'organisme le plus étudié dans ce contexte [109]. 
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Figure I.12 : Proposition du mécanisme bactéricide en présence de TiO2 [110] 

 
I.4.3.1. En présence de TiO2 

 
L'efficacité antibactérienne photocatalytique du TiO2 dépend principalement de la structure de 

la paroi cellulaire bactérienne. Bien que de nombreuses études aient été menées sur diverses 

espèces, les résultats sont en partie contradictoires. Certains auteurs ont indiqué que les 

bactéries Gram+ étaient plus réactives aux photocatalyseurs que les bactéries Gram-. Cependant, 

de nombreuses recherches ont montré que les bactéries Gram- étaient plus résistantes à l'activité 

bactéricide photocatalytique que les bactéries Gram+. Cette résistance accrue des bactéries 

Gram- s'explique par la nature de leur paroi cellulaire, qui restreint l'absorption de nombreuses 

molécules aux mouvements à travers la membrane cellulaire. Par exemple, le Lactobacillus s'est 

révélé plus sensible que l'E. coli sur un photocatalyseur Pt-dopé au TiO2 [110]. 

Guillard et al. ont étudié l'inactivation de deux souches d'E. coli (K12 PHL849 et K12 

PHL1273) en présence de deux photocatalyseurs, le TiO2 Degussa P-25 et Millennium PC500. 

Les résultats montrent un effet similaire du TiO2 Degussa P-25 sur les deux souches. En 

revanche, une inactivation nettement plus importante de la souche PHL1273 se produit en 

présence du photocatalyseur TiO2 Millennium PC500, soulignant l'importance des interactions 

entre la bactérie et le photocatalyseur en fonction de la souche [111]. 

Liu et al. ont étudié les TiO2 mésoporeux en raison de leur potentiel de désactivation d'E. coli. 

La rapide désactivation a été expliquée par la grande surface spécifique, la petite taille des 

cristaux et le nombre accru de sites actifs de désactivation. L'efficacité antimicrobienne a été 

renforcée suite à l'incorporation d'argent dans la structure mésoporeuse du TiO2. Cette 

amélioration de l'activité antimicrobienne a été attribuée à l'amélioration de la photocatalyse et 

aux propriétés antimicrobiennes de l'argent [112]. 
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I.4.3.2. En présence des argiles 

 
Les argiles ont longtemps été reconnues pour leurs propriétés antibactériennes. Leur activité 

antibactérienne découle de plusieurs facteurs, notamment leur structure cristalline, leur 

composition minérale et leurs propriétés chimiques. Les argiles contiennent souvent des 

minéraux tels que le kaolin, la montmorillonite et la bentonite, qui sont capables d'absorber 

l'humidité et les substances toxiques, tout en libérant des ions tels que l'aluminium et le 

magnésium, qui peuvent interférer avec le métabolisme des bactéries. 

 
Les bactéries Staphylococcus aureus et Salmonella Typhimurium ont une propension à 

développer des biofilms sur les surfaces de contact alimentaire, telles que l'acier inoxydable, 

qui persiste malgré des procédures de nettoyage et de désinfection rigoureuses. En 2023, Wan 

Hasyera Wan Omar a, Nor Ainy Mahyudin ont examiné le potentiel d’argiles provenant de 

Malaisie en tant qu'agents antibactériens et anti-biofilm contre ces deux agents pathogènes sur 

des surfaces de contact appropriées. Les argiles naturelles présentent une activité 

antibactérienne et anti-biofilm prometteuse contre S. aureus in vitro, avec une efficacité 

moindre mais toujours significative contre Salmonella Typhimurium [113]. 

 
Les propriétés antibactériennes des montmorillonites modifiées par l'argent provenant du lac 

Pellegrini, en Argentine, ont été testées dans l'inhibition de la croissance des bactéries 

Escherichia coli. Les argiles modifiées par l'argent ont montré de bonnes propriétés d'inhibition 

de la croissance d'E. coli. L'activité antibactérienne a été attribuée à la présence des ions Ag+. 

Ce comportement indique que la performance antibactérienne est affectée par la disponibilité 

des ions Ag+ qui entrent en contact avec les bactéries [114]. 

Une étude a évalué les effets d'une argile récemment identifiée, l'argile bleue OMT, contre les 

staphylocoques, les streptocoques, les entérobactéries et les bacilles à Gram- non fermentants. 

L'argile et son lixiviat aqueux ont été évalués contre les bactéries sous forme de biofilm et de 

planctonique. En général, les bactéries peuvent exister soit dans un état mobile, "planctonique", 

où elles se dispersent librement et explorent leur environnement à la recherche de nutriments, 

soit rester statiquement sous forme de "biofilms", un état communautaire où les cellules 

partagent des ressources et sont protégées contre des conditions nocives. Cette argile naturelle 

est dominée par l'illite-smectite. L'argile bleue OMT et son lixiviat aqueux présentent une 

activité bactéricide contre un éventail de pathogènes humains dans les états planctonique et 

biofilm. Les résultats obtenus démontrent une susceptibilité au traitement à base d'argile chez 
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les bactéries à la fois Gram-positif et Gram-négatif, y compris les souches résistantes aux 

antibiotiques traditionnels [115]. 

I.4.3.3. En présence des nanocomposites TiO2/Argile 
 

Le processus de l'activité antibactérienne des nanocomposites à base d'argile peut être divisé en 

deux étapes distinctes : l'adhérence et la destruction. L'efficacité des nanoparticules et des 

nanocomposites dépend largement des classes ou types de bactéries présentes dans l'eau, ainsi 

que des caractéristiques physico-chimiques des nanomatériaux. D'autres facteurs à prendre en 

considération comprennent la taille des particules, la concentration, la morphologie, le pH et la 

température de calcination des nanomatériaux [65]. 

Des nanocomposites de chitosane, de nano argile (MMT-Na⁺ ) et de dioxyde de titane (TiO2) 

ont été préparés et caractérisés. L'activité antibactérienne du chitosane et de ses nanocomposites 

avec des charges variables en argile et en TiO2 a été testée avec et sans exposition aux 

rayonnements UV, sur les bactéries à Gram+ et à Gram-. Tous ont présenté une activité 

antibactérienne élevée [116]. 

Krishnan et Mahalingam ont mis en place un matériau nanocomposite d'argent (Ag) / dioxyde 

de titane (TiO2) supporté sur l'argile bentonite (bent). Des échantillons de nanocomposites 

Ag/TiO2/bent ont été testés sur les bactéries à Gram+ Staphylococcus aureus (S. aureus) et à 

Gram- Escherichia coli (E. coli) par la méthode de diffusion en puits. Les activités 

antibactériennes ont confirmé que le nanocomposite Ag/TiO2/bent présente une activité 

antibactérienne améliorée par rapport à l'argile bentonite sodique pure contre les deux bactéries. 

E. coli a donné un excellent résultat par rapport aux bactéries S. aureus. Les résultats suggèrent 

que le nanocomposite Ag/TiO2/bent synthétisé est l'un des matériaux anticipés présentant une 

biocompatibilité et des propriétés antibactériennes. IL peut être utilisé comme support 

biologique pour une administration cellulaire ciblée, un agent cosmétique, un matériau sensoriel 

pour les biosenseurs et un agent de contraste en bio-imagerie [117]. 
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CHAPITRE II : MATERIELS ET METHODES EXPERIMENTALES 

Ce chapitre sera consacré à la présentation des produits, des réactifs, ainsi que des protocoles 

expérimentaux et analytiques spécifiques à chaque technique utilisée. 

II.1. PRODUITS ET REACTIFS 

 Bentonite, gisement de Maghnia

 Tartrate de métoprolol, Sigma-Aldrich, 99%

 Isopropoxyde de titane (IV), Sigma-Aldrich

 Isopropanol, Scharlau, 99,8 %

 Carbonate de sodium anhydre (Na2CO3), Labosi, 99%

 Acide perchlorique (HClO4, 60%), Merck

 Acide chlorhydrique (HCl, 37%), Merck.

 Hydroxyde de sodium (NaOH, 98%), Carlo Erba Reagenti.

 Nitrate de fer (III) non hydraté, Prolabo

 triéthanolamine, Sigma–Aldrich

 chloroforme (CHCl3), Merck

 Acétonitrile (99%) qualité chromatographique, Prolabo

 Chlorure de sodium 99,5 % , Labosi,

 Sulphate de sodium 99 %, Aldrich

 Carbonate de sodium 99%, Labosi

 sulfoxyde de diméthyle (DMSO), Prolabo

 Acide sulfurique 97% VWR Prolabo Chemicols
 

II.2. PREPARATION DES SOLUTIONS 

La préparation des solutions a été effectuée avec de l’eau ultra pure obtenue grâce à un appareil 

milli-Q (Millipore). Les mesures et les ajustements du pH des différentes solutions ont été 

réalisées à l’aide d’un pH-mètre de laboratoire à microprocesseur du type «HANNA, HI 8521». 

Avant toute chose, l'étalonnage a été réalisé en utilisant des solutions tampons commerciales 

de pH 4, 7 et 10. Pour ajuster le pH à des valeurs précises, l’acide perchlorique HClO4 (1N) et 

la soude NaOH (1N) ont été utilisé. 

 Solution mère de tartrate de métoprolol (10-3 M) 
 

0,068 g du tartrate de métoprolol a été dissout dans 100 ml d’eau ultra pure à température 

ambiante. La solution est restée sous agitation et à l’abri de la lumière pendant une nuit pour 

obtenir la concentration voulue du tartrate de métoprolol. 
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II.3. DISPOSITIFS D’IRRADIATION 

 
II.3.1. Irradiation monochromatique à 254 nm 

 
Les irradiations à 254 nm ont été effectuées dans une enceinte cylindrique, où un réacteur en 

quartz d'un diamètre de 2,5 cm est positionné au centre. Ce réacteur est équipé de trois lampes 

"germicides" à vapeur de mercure basse pression, émettant principalement un rayonnement 

monochromatique à 254 nm (représentant plus de 80 % de la puissance rayonnante). Tant le 

réacteur que les lampes sont disposés verticalement à l'intérieur du cylindre. Le flux de la lampe 

est égale à 0,04 mW.cm-2, mesuré à l’aide d’un radiomètre de type VLX 3W. 

 

 
Figure II.1 : Dispositif d’irradiation à 254 nm et le spectre d’émission de la lampe germicide 

30 W 

II.3.2. Irradiation polychromatique (300 nm <irr< 450 nm) 

 
Le dispositif d'irradiation polychromatique se compose d'un tube fluorescent "Philips TLAD 

15 W/05" (I = 0,45 mW cm-2), positionné au niveau de l'un des deux axes focaux d'un cylindre 

métallique à base elliptique. Ce tube émet un spectre lumineux avec un pic d'émission autour 

de 365 nm et une largeur de bande à mi-hauteur de 50 nm (voir Figure II.2). En parallèle, un 

réacteur en pyrex à double enveloppe permettant la circulation d'eau est disposé selon l'autre 

axe focal. Ce réacteur doit satisfaire deux exigences principales : éviter la perte du réactif par 

évaporation et permettre le renouvellement de l'oxygène. L'homogénéité du milieu est assurée 

par une agitation magnétique. 
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Figure II.2 : Dispositif d’irradiation a 300 nm < λirr <450 nm et spectre d’émission de la 

lampe polychromatique 

 

 
II.3.3. Irradiation solaire simulée (Suntest) 

 
Afin de reproduire au mieux les conditions environnementales, des expériences d'oxydation 

photocatalytiques ont été menées dans une enceinte SUNTEST CPS+ (ATLAS), visant à 

simuler les conditions d'irradiation naturelle (voir Figure II.3). 

Cette enceinte est équipée d'une lampe à arc xénon dont le spectre d'émission imite le 

rayonnement solaire pour des longueurs d'onde allant de 290 à 800 nm. La lampe à arc xénon 

est munie d'un filtre en quartz avec un revêtement infrarouge et d'un filtre supplémentaire 

permettant d'ajuster la distribution spectrale en fonction de l'application spécifique envisagée. 

Selon les informations du fabricant, 4 heures d'irradiation en enceinte correspondent à 25 

heures d'ensoleillement en Europe centrale. 

Les solutions irradiées sont placées dans un réacteur double enveloppe ouvert, positionné à 10 

cm sous la lampe à arc xénon. Pour toutes les expériences, le volume de la solution irradiée est 

maintenu à 50 mL. La température de la solution maintenue à 20°C est régulée grâce à la 

circulation d'eau dans la double enveloppe, associée à un système de ventilation de l'enceinte 

d'irradiation. 
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Figure II.3 : Dispositif d’irradiation solaire simulée (290 nm < λirr <800 nm) et spectre 

d’émission de la lampe xénon 

II.3.4. Irradiation sous lumière solaire 
 

Les irradiations solaires ont été effectuées à Constantine, dans une station solaire du laboratoire 

LSTE, pendant le mois de juin 2022, lors de journées ensoleillées (à une latitude Nord, à une 

altitude de 600 mètres au-dessus du niveau de la mer). Les réacteurs cylindriques en Pyrex sont 

disposés verticalement. L'intensité lumineuse a été mesurée à 1.669 mW·cm-2 à l'aide d'un 

radiomètre de type VLX 3W, placé à la hauteur de l'échantillon. 

 

Figure II.4 : Dispositif d’irradiation en lumière naturelle 
 

II.4. DEMARCHE EXPERIMENTALE 
 

II.4.1. Processus d'adsorption 
 

Le processus d’adsorption se déroule comme suit : 
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 Préparation des solutions du MET, 

 Introduction du MET et du catalyseur dans le réacteur, 

 Mise en agitation à température ambiante (20°C), 

 Prélèvements effectués aux temps de réactions requis à l’aide d’une seringue, les 

échantillons sont filtrées sur des membranes (Millipore HA 0,45μm) permettant la 

séparation des phases solides et liquides. 

 Analyse du filtrat par spectrophotomètre UV-Visible ou CLHP. 

 
II.4.2. Processus de photochimie 

 
En photochimie (photolyse et procédé d’oxydation avancé), le mode opératoire est simple et 

inclue les étapes suivantes comme : 

 Introduction du substrat (seul ou en mélange avec les catalyseurs, ions inorganiques…) 

dans les réacteurs des différents dispositifs d'irradiation, 

 Mise en agitation à température ambiante (20°C), 

 Irradiation continue des solutions. 

 Prélèvements effectués aux différents temps de réaction à l’aide d’une seringue, 

 Analyse par chromatographie liquide à haute performance (CLHP). 
 

Pour les expériences de photocatalyse, une agitation dans l'obscurité pendant 30 minutes est 

nécessaire pour homogénéiser la suspension et permettre l'atteinte des équilibres d'adsorption. 

Une fois cette étape préliminaire terminée, le processus d'irradiation est initié. Des 

prélèvements de la suspension sont alors effectués à intervalles de temps réguliers. Ces 

aliquotes sont ensuite filtrés à travers des filtres en acétate de cellulose de porosité 0,45 μm, 

qui sont à usage unique. 

II.5. TECHNIQUES ANALYTIQUES 
 

II.5.1. Méthodes d’analyse des solutions liquides 
 

II.5.1.1. Spectroscopie d’absorption UV-Visible 
 

Les spectres d'absorption des solutions ont été enregistrés à l'aide d'un spectrophotomètre 

"EVOLUTION 201", contrôlé par un ordinateur pour la capture et le traitement des spectres. 

Les mesures ont été effectuées dans une cellule en quartz présentant un trajet optique de 1 cm. 

Les blancs ont été réalisés dans une cellule en quartz identique, mais contenant de l'eau ultra 
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pure. Les concentrations résiduelles ont été déterminées par interpolation à partir des courbes 

d'étalonnage. 

II.5.1.2. Chromatographie liquide à haute performance (CLHP) 
 

Pour suivre la cinétique de disparition du MET, un chromatographe liquide à haute 

performance (CLHP) a été employé. Cette méthode repose sur les différences d'affinité des 

substances à analyser envers deux phases distinctes : une phase stationnaire et une phase 

mobile, suivie d'une analyse spectrophotométrique. Dans le cas de la chromatographie en phase 

inverse, la phase mobile (ou l'éluant) est polaire, tandis que la phase stationnaire, composée 

d'un matériau poreux, est apolaire. Le système CLHP utilisé est de type Shimadzu à barrette 

d'iodes et comprend les éléments suivants : 

 Un détecteur ultraviolet à longueur d'onde variable modèle SPD-10A VP à barrettes 

diode. 

 Un contrôleur modèle SCL-10A VP. 

 Deux pompes modèle LC-10AT VP. 

 Une colonne analytique de type NUCLEOSIL 100-5 C18 de longueur 25 cm et de 

diamètre 4,6 mm. 

Le système est contrôlé par un logiciel « Class VP5 » pour le traitement et la mémorisation 

des chromatogrammes. Afin d’obtenir une séparation optimale des différents pics, les 

pourcentages de l’éluant utilisé étaient 80/20 (eau/acétonitrile 0,1% acide phosphorique). 

La longueur d’onde pour détecter le MET est de 222 nm. 

II.5.1.3. Carbone Organique Total (COT) 
 

Le COT est la teneur en carbone lié à la matière organique. Il représente la somme des matières 

organiques dissoutes et en suspension. Sa détermination permet de suivre le processus de 

minéralisation lors des réactions de dégradation oxydative. 

La méthode d'analyse du carbone organique total (COT) est généralement basée sur la 

combustion complète de l'échantillon pour convertir tout le carbone organique en dioxyde de 

carbone (CO2), suivi de la mesure de la quantité de CO2 produite. L'échantillon est séché et 

broyé pour assurer une homogénéité. Il est ensuite pesé avec précision puis introduit dans un 

four à haute température, généralement un four à combustion ou un four à tube en quartz, où il 

est brûlé en présence d'oxygène pur. Cette combustion complète convertit tout le carbone 

organique en CO2. Le CO2 produit lors de la combustion est capturé, souvent en passant à 

travers une solution absorbante, comme la soude caustique (NaOH), qui absorbe le CO2 pour 
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former du carbonate de sodium (Na2CO3). La quantité de CO2 capturée est ensuite mesurée à 

l'aide de différentes techniques, telles que la titration acido-basique, la chromatographie en 

phase gazeuse (GC), ou plus couramment aujourd'hui, la spectroscopie infrarouge non- 

dispersive (NDIR) ou la spectrométrie de masse. La quantité de carbone organique total est 

déterminée en fonction de la quantité de CO2 produite et des coefficients de conversion 

appropriés. 

L’appareil utilisé est un Torch Teledyne Tekmar analyser utilisant la technique SPC 

(Concentration Pression Statique) et la détection NDIR pour l’analyse du COT avec la méthode 

de combustion catalytique. 

II.5.2. Méthodes de caractérisation des catalyseurs solides 
 

La compréhension de nombreux phénomènes nécessite une connaissance approfondie des 

propriétés physico-chimiques et structurelles d'un matériau. Dans ce cadre, afin d'évaluer les 

modifications apportées, les matériaux préparés dans cette étude ont été caractérisés à l'aide de 

plusieurs techniques, décrites ci-dessous : 

II.5.2.1. Caractérisation de la bentonite naturelle de maghnia (BN) 

II.5.2.1.1. Propriétés physico-chimique de la bentonite naturelle [1] 

Différentes techniques permettent de déterminer les caractéristiques de la bentonite : 

 
 Taux d’humidité H(%) 

 
Le taux d’humidité est défini par dessiccation et s'exprime le plus souvent en pourcentage. 

On fait sécher 5g de bentonite (m1) dans une étuve à 105°C durant 24h, puis on la pèse (m2). 

�(%) = 
�1−�2 

�100 (II.1) 
�1 

 Densité apparente (D) 
 

C’est un rapport entre la masse volumique d’un solide ou d’un liquide et la masse volumique 

de l’eau à 20°C. 

Dans une éprouvette graduée, une masse m1 de la bentonite est disposée de sorte à ce qu’il 

occupe un volume V1. 

� = 
�1

(g cm -3) (II.2) 
�1 
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 Porosité P(%) 

 
La porosité représente le volume du vide contenu dans la bentonite active. Pour la mesurer, il 

suffit de mettre dans une éprouvette de 10 ml, une masse m1 de bentonite m1 équivalente à un 

volume de V1 de 1ml puis d’ajouter du méthanol jusqu’à atteindre, un volume V2 de 2 ml 

correspondant à une masse totale m2. 

�2−�1 
 

�% = 
��é�ℎ���� 

�1 

−�2  
(II.3) 

Avec ��é�ℎ���� = 0,797�/�� 

 
 Capacité d’échange cationique (CEC) 

 
La méthode de pH d'équilibre décrite dans la littérature permet de déterminer les valeurs de 

CEC en mesurant le changement de pH à l'aide de pH-mètres [2]. Les mesures et les calculs 

des valeurs de CEC ont été réalisés selon les procédures du Laboratoire d'Analyse Chimique 

des Sols. La bentonite a été placée dans un bécher en verre et on a ajouté 25 ml d'acide acétique 

(1 M). La suspension a été agitée pendant 1 heure à l'aide d'un agitateur magnétique. Ensuite, 

le pH du surnageant a été vérifié. Pour des données précises, trois répétitions ont été effectuées. 

La mesure de la valeur de CEC a été réalisée en utilisant l'équation suivante (II.4). 
 

CEC (meq per 100 g d’argile) = (pH observé - pH acide acétique) x 22 (II.4) 

Où 22 est un facteur de conversion dérivé de la courbe de Brown (1943)." 

II.5.2.2. Diffraction des Rayons X (DRX) 

La diffraction des rayons X est une méthode largement employée pour déterminer la nature et 

la structure des produits cristallisés tels que les cristaux, les minéraux et les argiles. Cette 

technique tire parti de l'arrangement ordonné des atomes selon des plans cristallins spécifiques. 

Son principe repose sur la diffraction des rayons X par une famille de plans réticulaires (hkl) 

orientée de manière favorable sous un angle Ѳ par rapport au faisceau incident (voir Figure 

II.5). Cette diffraction se traduit dans le diffractogramme par l'observation de pics à différents 

angles de diffraction Ѳ, à partir desquels les distances réticulaires dhkl, propres à un composé 

cristallin donné, peuvent être déterminées. 
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2���� ���Ѳ = nλ (II.5) 

 
Où 

 d correspond à l’espace interfoliaire 

 λ correspond à la longueur d’onde d’un rayonnement de rayons X 

 Ѳ est l’angle de diffraction. 

Les poudres ont été analysées à l’aide d’un Bruker D8 Advance X-ray diffractometer 
 
 

 

 
Figure II.5 : Schéma de la diffraction des rayons X par une famille de plans réticulaires 

(hkl)[3] 

II.5.2.3. Infrarouge à Transformée de Fourier (IRTF) 

Le principe fondamental de la spectrométrie infrarouge (IR) repose sur l'interaction entre le 

rayonnement électromagnétique infrarouge et la matière à diverses fréquences. Dans le spectre 

global des rayonnements électromagnétiques, la plage du rayonnement infrarouge s'étend de 

12800 à 10 cm-1 et se divise en trois segments : le proche, le moyen et le lointain infrarouge. 

Notre intérêt se porte spécifiquement sur la plage du moyen infrarouge (MIR), qui correspond 

à l'intervalle de nombres d'onde [4000 – 400 cm-1]. 

Lorsqu'une molécule est exposée au rayonnement infrarouge (IR), elle peut absorber de 

manière partielle et sélective cette radiation. En conséquence, la molécule se trouve dans un 

état excité, entraînant des modifications dans son énergie vibrationnelle et rotationnelle avec 

une augmentation de leurs amplitudes. L'énergie du rayonnement IR incident est ainsi réduite 
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suite à cette interaction, donnant lieu à l'apparition d'une bande d'absorption à la fréquence 

correspondante. L'énergie absorbée (ν0) devient ainsi une caractéristique propre à chaque 

liaison chimique présente dans le matériau analysé. Le spectre IR se compose de multiples 

bandes d'absorption. Comme chaque minéral possède une empreinte qui lui est unique, la 

spectroscopie IR est fréquemment utilisée pour la caractérisation d'échantillons constitués de 

plusieurs composants, tels que des roches ou des sols. 

Les spectres d’absorption infrarouge ont été enregistrés en utilisant un spectromètre IR à 

transformée de Fourier de marque JASCO FT/IR-6300 sur une gamme de 500 à 4000 cm-1 

II.5.2.4. Microscopie Electronique à Balayage (MEB) couplé à la microanalyse EDS 
 

Le fonctionnement de cette technique repose sur l'interaction entre un faisceau d'électrons 

généré par un "canon à électrons" et une matrice, qu'elle soit cristalline ou non. Lorsque la 

sonde électronique frappe la surface de l'échantillon, le faisceau d'électrons secondaires ou 

ceux rétrodiffusés qui en résultent sont attirés vers un collecteur. En balayant l'échantillon point 

par point et ligne par ligne, la sonde permet d'obtenir une image séquentielle de celui-ci. Cette 

méthode fournit des informations sur le relief de l'échantillon, la morphologie des grains et leur 

arrangement. 

De plus, la spectroscopie à rayons X à dispersion d'énergie (EDS, de l'anglais "Energy 

Dispersive X-ray Spectroscopy") permet d'analyser la composition chimique de l'échantillon. 

Ce système est couplé au microscope électronique à balayage (MEB). Son principe repose sur 

la détection des photons X émis par l'échantillon lorsqu'il est bombardé par des électrons. 

Lorsque les électrons du faisceau incident interagissent avec les électrons de cœur des atomes 

de l'échantillon, l'ionisation se produit, entraînant une désexcitation radiative rapide. Pour 

maintenir un bilan énergétique global, un photon X est émis simultanément. L'énergie de ce 

photon est caractéristique de l'atome ionisé, ce qui permet de déterminer la composition 

chimique de l'échantillon à partir du spectre d'émission X. 

Le MEB utilisé pour la caractérisation de nos échantillons est de type Thermo Fisher Scientific 

Quattro ESEM. 
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Figure II.6 : Schéma de fonctionnement d’un MEB 

 
II.5.2.5. Mesure de la surface spécifique (BET) 

 
La méthode la plus couramment employée pour caractériser les matériaux en mesurant leur 

surface spécifique consiste à utiliser l'adsorption d'azote à sa température de liquéfaction 

(77 K). Ce procédé repose sur la théorie de l'isotherme d'adsorption en multicouches de gaz, 

développée en 1938 par Braunauer, Emmett et Teller. 

La surface spécifique représente la surface totale accessible aux atomes et aux molécules par 

unité de masse du matériau, englobant la totalité de la surface de chaque particule, y compris 

la porosité ouverte (Figure II.7). La détermination de l'aire massique repose sur l'adsorption 

de gaz à basse température, exploitant des forces faibles ou secondaires (forces de Van der 

Waals) à la surface du matériau. Ces forces agissent vers l'extérieur, en particulier sur les 

molécules de gaz entourant l'échantillon à analyser, et se manifestent toujours à des 

températures basses, indépendamment de la nature chimique des substances présentes. 
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Figure II.7 : Schéma d’adsorption de gaz sur la surface du solide [3] 

 
II.5.2.6. Spectroscopie Raman 

 
L'analyse Raman est une technique spectroscopique qui permet d'obtenir des informations sur 

les vibrations moléculaires, les modes de rotation et les modes de vibration des liaisons 

chimiques dans un matériau. L'analyse Raman repose sur la diffusion inélastique de la lumière. 

Lorsqu'un faisceau de lumière monochromatique (comme un laser) est dirigé vers un 

échantillon, une petite fraction de la lumière est diffusée de manière inélastique. Cette diffusion 

inélastique provoque un décalage de fréquence dans la lumière dispersée, reflétant les 

interactions entre la lumière incidente et les vibrations moléculaires du matériau. 

L'interprétation des spectres Raman peut fournir des détails sur les liaisons chimiques, les 

conformations moléculaires, la cristallinité d'un matériau, la présence de certaines 

fonctionnalités chimiques, etc. 

II.5.2.7. Spectrophotométrie UV-visible 
 

L’appareil utilisé pour déterminer l’énergie de la bande interdite (Eg) des échantillons est 

un Agilent Cary 60 UV-Vis spectrophotometer. Le Cary 60 est un spectrophotomètre UV-Vis 

à double faisceau équipé d'une lampe au xénon puissante qui clignote à une fréquence de 80 

fois par seconde. Cette lampe éclaire exclusivement l'échantillon lors de la collecte des 

données, préservant ainsi les échantillons sensibles de la photodégradation et permettant une 

réduction de la consommation d'énergie. De plus, son faisceau hautement focalisé le rend idéal 

pour la mesure précise et reproductible de petits volumes d'échantillons. 
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II.6. SYNTHESE DES MATERIAUX 

 
II.6.1. Activation de la bentonite 

 
La bentonite naturelle (BN) a été purifiée en laboratoire selon la procédure suivante [4]. La BN 

est broyée puis tamisée sur un tamis de 0,08 mm. Une quantité d'argile tamisée a été activée 

chimiquement en la dispersant dans une solution diluée de HCl (0,05 M) (200 g de bentonite 

par litre de solution). On laisse la suspension se décanter à l'air libre, puis on la lave avec de 

l'eau distillée pour éliminer les ions chlorure en excès jusqu'à obtention d'un pH neutre. La 

bentonite obtenue est dispersée dans du NaCl (0,1 M), sous agitation pendant environ 12 

heures. Après décantation, la bentonite est dispersée dans de l'eau distillée, lavée plusieurs fois, 

séchée à 100°C à l'aide d'une étuve, puis broyée pour obtenir la bentonite activée (BA). 

II.6.2. Synthèse de la bentonite à piliers de fer(III) 
 

La bentonite activée à piliers de fer (FeBA) a été préparée selon une procédure modifiée 

rapportée par Feng et al. [5]. Tout d'abord, une solution de carbonate de sodium (0,3 M) a été 

ajoutée goutte à goutte à une solution de nitrate de fer (0,4 M) vigoureusement agitée. Après 

un vieillissement de 2 jours à température ambiante, la solution a été lentement ajoutée à une 

suspension aqueuse de bentonite activée à 2 % (en poids) sous agitation. La suspension a été 

agitée pendant 2 heures supplémentaires. Le précipité a été séparé par centrifugation et lavé 

plusieurs fois avec de l'eau désionisée, puis séché à 80°C. Le solide séché a été broyé et 

l'échantillon FeBA a été obtenu. 

II.6.3. Synthèse des nanoparticules de TiO2 
 

Les nanoparticules de TiO2 ont été préparées par une méthode sol-gel modifiée suivie d'un 

traitement hydrothermal [6]. Dans une expérience typique, 18 ml d'isopropoxyde de titane (IV) 

(TTIP) ont été lentement versés dans un mélange d'isopropanol et d'eau distillée (1:10 V/V). 

La suspension résultante a été soumise à une agitation magnétique vigoureuse pendant 4 heures 

et a été transférée dans un autoclave en acier inoxydable revêtu de téflon. Le traitement 

hydrothermal a été effectué à 100 °C pendant 2 h. Ensuite, le TiO2 a été lavée plusieurs fois, 

recueillie, séchée pendant une nuit à 60 °C et broyée. Enfin, le solide séché a été calciné à 

400 °C pendant 2 h, et les nanoparticules de TiO2 ont été obtenues. 
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II.6.4. Synthèse des nanocomposites TiO2/bentonite 

 
Les nanocomposites TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA ont été synthétisés à partir de la 

suspension collectées avant le traitement hydrothermal. La suspension nanocolloïdale 

précédemment formée a été ajoutée goutte à goutte à des solutions de bentonite naturelle et 

modifiée, vigoureusement agitées pendant 3 heures, suivie d'un traitement hydrothermal à 

100 °C pendant 2 heures, lavées et séchée pendant une nuit à 60 °C, puis broyée et calcinée à 

400 °C. 

II.7. TESTS ANTIBACTERIENS 
 

Les propriétés antibactériennes des matériaux utilisés ont été analysées en mesurant leur 

capacité à désactiver Escherichia coli (bactérie Gram négatif) et Staphylococcus aureus 

(bactérie Gram positif), choisis comme espèces pathogènes modèles. Les tests antibactériens 

ont été évalués par 2 méthodes : la méthode de diffusion par puits et la méthode du flacon agité 

(dans l’eau saline) pour le test antibactérien photocatalytique sous lumière visible. Avant de 

commencer les expériences, tous les milieux de culture et la verrerie ont été stérilisés à 

l'autoclave. Il est aussi impératif de maintenir des conditions aseptiques pour préserver un 

environnement exempt de toute forme de contamination. 

II.7.1. Méthode de diffusion en puits 
 

Cette méthode est analogue à la méthode de diffusion sur disque ou également appelé test 

d'antibiotique Kirby-Bauer [7]. Ce test est utilisé pour évaluer la sensibilité des bactéries aux 

antibiotiques. Des disques en papier imbibés d'antibiotiques sont placés sur une gélose 

ensemencée avec des bactéries, et les zones d'inhibition de la croissance bactérienne sont 

mesurées pour déterminer la sensibilité ou la résistance des souches bactériennes. 

Contrairement à la méthode de diffusion de disque, à la place des disques de papier, des puits 

sont percés dans la gélose et les antibiotiques sont remplacés par les suspensions des 

échantillons de bentonite (BN, BA et FeBA), des NPs de TiO2 et des nanocomposites 

(TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA). 

La procédure suivie est détaillé selon la méthode décrite par Krishnan et al [8]. 
 

Les bactéries ont été cultivées dans un bouillon nutritif à 37 °C pendant 24 heures, puis elles 

ont été diluées en série pour obtenir une concentration cible approximative de 9.105 UFC/mL 

(unité de formation de colonies/mL). La gélose nutritive a été versée dans des boites de Pétri 

(9 cm de diamètre) et laissée à refroidir à température ambiante. Après solidification de ces 



Chapitre II : Matériels et méthodes expérimentales 

75 

 

 

 
milieux, les organismes à tester ont été étalés sur la couche d'agar. Une fois que les micro- 

organismes ont été absorbés par la gélose, 4 ou 3 puits (5 mm de diamètre) ont été réalisés, un 

volume de lixiviats aqueux d'échantillons a été placé dans chaque puits et incubé à 37 °C 

pendant 18 à 24 heures. Les lixiviats aqueux ont été préparés en dissolvant les catalyseurs à 

une concentration de 40 mg/mL dans du sulfoxyde de diméthyle (DMSO). Le mélange a été 

soumis à des ultrasons pendant 3 heures, puis agité pendant 24 heures pour l'équilibrer. Le 

DMSO est une substance fréquemment préférée car elle n'a pas d'effet sur les micro- 

organismes. Le DMSO seul a été utilisé comme contrôle négatif. L'activité antibactérienne des 

catalyseurs a été démontrée par la mesure du diamètre des zones inhibitrices en mm. . La zone 

périphérique du disque où aucune croissance bactérienne n'est détectée est désignée comme la 

zone d'inhibition (Figure II.8). Les activités antibactériennes, y compris les expériences de 

contrôle, ont été répétées trois fois. 

 

 
Figure II.8 : Illustration de la méthode de diffusion en puits 

 
 

 
II.7.2. Méthode du flacon agité (dans l’eau saline) 

 
Les expériences photocatalytiques antibactériennes ont été menées selon la méthode du flacon 

agité [9,10]. Le photocatalyseur utilisé est le TiO2/FeBA. Tout d'abord, 1 ml d'inoculum 

bactérien a été inoculé dans un volume d’eau saline stérile (0,9%) dans un bécher en verre 

stérile, puis maintenu dans un bain-marie à température constante (~ 20°C). 0,05 g de 

photocatalyseur a été ajouté au bécher pour obtenir une concentration de 1 g L-1. Le mélange 

réactionnel a ensuite été exposé à la lumière d'un simulateur solaire sous agitation magnétique. 

Des aliquotes de 1 ml ont été extraites du mélange réactionnel à différents temps. Enfin, 
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100 L de suspension bactérienne ont été étalés sur des plaques d'agar nutritif et incubés à 37 

°C pendant 24 h. Les plaques ont ensuite été examinées et photographiées et les colonies 

bactériennes ont été détectées par la technique du comptage sur plaque. Les contrôles de chaque 

bactérie comprenaient (a) un contrôle en l'absence de catalyseur dans l'obscurité et (b) un 

contrôle en présence de catalyseur dans l'obscurité. Pour mettre en évidence l'effet de la 

lumière, la même procédure a été réalisée en l'absence de photocatalyseur. Toutes les réactions 

de décontamination ont été réalisées en trois fois. 

II.8. PRESENTATION DU SUBSTRAT 
 

II.8.1 Propriétés physico-chimiques 
 

Le Tableau II.1 présente les propriétés physico-chimiques du tartrate de métoprolol 
 

Tableau II.1 : propriétés physico-chimiques du tartrate de métoprolol [11]. 

 

Propriétés physiques 

et chimiques 

Tartrate de metoprolol 

Nom 1-[4-(2-methoxyethyl)phenoxy]-3-(propan-2-ylamino)propan-2-ol 

tartrate (2:1)} 

Structure 
 

 

Formule brute C34H56N2O12 

Masse moléculaire 

(g mol-1) 

685 

Solubilité dans l’eau 

(mg ml-1) 

>1000 

pka 9,7 

Epsilon à 222 nm 19462 ± 200 M-1 s-1 
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II.8.2. Courbe d’étalonnage du tartrate de métoprolol 

 
La courbe d’étalonnage du MET a été réalisée en traçant l’absorbance en fonction des 

différentes concentrations connues. Le coefficient d’absorption molaire ε déduit à partir de la 

figure II.9 est égal à 19462 M-1 cm-1 pour 222nm 
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Figure II.9 : courbe d’étalonnage du MET 
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CHAPITRE III : CARACTERISATION PHYSICO-CHIMIQUE DU 

METOPROLOL ET DES MATERIAUX SYNTHETISES 

Ce chapitre est consacré à la caractérisation du produit pharmaceutique et des matériaux étudiés. 

Ce dernier joue un rôle essentiel dans la compréhension des propriétés des éléments étudiés, 

fournissant ainsi des informations essentielles sur leur composition, leur structure et leurs 

propriétés physico-chimiques. La caractérisation du métoprolol est effectuée par 

spectrophotométrie UV-visible et spectrométrie infrarouge (IR), tandis que les matériaux seront 

soumis à une caractérisation approfondie, englobant des techniques variées telles que la 

diffraction des rayons X (DRX), la spectroscopie infrarouge (IR), la méthode BET pour la 

surface spécifique, la microscopie électronique à balayage (MEB), et la spectrophotométrie 

UV-visible. Ces approches complémentaires offriront une vue complète des propriétés physico- 

chimiques, garantissant une compréhension approfondie de la qualité et de la composition du 

produit pharmaceutique ainsi que des matériaux utilisés. 

III.1. CARACTERISATION DU TARTRATE DE METOPROLOL 
 

Le métoprolol (MET) est une molécule chimique avec des propriétés bêta-bloquantes sur le 

système cardiovasculaire humain. Commercialisé sous plusieurs noms dont Lopressor et 

Metopress, il est disponible sous forme de sel de tartrate ou de succinate. Dans le cadre de cette 

recherche, le composé utilisé est le tartrate de métoprolol. Une description des caractéristiques 

physico-chimiques du métoprolol notamment par des techniques d'analyse comme la 

spectrophotométrie UV-visible et la spectrométrie infrarouge (IR), permettra de dévoiler des 

détails moléculaires clés sur sa structure et donnera une approche facilitée quant à la 

compréhension ultérieure des phénomènes mis en jeu lors des processus d’adsorption et de 

photocatalyse. 

III.1.1. Spectre d’absorption UV-visible 
 

Le spectre d’absorption UV-visible d’une solution aqueuse du tartrate de métoprolol (3x10-5M) 

montre l’existence de 2 bandes localisées à 222 et 274 nm et un épaulement à 280 nm (Figure 

III.1). 



Chapitre III : Caractérisation physico-chimique du métoprolol et des matériaux synthétisés 

80 

 

 

 
 

 
1,0 

 
 

 
0,8 

 
 

 
0,6 

 
 

 
0,4 

 
 

 
0,2 

 
 

 
0,0 

200 250 300 350 400 

Longueur d'onde (nm) 

 
Figure III.1 : Spectre d’absorption UV-visible du MET en solution aqueuse 

(3 x 10-5 M, pH = 6,2) 

 

 
Le MET présente deux bandes d'absorption caractéristiques [1,2]. Une bande est observée avec 

un max à 222 nm correspondant à des transitions aromatiques primaires (n*). Une autre 

bande est observée avec un max à 274 nm correspondant à des transitions aromatiques 

secondaires (*). Un épaulement est observé à max= 282 nm correspondant à des transitions 

n*. Ces dernières transitions sont causées par un aryl-éther (R-O-R) présent dans le MET qui 

contient des électrons non liants [1]. 

III.1.1.1. Stabilité du tartrate de métoprolol 
 

Nous avons suivi à l’obscurité et à température ambiante l’évolution d’une solution aqueuse du 

MET par spectrophotométrie UV-visible pendant 9 jours (Figure III.2). Le composé étudié 

reste stable pendant toute la période d’étude. Le MET est remarquablement stable en solution 

aqueuse : aucune modification n'a été observée dans une solution de MET conservée dans 

l'obscurité, ce qui permet d'exclure, par exemple, l'hydrolyse comme voie de transformation 

significative [3]. 
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Figure III.2 : Evolution spectrale d’une solution du MET (3x10-5 M, pH = 6,2) pendant 9 

jours 

III.1.1.2. Influence du pH sur les spectres UV-Visible du MET 
 

Les spectres UV-Visible de la solution du MET (3x10-5 M) ont été enregistrés à des pH compris 

entre 2 et 11 (Figure III.3). La molécule est caractérisée par un pKa à 9,7 engendrant un état 

de protonation des groupements fonctionnels rendant le composé cationique aux valeurs de pH 

inferieures au pKa et neutre (forme moléculaire) pour les valeurs de pH supérieures au pKa. 

Une légère modification a été observée dans la forme du spectre, présentant un effet 

hyperchrome modéré aux valeurs de pH de 2 et 3 par rapport au pH de 6,2 (pH libre de la 

solution). L'absence d'intersection entre les trois spectres indique que, dans cette gamme de pH, 

la même forme du métoprolol prédomine. Au-delà du pH 6,2, nous avons constaté l’apparition 

d’un point isobestique entre les spectres aux pH 8, 9 et 10. Ces pH se situent autour du pKa. À 

ces valeurs de pH, le composé est susceptible de se trouver dans un état d'équilibre entre sa 

forme protonée (cationique) et sa forme neutre. À un pH de 11, le composé serait principalement 

sous forme neutre. L'augmentation de la densité optique observée pourrait résulter d'une 

augmentation de la concentration de la forme neutre du métoprolol. L'absence d'intersection 

avec les spectres précédents suggère une transition significative dans la structure moléculaire 

du composé à ce pH. 
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Figure III.3 : Spectre UV-visible du [MET] =3x10-5M à différents pH (a) et diagramme de 

spéciation du MET en fonction de pH (b) [4] 

 

 
III.1.2. Spectre infrarouge du tartrate de métoprolol 

 
La spectroscopie FT-IR est un outil puissant pour analyser les groupes fonctionnels présents 

dans les composés organiques en se basant sur leurs modes de vibration. Ces caractéristiques 

spectrales fournissent des informations précieuses sur la structure moléculaire du tartrate de 

métoprolol, facilitant sa caractérisation et son identification. La figure III.4 montre le spectre 

infrarouge du MET présentant les bandes caractéristiques observées. 

 

 
Figure III.4 : Spectre infrarouge du tartrate de métoprolol [1] 
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1. Bande O–H liée par hydrogène (de 3 000 à 3 600 cm⁻ ¹) 

- Un pic large dans cette région indique la présence de groupes hydroxyle (O–H) liés par 

hydrogène. 

2. Chaîne d'alcane (de 2 840 à 3 000 cm⁻ ¹) 

- Plusieurs bandes C–H sp3 dans cette plage suggèrent la présence d'une chaîne d'alcane. 

3. Caractère aromatique 

- Bande faible d'étirement C–H à 3 030 cm⁻ ¹. 

- Bandes fortes d'étirement C=C à 1 513 et 1 607 cm⁻ ¹, indiquant une caractéristique 

aromatique. 

4. Para-Substitution 

- Pliage C–H fort à 820 cm⁻ ¹. 

- Bandes caractéristiques dans la région des harmoniques de 1 700 à 1 900 cm⁻ ¹, indiquant 

une para-substitution dans le cycle aromatique. 

5. Caractère éther phényle alkyle 

- Bandes fortes à 1 246 et 1 110 cm⁻ ¹, suggérant la présence d'éther phényle alkyle avec 

deux types de liaisons C–O. 

6. Sel de carboxylate 

- Deux bandes fortes à 1 590 et 1 397 cm⁻ ¹, attribuées à l'étirement asymétrique et 

symétrique du groupe carboxylate. Cela indique que le composé pharmaceutique est un sel de 

carboxylate. 

7. Amine secondaire 

- Étirement NH à 2913 cm⁻ ¹. 

- Bande large à 2066 cm⁻ ¹, indiquant la présence d'une amine secondaire. 
 

 
III.2. CARACTERISATION DES MATERIAUX ETUDIES 

 
III.2.1. Caractéristiques physico-chimiques de la bentonite de Maghnia 

 
L’argile utilisée est une bentonite riche en montmorillonite, provenant du gisement de Roussel 

à Hammam Boughrara, Maghnia situé au Nord-ouest de l’Algérie. La bentonite naturelle, 

désignée par BN, n'a subi aucun traitement après son broyage et son tamisage. Elle a été 

caractérisée en utilisant plusieurs paramètres pour évaluer ses propriétés. Cela comprenait la 

détermination de sa capacité d'échange cationique (CEC) pour évaluer sa capacité à échanger 

des ions cationiques, le taux d'humidité (H%) pour mesurer sa teneur en eau, ainsi que la mesure 

de sa densité (D) et de sa porosité (P%) pour évaluer sa compacité et sa structure poreuse. Le 
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tableau III.1 regroupe les valeurs de la capacité d’échange cationique (CEC), le taux 

d’humidité (H%), la densité (D) et la porosité (P%). 

Tableau III.1 : Propriétés physico-chimique de la bentonite de Maghnia. 

 

Analyse H (%) D (g.cm-3) P(%) CEC (meq.100g-1) 

Résultats 7,16 1,2 0.02 32,6 

 
 

Des valeurs de 61,7 meq/100 g et 91 meq/100g ont été rapportées dans la littérature pour la 

bentonite de maghnia [5,6]. La différence des valeurs de la CEC peut s'expliquer par l'utilisation 

de différentes méthodes de mesure, et des conditions expérimentales différentes telles que le 

pH, la concentration des ions en solution et la température qui peuvent influencer la capacité 

d'échange cationique d'une argile. 

III.2.2. Diffraction des rayons X 
 

Les diagrammes de diffraction des rayons X des matériaux présentés dans la figure III.5a 

montrent ceux de la bentonite naturelle (BN), de la bentonite activée (BA) et de la bentonite 

exfoliée avec du fer (FeBA). Les pics correspondant à la montmorillonite sont ceux de 2θ 

=19,8°, 29,9°, 36°, 39°, 55° et 62°. Les autres pics sont des impuretés correspondant au quartz 

(2θ = 21,06°, 26.8°, 50° et 60°), feldsparth (2θ = 24°, 32°, 45°), kaolinite (68,15°), à la calcite 

(2θ = 28°, 29,5°, 45,6°) et à la dolomite de 2θ = 31° [7-9]. La présence de certains de ces pics 

est moins importante dans les bentonites modifiées. Les pics à 2θ = 35° et 54° sont attribués à 

l'α-Fe2O3 (hématite) dans FeBA [10]. 
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Figure III.5a : Diffractogrammes des échantillons de bentonite : BN, BA et FeBA 
 
 

Les diagrammes DRX présentés dans la figure III.5b sont ceux des échantillons de TiO2 et des 

nanocomposites TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA. Le TiO2 est principalement composé 

d'anatase avec une petite fraction de brookite. Les pics de diffraction observés à 2 

[25,3°(101) ; 38,2°(112) ; 48,1°(200) ; 55,2°(211) ; 62,68°(204) ; 74,05°(107)], sont attribués à 

la phase anatase du TiO2 [11] et le pic à 2  30,8° est attribué à la brookite [12]. Dans les 

diagrammes de diffraction des rayons X des nanocomposites TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA, 

la majorité des pics sont attribués à la phase anatase. En pratique, il n'y a pas de pics 

caractéristiques évidents de la bentonite. Cela pourrait être dû à un grand nombre de 

nanoparticules de dioxyde de titane chargées sur la bentonite. Un résultat similaire a été 

rapporté par Cao et al [10]. Ces motifs sont généralement obtenus avec des matériaux de TiO2 

et de bentonite préparés à l'aide de la méthode sol-gel [12]. Par conséquent, les résultats 

confirment que les nanoparticules de TiO2 ont été dispersés avec succès sur des échantillons de 

bentonite (BN, BA et FeBA). 
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Figure III.5b : Diffractogrammes des nanocomposites TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA et 

les NPs de TiO2 

 

 
La taille moyenne des cristallites des échantillons synthétisés a été évaluée à partir des 

diagrammes DRX en utilisant la formule de Debye-Scherrer : 

� = 
�� 

����� 

 
(III.1) 

 
Où 

 
 D est la taille moyenne des cristallites (nm), 

 K est la constante, qui est prise comme 0,9, 

 λ est la longueur d'onde du rayonnement X, 

 β est la largeur de réfection à mi-hauteur (FWHM) et 

 θ est l'angle de diffraction. 
 

Les tailles moyennes des cristallites des échantillons synthétisés sont données dans le tableau 

III.2 Pour tous les échantillons, la taille des cristallites est comprise entre 6 et 247 nm. 
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Tableau III.2 : Taille moyenne des cristallites de la bentonite naturelle et des échantillons 
synthétisés. 

 

Catalyseurs BN BA FeBA TiO2 TiO2/BN TiO2/BA TiO2/FeBA 

Taille des 

crystallite (nm) 

144 247 167 6 6 6 6 

 
 

La similarité observée dans les tailles de cristallites entre TiO2 et les nanocomposites (TiO2/BN, 

TiO2/BA et TiO2/FeBA), par rapport à la plus grande taille de cristallite des argiles, suggère 

que la formation des nanocomposites peut conduire à une distribution plus homogène des 

nanoparticules de TiO2 au sein de la matrice d'argile. Cette dispersion uniforme pourrait 

conduire à des tailles de cristallites similaires à la fois pour TiO2 et les nanocomposites. D'autre 

part, la matrice d'argile pourrait agir comme un facteur de stabilisation pour les nanoparticules 

de TiO2, empêchant leur agglomération et favorisant la formation de plus petits cristallites. Ce 

résultat est en accord avec les images obtenues par microscopie électronique à balayage (MEB) 

plus bas, qui montrent que la surface de l'argile est couverte de nanoparticules de TiO2. 

III.2.3. Analyse par Spectroscopie Infrarouge (IR) 
 

Les spectres FT-IR des sept échantillons ont été enregistrés dans la gamme de 4000-500 cm-1. 

La figure III.6a montre le spectre enregistré pour BN, BA et FeBA. La bande à 3637 cm-1 est 

due aux vibrations d'élongation des groupements hydroxyle structurels de la bentonite [13-15]. 

La bande à 2358 cm-1 est attribuée au CO2 adsorbé [16]. La bande centrée à 1642 cm-1 illustre 

les vibrations d'élongation et de flexion des groupements hydroxyle (H-O-H) des molécules 

d'eau entre les feuilles intercalaires des trois bentonites. La bande d'absorption intense entre 

900-1100 cm-1 et centrée autour de 996 cm-1 caractérise la vibration de flexion 

Si-O des feuilles tétraédriques présentes dans les montmorillonites. Cette bande a disparu après 

le pontage de la bentonite avec du TiO2. Un petit décalage a été observé dans la bande 

d'absorption à 913 cm-1, normalement située autour de 920 cm-1 dans les montmorillonites, 

désignant les vibrations Al-OH, dû au partage du groupement OH entre le fer et l'aluminium en 

position octaédrique montrant la présence de fer dans la structure de la bentonite [17]. Le pic à 

842 cm-1 est attribué à la déformation Al-Mg-OH [18]. Les impuretés dans la bentonite sont 

observées dans la bande de vibration d'élongation de la silice chevauchée par la dolomite à 696 

cm-1 et dans la bande de vibration du quartz Si-O et de la silice à 798 cm-1 [19]. Comme les 



Chapitre III : Caractérisation physico-chimique du métoprolol et des matériaux synthétisés 

88 

 

 

FeBA (a) 

 CO 
2 

 

BA 
OH 

 

CO 
 

2 
 

 

BN  

  
 

 
 

 
bandes de vibration du Fer se chevauchent souvent avec les bandes caractéristiques de la 

montmorillonite, la présence du Fe dans la bentonite n'est pas résolue dans les spectres FTIR 

[20]. 
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Figure III.6a : Spectres FTIR des échantillons de bentonites : BN, BA et FeBA 
 
 

 
La figure III.6b montre les spectres enregistrés du TiO2 et des nanocomposites de la bentonite 

à piliers de TiO2. Comparés aux spectres des échantillons de bentonite, les spectres des 

nanocomposites TiO2/bentonite présentent des intensités de pics plus faibles. Les pics dans la 

plage 500-700 cm-1 sont attribués à la vibration d'élongation Ti-O de la phase TiO2, suggérant 

l'existence de liaisons Ti-O-Ti et Ti-O-Si dans la bentonite modifiée et confirmant la formation 

de TiO2 (figure inset) [21-24]. Tous les spectres des nanocomposites synthétisés (TiO2/BN, 

TiO2/BA et TiO2/FeBA) sont similaires au spectre du TiO2. Le résultat est cohérent avec les 

diagrammes DRX (Figure III.5b) suggérant que les nanoparticules de TiO2 sont bien chargées 

et intercalées dans les feuillets de la bentonite. 
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Figure III.6b : Spectres FTIR des échantillons des nanocomposites TiO2/BN, TiO2/BA 

TiO2/FeBA et des NPs TiO2 

 

 
III.2.4. Microscopie Electronique à Balayage (MEB) et analyse EDS 

 
Les images MEB de la bentonite naturelle et des échantillons préparés sont présentées dans la 

figure III.7. Comme le montre l’image (a), la bentonite naturelle présente de grandes couches 

en vrac avec une taille moyenne de particules de plusieurs micromètres, une caractéristique 

morphologique typique de ce type de matériau. En outre, la morphologie de BA et du FeBA 

expose des particules sphériques et en forme de flocon et de fines couches incurvées images (b) 

et (c), ce qui indique que la structure cristalline de l'argile bentonite a été décomposée en fines 

nanofeuilles qui pourraient promouvoir la performance de la réaction de la bentonite en pilier 

en fournissant plus de sites de réaction pour les réactifs [25]. Cela suppose que le traitement 

acide et la modification par le fer ont conduit à l'exfoliation de la structure en couches de la 

bentonite suivie par l'insertion d'espèces de fer dans les couches internes de la bentonite [26]. 

Les images (d), (e), et (f) et (g) TiO2 montrent les détails des images MEB des nanocomposites, 

TiO2/BN, TiO2/BA, et TiO2/FeBA. Les NPs de TiO2 sont sous forme petites particules. Comme 

on peut le voir, les nanoparticules de TiO2 étaient densément dispersées à la surface ou insérées 

entre les couches de bentonite. Les images MEB montrent des agrégats de particules encore 

plus grands, correspondant à la bentonite, avec des particules plus petites correspondant au 

TiO2. Le diamètre moyen du TiO2 à la surface de la bentonite était à l'échelle nanométrique. En 
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outre, l'analyse EDS présentée dans le tableau III.3 a démontré que la BN est enrichie en 

aluminium et en silice et que FeBA contient beaucoup plus d'espèces de fer (30 % en poids) 

que BA (1,4 % en poids). Les valeurs EDS montrent également que la surface des 

nanocomposites est recouverte de nanoparticules de TiO2. 
 

 

 

 
Figure III.7 : Images MEB des matériaux : (a) BN, (b) BA et (c) FeBA, (d) TiO2/BN, 

TiO2/BA (f) TiO2/FeBA et (g) TiO2 
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Tableau III.3 : Composition élémentaire (en % massique) des échantillons déterminée par EDS. 

 

 

Elements Composition (%) 

BN BA FeBA TiO2 TiO2/BA TiO2/BN TiO2/FeBA 

O 45,2 41,2 30 9 25,7 35 15,3 

Mg 1,7 4 1,4 - - - - 

Al 7,4 15 10,5 0,75 - - 9,4 

Si 19,9 34,3 25,2 - - - - 

Ti 0,6 - - 87,9 74,3 54,4 71 

C 21,7 1,2 1 1,2 - 10,5 3,5 

Na 1,2 1 - - - - - 

Cl - 0,2 - - - - - 

K 0,7 0,8 1,1 - - - - 

Ca 0,4 0,8 - - - - - 

Fe 1,1 1,4 30 - - - - 

Cu - - 0,8 1,2 - - 0,8 

Total 100,00 100,00 100,00 100,00 100,00 100,00 100,00 

 

 
III.2.5. Mesure de la surface spécifique (BET) 

 
Le tableau III.4 indique la surface BET, et le volume total des pores des échantillons. La 

surface de la bentonite naturelle BN (110 m2/g) est passée à 257, 165 et 329 m2/g pour FeBA, 

TiO2/BA et TiO2/FeBA respectivement, après le processus de pontage avec le fer et le TiO2. 

Ces résultats indiquent que la combinaison du fer et du TiO2 avec la bentonite est bénéfique 

pour l'obtention de matériaux ayant une surface spécifique plus importante. Cao et al. ont 

rapporté des résultats similaires après l'incorporation de Fe-TiO2 dans l'argile bentonite [24]. 

Le nanocomposite TiO2/FeBA avec une surface plus élevée (329 m2/g) devrait être un 

photocatalyseur efficace. Cependant, la bentonite traitée avec de l'acide et du NaCl (BA) 

présente une surface plus faible (80 m2/g) et un volume total de pores plus important. Cette 

diminution de la surface peut être due au remplissage des pores vacants de la bentonite naturelle 

par les ions H+ et Na+ [27]. 



Chapitre III : Caractérisation physico-chimique du métoprolol et des matériaux synthétisés 

92 

 

 

BA 

V
(c

c/
g

)  

V
(c

c/
g

)  

 
Tableau III.4 : Surface spécifique et volume total des pores pour les différents matériaux par 

la méthode de BET. 
 

 
Echantillon 

Surface 

Spécifique 

(m2 g -1) 

Volume total 

pore 

(cm3g -1) 

BN 110,5 11,4 

BA 80,8 34,8 

FeBA 257,3 5,9 

TiO2/BA 165,4 21,0 

TiO2/FeBA 329,6 14,6 

 
 

Les isothermes d'adsorption/désorption de N2 sont présentées dans la figure III.8. Les 

isothermes de la bentonite naturelle et des échantillons tels que préparés ont montré une 

isotherme de type IV dans le système de l'Union internationale de chimie pure et appliquée 

(UICPA), indiquant une structure de nature mésoporeuse et affichant les boucles d'hystérésis 

de type H2 et H3 pour BN, BA, TiO2/BA et FeBA, TiO2/FeBA respectivement. 
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Figure III.8 : Isothermes d'adsorption/désorption de N2 des différents matériaux 

 
III.2.6. Spectroscopie Raman 

 
La Figure III.9 montre les spectres Raman de TiO2 et des échantillons obtenus après sa 

modification et calcination à 400°C. Les fréquences des modes actifs Raman du cristal d'anatase 

ont été étudiées par plusieurs auteurs [28-30]. Dans tous les échantillons, les modes de vibration 

Raman de la phase d'anatase sont observés. La bande située à 144 cm-1, la bande caractéristique 

de l'anatase, peut être attribuée au mode Eg [31]. Les bandes à 201, 404, 520 et 645 cm-1 peuvent 

être attribuées aux modes B1g, A1g ou B1g et aux modes Eg dans la phase d'anatase, 

respectivement [32]. 
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Figure III.9 : Spectre Raman des NPs de TiO2 et les nanocomposites TiO2/BN, TiO2/BA, 

TiO2/FeBA 
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III.2.7. Spectroscopie UV-Visible 

 
La figure III.10a présente les spectres UV-Vis de réflectance diffuse de TiO2, TiO2/BN, 

TiO2/BA et TiO2/FeBA. D’après les courbes, les intensités d'absorption du TiO2 et des trois 

nanocomposites sont de même ordre de grandeur dans la gamme des UV sauf pour TiO2/BN 

une légère augmentation dans l’intervalle de 350-400 nm a été notée. 

Dans le domaine de la lumière visible, les échantillons ont tous montré une absorption notable, 

mais les nanocomposites ont manifesté une absorption de lumière visible supérieure par rapport 

à l'échantillon de TiO2 notamment le TiO2/FeBA. Les longueurs d'onde des bords d'absorption 

pour TiO2, TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA sont respectivement de 440, 460, 430 et 515 nm. 
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Figure III.10a : Spectres de réflexion diffuse UV-Vis de TiO2, TiO2/BN, TiO2/BA et 

TiO2/FeBA 

 

 
L’énergie de la bande interdite des matériaux peut être déduite de la relation de Tauc : 

(ahν)n =A(hν− Eg) (III.2) 

 
 

Où 

TiO 
2 

TiO /BN 
2 

TiO /BA 
2 

TiO /FeBA 
2 

300 400 500 600 700 800 

A
b

so
rb

a
n

ce
 



Chapitre III : Caractérisation physico-chimique du métoprolol et des matériaux synthétisés 

95 

 

 

 
 α : est le coefficient d'absorption, 

 hν : est l'énergie du photon 

 A : est une constante dépendant des transitions électroniques. 

 n = 2 pour une transition directe autorisée et n= ½ pour une transition indirecte. 
 

La bande interdite (Eg) peut être estimée en prenant l'interception de l'extrapolation de la 

portion linéaire dans le graphique de (ahν)2 par rapport à hν. La figure III.10b montre le 

changement de gap optique de TiO2 et des nanocomposites TiO2/Bentonites. Il a été constaté 

que le gap optique de l'oxyde de titane est de 3,06 ��. Une diminution importante et notable de 

la valeur du gap optique de TiO2 de 3,06 �� à 2,8 �� a également été enregistrée, due à la 

modification avec les différentes argiles, indiquant que le pontage s'est produit avec succès. 

 La longueur d’onde d’absorbance passe de 440 nm pour le TiO2 pure à 460 nm pour 

TiO2/BN. L’énergie de gap optique de TiO2 passe de 3,06 �� à 2,99 �� pour TiO2/BN. 

Mishra et al. [33] ont observé des valeurs similaires en synthétisant des nanocomposites 

TiO2/Bentonite. 

 Un déplacement de la longueur d’onde d’absorbance de 440 nm pour le TiO2 pure à 430 

nm pour TiO2/BA a été noté. L’énergie de gap optique de TiO2 passe de 3,06 �� à 3,1 

e� pour TiO2/BA, ce dernier ayant subi un traitement sodique. Un décalage vers le bleu 

de la bande d'absorption est généralement mentionné dans le cas de particules d'anatase 

bien dispersées dans des nanocomposites de TiO2/MMT en raison de l'effet de taille 

quantique et des interactions interfaciales. Ce décalage peut être interprété comme un 

effet de taille quantique, c'est-à-dire que les particules de TiO2 déposées sur la MMT 

étaient suffisamment petites pour montrer l'effet de taille quantique [34-36]. 

 Un décalage vers le visible pour TiO2/FeBA avec une longueur d’onde d’absorption de 

515 nm correspondant à une énergie de gap optique de 2,8 �� a été obtenu. Ce décalage 

pourrait être attribué à la formation de centres de piégeage de surface résultant de 

l'interaction d'échange de spin (sp-d) entre les électrons de bande et les électrons d de 

Fe, entraînant ainsi une diminution de l'énergie de la bande interdite [37,38]. 



Chapitre III : Caractérisation physico-chimique du métoprolol et des matériaux synthétisés 

96 

 

 

 
 
 
 
 

 
600 

 
 
 
 

 
400 

 
 
 
 

 
200 

 
 
 
 

 
0 

2,8 3,0 3,2 3,4 

Energie(eV) 

 
Figure III.10b : Energie de la bande interdite de TiO2, TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA 

 
Le Tableau III.5 représente les valeurs évaluées d'énergie de la bande interdite et les longueurs 

d’onde correspondante. 

Tableau III.5 : Estimation de la valeur de la bande interdite �g et les longueurs d’onde 

correspondantes. 

 

Echantillon λ (nm) Eg (eV) 

TiO2 440 3,06 

TiO2/BN 460 2,99 

TiO2/BA 430 3,1 

TiO2/FeBA 515 2,8 

 
 

III.2.8. Détermination du point de charge nulle (pHPZC) 
 

Le point de charge nulle (pHPZC) est un paramètre important pour caractériser l’interface solide- 

solution. Il correspondant au pH pour lequel la surface du solide présente une charge nulle. Il 

s’agit du pH pour lequel les espèces [H+] et [OH-] sont adsorbées en quantité égale. 

Nous avons utilisé la méthode décrite par Ferro-Garcia et al. [39] et Sontheimer et al. [40] pour 

déterminer le pHPZC des différents matériaux. Cette méthode consiste à ajouter une solution 

d’acide chlorhydrique (1N) ou de soude (1N), à une solution de NaCl (0,01 M) de volume 

50 ml, contenue dans une cellule thermostatée maintenue à 25°C. Lorsque le pH de la solution 
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de NaCl est fixe, on y ajoute 0,05g de poudre. L’ensemble est laissé sous agitation pendant 

6 heures, et le pH final est alors noté. Sur la Figure III.11, nous avons tracé l’évolution du pH 

final (après addition des différents échantillons) en fonction du pH initial ajusté. 

Le point d’intersection entre la courbe obtenue et celle de la bissectrice obtenue sans ajout de 

la poudre correspond au pHPZC du matériau en question. Ainsi pour des pH inférieurs au point 

d’intersection, la surface est chargée positivement. Alors que, pour des pH supérieurs à la valeur 

obtenue, la surface est chargée négativement. 
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Figure III.11 : Détermination du point de charge nulle : (a) des différentes bentonites et (b) 

des NPs et nanocomposites de TiO2 

Le tableau III.6 rassemble les valeurs de pHPZC trouvées pour les différents matériaux. 
 

Tableau III.6 : valeurs du pHPZC des différents matériaux. 
 

Echantillon BN BA FeBA TiO2 TiO2/BN TiO2/BA TiO2/FeBA 

pHPZC 7,6 7,5 4,2 6,2 6,2 6,2 6,1 

 
 

III.3. CONCLUSION 
 

 Dans un premier temps, le MET a été caractérisé en solution aqueuse par spectroscopie 

UV-Visible et Infrarouge. Nous avons étudié sa stabilité ainsi que l’influence du pH sur 

ces spectres UV-Visible. La molécule a un pKa de 9,7 engendrant un état de protonation 

rendant le composé cationique à des pH inférieurs à 9,7 et neutre à des pH supérieurs à 

9,7.
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 Dans un second temps, La bentonite naturelle (BN) utilisée dans ce travail a été purifiée 

par traitement acide pour obtenir de la bentonite activée (BA). Ensuite, l'intercalation 

de BA par Fe3+, désignée sous le nom de FeBA, a été réalisée. Les nanoparticules de 

TiO2 et les trois nanocomposites (TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA) ont été synthétisés 

via un processus sol-gel et hydrothermal.

 Par la suite, La bentonite naturelle a été soumise à une caractérisation utilisant plusieurs 

paramètres pour évaluer ses propriétés. Cela inclut la détermination de sa capacité 

d'échange cationique (CEC), la mesure de son taux d'humidité (H%) ainsi que la mesure 

de sa densité (D) et de sa porosité (P%).

 Les matériaux étudiés dans ce travail ont été caractérisés par DRX, MEB, BET, FT-IR, 

Raman et par spectroscopie UV-Visible. Les diagrammes DRX des bentonites montrent 

des pics correspondant à la montmorillonite et d'autres impuretés correspondant au 

quartz, à la calcite et à la dolomite. Les pics dans les nanocomposites et les NPs de TiO2 

sont attribués à la phase anatase. Il n'y a pas de pics distinctifs de la bentonite dans les 

diffractogrammes des nanocomposites en raison du grand nombre de nanoparticules de 

dioxyde de titane chargées sur les bentonites.

 L’analyse MEB de la bentonite naturelle a présenté une structure en feuillet 

caractéristique de ce type de matériau. La morphologie de BA et de FeBA, montrant des 

particules sphériques et en forme de flocon et de fines couches incurvées, indique que 

les traitements d’activation acide et le pontage par le fer ont bien eu lieu. Les 

nanocomposites (TiO2/BN, TiO2/BA, et TiO2/FeBA) quant à eux, montrent des agrégats 

de particules plutôt grands, correspondant à la bentonite, recouverts de particules plus 

petites correspondant aux nanoparticules de TiO2.

 Les résultats de la BET ont montré une augmentation significative de la surface 

spécifique pour la bentonite intercalée avec le fer (FeBA) et les nanocomposites. Cette 

augmentation de la surface spécifique témoigne de l'efficacité de l'intercalation du fer 

et du TiO2 dans les feuillets de la bentonite.

 Les résultats des spectres FTIR, de l'analyse BET, des images MEB et EDS sont 

cohérents avec les diagrammes DRX, confirmant ainsi la formation et la bonne 

dispersion des nanoparticules de TiO2 sur les surfaces d'argile.

 L’analyse des spectres UV-visibles des NPs de TiO2 et des nanocomposites (TiO2/BN, 

TiO2/BA, et TiO2/FeBA) montre une bonne absorption dans le visible.
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CHAPITRE IV : Etude de l’adsorption du MET sur la bentonite modifiée 

Les propriétés des argiles, telles que leur surface spécifique élevée et leur capacité d'échange 

cationique (CEC), les rendent particulièrement adaptées à être utilisées en tant qu’adsorbants. 

La capacité d'adsorption des argiles était depuis longtemps considérée comme limitée aux 

polluants cationiques et donc aux produits pharmaceutiques (PPs) cationiques [1,2] Cependant, 

plusieurs études ont récemment mis en évidence une capacité d'adsorption significative sur les 

minéraux d'argile brute ou modifiée pour les PPs neutres et anioniques [3-5]. 

Ce chapitre portera sur l’étude de l’adsorption de notre polluant modèle, le MET (PP 

cationique), sur la bentonite modifiée FeBA. Dans un premier temps, nous déterminerons le 

temps de contact nécessaire pour atteindre l’équilibre d’adsorption sur les 3 différentes 

bentonites (BN, BA et FeBA). Dans un second temps, nous orienterons notre travail vers 

l'utilisation de FeBA en raison de ses remarquables propriétés d'adsorption et de sa surface 

spécifique significative qui représentent des caractéristiques essentielles pour les objectifs de 

notre étude. Cette approche méthodique nous permettra d'explorer de manière approfondie 

l'influence de divers paramètres sur le processus d'adsorption. 

Dans cette partie, nous avons déterminé : 
 

 le temps de contact nécessaire pour atteindre l’équilibre ; 

 le rapport adsorbant-adsorbat ; 

 l’effet de pH sur l’adsorption ; 

 l’effet de la température et les paramètres thermodynamiques ; 

 l’influence des anions ; 

 la modélisation des cinétiques selon le modèle général pseudo-n-ordre ; 

 les isothermes d’adsorption. 
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IV.1. ETUDE DU TEMPS DE CONTACT 

 
Le temps de contact correspond à l’équilibre d’adsorption/désorption ou à un état d’équilibre 

de saturation du support par le substrat. 

Les cinétiques d’adsorption du MET sur les différentes bentonites, naturelle (BN) et modifiées 

(BA et FeBA), ont été réalisées avec une concentration en MET de 3x10-5 M et 1 g L-1 

d’adsorbant. Le pourcentage d’adsorption du MET a été calculé par l'équation (IV.1) : 

�% = 
�0−�� × 100 (IV.1) 

�0 

Où C0 et Ct sont respectivement la concentration initiale et la concentration du substrat au temps 

t (min). 

La figure IV.1 présente les résultats obtenus et montre une forte capacité d’adsorption du MET 

pour chacun des matériaux. L'évolution de la capacité d'absorption du MET en fonction du 

temps en présence des trois bentonites (BN, BA et FeBA) fait apparaître deux parties pour 

toutes les courbes. La première partie consiste en une adsorption rapide après 5 minutes ; cette 

phase correspond à un transfert de l'adsorbat de la phase liquide vers la surface du matériau. La 

deuxième partie est plus lente. Cette zone correspond à l'établissement d'un équilibre entre les 

vitesses d'adsorption et de désorption. L’équilibre d’adsorption est atteint en 30 min. 
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Figure IV.1 : Cinétiques de l'adsorption du MET en présence des différentes bentonites 

(1 g L-1), [MET]= 3x10-5 M ; T = 20 ± 1 °C 
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Les taux d'adsorption élevés enregistrés après 3 h sont de 79%, 86,76% et 95,23% pour BN, 

BA et FeBA respectivement. Notons que le meilleur pourcentage d’adsorption a été obtenu par 

FeBA. 

Des différences sont constatées dans les taux d'élimination du MET en présence des trois 

bentonites, soulignant ainsi l'influence positive des modifications appliquées à la bentonite 

brute sur la rétention du MET. Cette amélioration des rendements peut être expliquée par les 

modifications induites par l'attaque de l’acide sur les caractéristiques de la bentonite pour la 

BA, et par l'accroissement significatif de la surface spécifique résultant de l'intercalation du fer 

(III) qui a permis d’augmenter l’espace interfoliaire créant ainsi de nouveaux sites d’adsorption 

dans le cas de FeBA. 

IV.2. FACTEURS INFLUENÇANT L’EFFICACITE DE L’ADSORPTION SUR FeBA 
 

La capacité d'adsorption d'un adsorbant se définit comme la quantité de substrat (exprimée en 

termes de masse ou de volume) adsorbée par unité de poids de l'adsorbant, à une température 

spécifique. L'adsorption d'une substance organique sur un solide est influencée par divers 

paramètres physico-chimiques, parmi lesquels la température, le pH du milieu et la 

concentration des composants présents dans le mélange réactionnel jouent un rôle essentiel. 

Le point d'équilibre d'adsorption marque la saturation du support par le substrat. 
 

La quantité adsorbée est déterminée à l’aide d’un bilan de matière de l’équation IV.2 : 
 

�� = 
(�0−��).� 

� 
(IV.2) 

 
 
 
 

Avec : �� = 
�� 

� 
(IV.3) 

 
Où : 

 

 �� : quantité adsorbée au temps t (mol g-1) ;

 Co : concentration initiale du substrat (mol L-1) ;

 Ct : concentration du substrat à l'instant t du processus d'adsorption (mol L-1) ;

 V : volume de la solution (L) ;

 m : masse d’adsorbant (g) ;

 D.O : la densité optique ;
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 ε : le coefficient d’extinction molaire caractéristique de la substance à une longueur 

d’onde donnée (L mol-1 cm-1).

Une étude paramétrique a été effectuée pour mettre en évidence l’influence de ces paramètres 

sur l’adsorption de notre substrat (MET) sur la FeBA. Les résultats obtenus sont présentés ci- 

dessous : 

IV.2.1. Influence de la dose d’adsorbant 
 

L'étude de l'influence du rapport adsorbat-adsorbant sur la capacité d'adsorption du matériau a 

conduit à faire varier la quantité initiale de l'adsorbant (entre 0,2 et 1,5 g.L-1) tout en conservant 

la concentration du MET (3x10-5M) constante en solution durant 180 min. Les quantités 

adsorbées enregistrées sont 5x10-5, 3,14x10-5, 1,87x10-5 et 1,22x10-5 mol g -1 pour les doses de 

0,2, 0,5, 1,0 et 1,5 g L-1 respectivement (Figure IV.2). 

Les résultats montrent que l'accroissement de la masse de l'adsorbant dans le milieu réactionnel 

est inversement proportionnel à la capacité de rétention et par conséquent sur la quantité 

adsorbée de MET. Autrement dit, une augmentation de la masse du support entraîne une 

diminution dans le rendement de fixation. 
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Figure IV.2 : Influence de la dose de FeBA sur la rétention du [MET] = 3x10-5 M ; 

T = 20 ± 1 °C 
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Ces résultats peuvent être dus à une plus grande surface de l’adsorbant à des doses élevées. En 

effet, la quantité de sites d'adsorption augmentera si la masse du solide dans la solution est 

élevée. Lorsqu'une quantité significative d'adsorbant est présente, elle entraîne la formation 

d’agrégats de particules, ce qui se traduit par une diminution de la surface d'adsorption totale. 

En conséquence, cela entraîne une réduction de la quantité d'adsorbat qui peut être captée par 

unité de masse d'adsorbant [6,7]. 

 
IV.2.2. Influence de la concentration initiale du substrat 

 

La capacité d'adsorption du MET sur FeBA (qt) a été déterminée à partir de la différence de 

concentration de MET en solution avant et après adsorption à différentes concentrations 

initiales de MET (de 2x10-5 M à 10-4 M). La variation de l'adsorption du MET sur FeBA a été 

étudiée à pH libre et à température ambiante durant 180 min. 

En se basant sur les données présentées dans la figure IV.3, la variation de la concentration 

initiale de 2x10-5 M à 10-4 M a entraîné une adsorption de soluté correspondante de 10-5 à 

5,65x10-5 mol g-1. Lorsque la concentration initiale en substrat augmente, la quantité de substrat 

adsorbée augmente également. Ces résultats suggèrent que si la concentration du MET dans la 

solution est élevée, davantage de molécules ont tendance à diffuser vers la surface des sites de 

particules du support, ce qui entraîne une rétention plus significative du substrat. Il y’a une 

adsorption très rapide en début de la réaction, puis on atteint un palier de saturation. De même, 

selon des études antérieures, une augmentation de la concentration a été associée à un 

accroissement de l'adsorption du bleu de méthylène [8,9]. 

Les résultats indiquent aussi que la position d'équilibre dynamique est atteinte de manière plus 

rapide à des concentrations plus faibles de MET, se manifestant à 15 minutes pour une 

concentration de 2x10-5 M et à 30 minutes pour les concentrations 5x10-5, 7x10-5, et 10-4 M. Une 

tendance similaire a été rapportée dans l'adsorption du bleu de méthylène sur une argile 

modifiée par un traitement acide [9]. 
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Figure IV.3 : Influence de la concentration initiale du MET sur sa rétention sur FeBA 

Conditions : T = 20 ± 1 °C ; FeBA = g L-1 

 

 
IV.2.3. Influence du pH 

 
Le pH agit aussi bien sur la charge de surface du matériau ainsi que sur la répartition et la 

spéciation des espèces, il influence alors de manière considérable l’adsorption. L’influence du 

pH sur l’adsorption du MET a été étudiée pour des valeurs allant de 2,5 à 9, tout en gardant 

constantes la concentration initiale du MET à 3x10-5 M en présence de 1g L-1 de catalyseur 

(FeBA). 

La figure IV.4 montre la variation de la quantité adsorbée de MET en fonction du pH. On 

constate une faible adsorption du MET à pH acide (pH = 2,5) puis une augmentation de qe en 

milieu alcalin pour atteindre un palier. La quantité adsorbée à l’équilibre du MET a augmenté 

de 0.9x10-5 mol g-1 à pH = 2,5 à 1.69 x10-5 , 1,62 x10-5, et 1,61x10-5 mol g-1 pour des valeurs de 

pH de 6, 7 et 9 respectivement. Cette augmentation de la quantité adsorbée du MET en 

augmentant le pH est largement attribuée au changement de la charge de surface de la bentonite 

modifiée. L'élévation de l'adsorption du MET avec l'augmentation du pH peut être attribuée aux 

effets électrostatiques entre la surface du catalyseur et les molécules du polluant. Le pHpzc de 

FeBA a été établi à 4,2. En d'autres termes, la surface de l'adsorbant est chargée positivement 

en milieu acide (pH ˂ 4,2) tandis qu'elle est chargée négativement pour des pH ˃ 4,2. Le pKa 

du MET étant égale à 9,7, dans la plage de pH acide (pH ˂ 4,2) on a une répulsion entre 
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l’adsorbant et le MET et dans la plage pH ˃ 4,2, on a une attraction entre l’adsorbant et les 

molécules du MET, d’où l’augmentation de la quantité adsorbée. 
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Figure IV.4 : Influence du pH initial sur l’adsorption du MET (3x10-5 M) sur FeBA 

Conditions : T = 20 ± 1 °C ; FeBA = 1 g L-1 

IV.2.4. Influence de la température 
 

La température impacte significativement le processus d'adsorption en influant sur la vitesse de 

diffusion des molécules d'adsorbat à travers la couche limite externe et à l'intérieur des pores 

des particules d'adsorbat. De plus, elle a la capacité d'augmenter la solubilité de l'adsorbat. Nous 

avons étudié l’adsorption du MET sur l’argile modifiée FeBA en réalisant une étude 

thermodynamique d’adsorption. Une solution de MET (3x10-5M) en présence de 1 g L-1 de 

FeBA a été mis sous agitation durant 180 min à différentes températures (20, 30, 40 et 50 °C). 

Les absorbances des prélèvements filtrés sont lus à 222 nm. 

La figure IV.5 montre la variation de la quantité adsorbée de MET par rapport à la température. 

La quantité de MET adsorbée varie faiblement entre 20 et 40°C. En effet la quantité adsorbée, 

qe, augmente légèrement de 20 à 30°C et commence à diminuer à partir de 40°C. Une 

augmentation de qe indique la nature endothermique de l'adsorption [10]. On peut en déduire 

qu'il existe une température optimale favorisant l'adsorption du MET (30°C). Afin de 

commenter la spontanéité du processus d'adsorption dans les différentes conditions de 

température, les paramètres thermodynamiques seront déterminés, comprenant l'énergie libre 

de Gibbs, ΔG, le changement d'enthalpie, ΔH et le changement d'entropie, ΔS. 
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Figure IV.5 : Influence de la température sur l'adsorption du MET [3x10-5M] 

sur FeBA (1g l-1) ; pH =5 

IV.2.5. Thermodynamique d'adsorption 
 

Le principe fondamental de la thermodynamique repose sur l'idée qu'un système isolé, où 

aucune énergie ne peut être échangée avec l'extérieur, doit être étudié en considérant divers 

paramètres thermodynamiques. Ces paramètres, essentiels pour analyser les processus, incluent 

les changements d'enthalpie standard (ΔH°), d'entropie standard (ΔS°), et d'énergie libre 

standard (ΔG°). Ces changements résultent du transfert unitaire d'un composant dissous de la 

solution à l'interface solide-liquide. Ils jouent un rôle important dans la prédiction de la nature 

du processus thermique (endothermique ou exothermique et spontanéité), car ils dépendent 

fortement de la température. 

Les expériences ont été menées à des températures à 293, 303, 313 et 323 Kelvin. Les 

paramètres thermodynamiques obtenus pour les processus de sorption ont été calculés à l'aide 

de l'équation de Van’t Hoff (IV.4). 

���� =
��°���

�
−

��°���

��
                       (IV.4).        

Avec : 
 

 Kd : coefficient de distribution ;

 R : constante des gaz parfaits (8.314 J.mol-1 .K-1) ;

 T : température absolue de la solution (K) .
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Les valeurs de ΔH° et de ΔS° ont été calculées à partir de la pente et de l'interception du tracé 

de lnKd en fonction de 1/T. 
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Figure IV.6 : Effet de la température sur les constantes d’équilibre 
 
 

 
La variation de l'énergie libre standard de Gibbs (ΔG°) pour l'étape d'adsorption peut être 

calculée par l’équation (IV.5) : 

ΔG°��� = ΔH°��� − �ΔS°��� (IV.5) 
 
 

 

Les valeurs négatives de ΔH indiquent un processus exothermique et les valeurs positives un 

processus endothermique. Les valeurs inférieures à 84 kJ/mol indiquent un processus de 

physisorption, tandis que les valeurs entre 84 et 420 kJ/mol correspondent à des processus de 

chimisorption [11,12]. La variation d’entropie (ΔS°˂0) indique une diminution du désordre 

dans le système [13]. 

D’après les résultats présentés dans le tableau IV.1 : 
 

 Il est clair que la valeur d'enthalpie positive (ΔH° ˃0) pour le processus d'adsorption 

confirme la nature endothermique du processus et une physisorption (ΔH° ˂  84 kJ/mol). 

 Les valeurs d'énergie libre standard négatives (ΔG°˂0), indiquent la faisabilité et la 

spontanéité du processus d'adsorption. 

ln
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 d 
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 La variation d’entropie (ΔS°˂0) indique une diminution du désordre dans le système. 

 
Tableau IV.1 : Paramètres thermodynamiques du processus d'adsorption du MET sur FeBA. 

 

FeBA Temp(K) 
 

Kd 

ΔG° 
(KJ mol-1) 

ΔH° 
(KJ mol-1) 

ΔS° 
(JK-1mol-1) 

 

R2 

 293 1,16x10-5 -27,673  

 
0,606 

 

 
-21,77 

 

 
0,99 

303 1,09x10-5 -28,787 

313 1,02x10-5 -29,906 

323 9,59x10-6 -31,030 

 
 

IV.2.6. Influence des anions 
 

Au cours de ces expériences, nous avons également exploré la possibilité de variations dans la 

densité optique lors des mélanges entre le MET et certains sels. Nous avons utilisé le NaCl et 

le Na2SO4 à des concentrations de 5x10-3 M en sels et 3x10-5 M en MET pour un temps de 

réaction de 180 minutes. La masse du support étant toujours égale à 1 g L-1. La figure IV.7 

présente les résultats obtenus. On constate une baisse de la quantité adsorbée du MET de 

2,3x10-5 mol g-1 à 180 min en absence des sels jusqu’à 1,78x10-5 et 1,2x10-5mol g-1 en présence 

des chlorures et sulfates respectivement. Ceci est dû à la compétition des chlorures et sulfates 

avec le MET qui s’adsorbent à leur tour sur les sites actifs de la bentonite. Nos résultats 

concordent avec ceux rapportés par Akbour et al. concernant l'adsorption du rouge Congo et 

l'orange de méthyle sur une montmorillonite modifiée [14]. Polubesova et al. ont rapporté 

l’adsorption du Sulfométuron et les anions (chlorure et sulfate) sur une argile modifié (traitée 

par l’acide et intercalée par l’aluminium) [15]. Ils ont trouvé que les anions entrent en 

compétition avec le Sulfométuron pour les mêmes sites d'adsorption de l'argile modifiée, mais 

les mécanismes d'adsorption peuvent être différents. Pour le Sulfométuron, les interactions 

d'adsorption sont dominées par des interactions électrostatiques fortes, tandis que pour les 

sulfates, les interactions observées impliquent des modes de complexation en sphère externe et 

interne et pour les chlorures sont des complexations en sphère externe, ce qui suggère une 

variété et complexité dans les mécanismes d'adsorption sur les argiles. 
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Figure IV.7 : Influence des sels [5x10-3M] sur l'adsorption du MET= [3x10-5M] sur FeBA 

Conditions : T = 20 ± 1 °C ; FeBA = 1 g L-1 ; pH=5 

 

 
IV.3. MODELISATION DES CINETIQUES D’ADSORPTION 

 
Cette étude a pour objectif de déterminer l'ordre des cinétiques et les modèles qui décrivent bien 

les isothermes d'adsorption du MET sur FeBA. 

IV.3.1. Etude des isothermes d’adsorptions 
 

Les isothermes d'adsorption jouent un rôle crucial dans l'établissement des capacités 

d'adsorption maximales et la création d'adsorbants novateurs. Ainsi, il est essentiel dans notre 

étude de les identifier. 

La figure IV.8 représente la variation de qe en fonction de Ce. Elle indique qu’au fur et à 

mesure que la concentration initiale en MET augmente, la quantité adsorbée augmente. Compte 

tenu de son allure, on peut considérer l’isotherme d’adsorption comme du type II ou isotherme 

en S : correspondant à une adsorption dans laquelle interviennent les interactions adsorbat- 

adsorbant, mais aussi adsorbat-adsorbat. On peut donc observer une adsorption coopérative de 

molécules. 

sans sels 

Na SO (5,10-3M) 
  

NaCl(5,10-3M) 
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Figure IV.8 : Isotherme d’adsorption du MET sur FeBA (1g L-1) 

 
IV.3.2. Modélisation des isothermes d’adsorptions 

 
De nombreux modèles théoriques ont été élaborés pour décrire ces isothermes, mais nous nous 

sommes concentrés exclusivement sur les modèles de Langmuir, Freundlich et Temkin. Les 

modèles de Langmuir et Freundlich étant les plus répandus en raison de leur simplicité. 

Le modèle de Langmuir est basé sur des hypothèses réactionnelles. Le solide est supposé avoir 

une capacité d'adsorption limitée, qmax, liée à un nombre limité de sites d'adsorption (couche 

monomoléculaire) [7]. Elle est donnée par l’équation (IV.6) qui peut être linéarisée en équation 

(IV.7) : 

 

�� = 
��+���� 

1+���� 
(IV.6) 

 

1 
 

 

�� 
= 

1 

������ 
+ 

1 

�� 
(IV.7) 

 
Avec KL la constante de Langmuir 

 
Le modèle de Langmuir a été étudié en réalisant un graphique de 1/qe en fonction de 1/Ce. La 

pente de la droite de régression sur ce graphique correspond à 1/(qm KL), et l'ordonnée à l'origine 

est associée à 1/qm. 

Le modèle de Freundlich, quant à lui repose sur la relation (IV.8) entre la concentration du 

composé adsorbé sur la phase solide (qe) et la concentration du composé restant en solution 
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1 
� 

 
(Ce). Pour ce modèle de Freundlich, une linéarisation a été effectuée en traçant log qe en 

fonction de log Ce. La pente de la droite de régression représente 1/n, et l'ordonnée à l'origine 

est équivalente à log Kf. 

1 

�� = ���� (IV.8) 
 
 

 

log �� = log �� +  log � (IV.9) 
� 

Où : 

 Kf est la constante de Freundlich liée à l’affinité d’adsorption

 1/n constante de Freundlich traduisant l’intensité d’adsorption
 

L'isotherme de Temkin est une modification de l'isotherme de Langmuir, qui est utilisée pour 

décrire le processus d'adsorption monomoléculaire. L'isotherme de Temkin prend en compte 

les interactions entre les molécules adsorbées sur la surface solide. Contrairement à l'isotherme 

de Langmuir, l'isotherme de Temkin suppose une diminution linéaire de l'énergie libre 

d'adsorption avec la couverture surfacique. Cette équation est utilisée pour modéliser le 

comportement d'adsorption des molécules sur une surface solide en prenant en compte des 

interactions non idéales entre les molécules adsorbées. 

L'équation de l'isotherme de Temkin est souvent donnée par l’équation (IV.10) : 
 

� = 
�� 

��� + 
�� 

��� (IV.10) 
� �� 

� �� 
� 

Où : 
 

 qe : est la quantité adsorbée par unité de masse de l'adsorbant,

 KT : est la constante de Temkin (L.mol-1),

 bT : est la constante d'adsorption de Temkin (J.mol-1),

 Ce : est la concentration en phase liquide à l'équilibre (mol.L-1),

 R : est la constante universelle des gaz par mole (8.314 J/(mol·K),

 T : est la température absolue (K).
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Figure IV.9 : Modèle linéaire pour le MET, (a) Langmuir, (b) Freundlich, (c) Temkin 

Conditions : T = 20 ± 1 °C ; FeBA = 1g L-1 
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Les résultats obtenus permettent de conclure que l'adsorption du MET sur FeBA est mieux 

décrite par le modèle de Temkin comparativement à celui de Langmuir et Freundlich car le 

coefficient de corrélation R2 est le plus proche de 1. 

Les résultats des paramètres caractérisant chaque modèle sont résumés dans le tableau IV.2 

Tableau IV.2 : Paramètres caractérisant les modèles de Langmuir, Freundlich et Temkin. 

Modèle Equation paramètres FeBA 

 
Langmuir 

��+���� �� = 
1 + � � 

�  � 

1 
= 

1 
+ 

1 

�� ������ �� 

qm (mol g-1) -7,4655 x 10-5 

KL (l mol-1) -13721,5672 

R2 0,95 

 
Freundlich 

1 
�� = ���� 

� 

1 
log �� = log �� + 

� 
log �� 

1/n 1,16071 

Kf 8,371 

R2 0,90 

 
Temkin 

�� �� 
�� = 

�  
���� + 

�  
���� 

� � 

bT 3,23 x 10-5 

KT 149032,969 

R2 0,97 

 

 
IV.3.3. Etude cinétique d’adsorption 

 
IV.3.3.1. Modèle du pseudo-premier-ordre 

 
Le modèle cinétique de premier ordre (équation de Lagergren) se révèle particulièrement 

approprié pour les concentrations de soluté les plus faibles. Ce modèle est formulé à travers 

l'équation de Lagergren, qui s'appuie sur la quantité adsorbée. Il constitue la première équation 

de vitesse élaborée pour décrire la cinétique d'adsorption au sein d'un système liquide/solide. 

La représentation de ce modèle de pseudo-premier ordre s'exprime par la relation suivante : 

ln(�� − ��) = ���� − �1� (IV.11) 

 
K1 étant la constante de vitesse de pseudo-premier ordre (min-1). Si la cinétique d’adsorption 

suit le modèle de pseudo-premier ordre, le tracé de ln (qe-qt) en fonction du temps est une droite 

de pente - k1/2,303. 

Nous avons appliqué le modèle pseudo-premier ordre à l’adsorption du MET sur FeBA. D’après 

nos résultats, le modèle pseudo 1er ordre n’est pas en bonne adéquation. 
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Figure IV.10 : Application du modèle de pseudo 1er à l’adsorption du MET sur FeBA 

 
IV.3.3.2. Modèle du pseudo-second-ordre 

 
La vitesse de réaction de pseudo-deuxième-ordre dépend de la quantité adsorbée à la surface de 

l'adsorbant et de la quantité adsorbée à l'équilibre. Le modèle cinétique du deuxième ordre ou 

modèle de Ho et McKay (1999) peut être exprimé par l’équation (IV.12) : 

� 
 

 

�� 
= 

1 

�2�2 
+ 

� 

�� 
(IV.12) 

 
 
 

 k2 est la constante de vitesse de pseudo-second ordre (g mol-1 min-1). 
 

La vitesse initiale d’adsorption, h, à t → 0 est définie comme : 
ℎ = ����

�                                        (IV.13) 
 � 

h, qe et k2 sont obtenus à partir de la pente et de l’ordonnée à l’origine du tracé linéaire de t/qt 

en fonction de t. 

L’adsorption du MET suit parfaitement le modèle de pseudo-second ordre. La valeur de R2 tend 

vers 1. Ce modèle suggère que l’adsorption dépend du couple adsorbat-adsorbant. Il s’agit par 

ailleurs d’une physisorption. Les résultats de l'étude cinétique d'adsorption sont en parfait 

ln
(q

e
-q

t)
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accord avec les conclusions de l'étude thermodynamique, démontrant ainsi une cohérence 

remarquable entre les deux approches. 
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Figure IV.11 : Application du modèle de pseudo 2ème ordre à l’adsorption du MET sur FeBA 

 
Le tableau IV.3 résume les valeurs des paramètres obtenus en appliquant les modèles de 

pseudo premier et second ordres. 

Tableau IV.3 : Paramètres cinétiques des modèles pseudo 1er et 2ème ordres. 

 

Modèle Equation paramètres FeBA 

 

 
1er ordre 

 
ln(�� − ��) = ���� − �1� 

qcal (mol g-1) 7,602 x 10-5 

K1 (min-1) -0,00029311 

R2 0,17 

 

 
2ème ordre 

 
� 1 � 

= + 
�� �2�2 �� 

� 

qexp (mol g-1) 2.98 x 10-5 

qcal (mol g-1) 2,992 x 10-5 

K2 (g mol-1 min-1) 3,695 x 10-14 

R2 0,99 

t/
q
t 
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IV.4. Conclusion 

 
 Dans ce chapitre nous avons étudié l’adsorption de notre polluant modèle, le MET (PP 

cationique), sur la bentonite modifiée FeBA. Dans un premier temps, le temps de 

contact nécessaire pour atteindre l’équilibre d’adsorption sur les 3 différentes bentonites 

(BN, BA et FeBA) a été déterminé. 

Le rendement d’adsorption se présente comme suit FeBA ˃ BA ˃ BN. Cette amélioration 

des rendements peut être expliquée par les modifications induites par l'attaque de l’acide 

sur les caractéristiques de la bentonite pour la BA, et par l'accroissement significatif de 

la surface spécifique résultant de l'intercalation du fer (III) qui a permis d’augmenter 

l’espace interfoliaire créant ainsi de nouveaux sites d’adsorption. 

 Dans un second temps, le travail s’est orienté vers la bentonite modifiée FeBA en raison 

de ses remarquables propriétés d'adsorption et de sa surface spécifique significative. 

 L’influence du rapport Adsorbat/Adsorbant sur la capacité d'adsorption de FeBA, 

montre que l'accroissement de la masse de l'adsorbant dans le milieu réactionnel influe 

inversement sur la capacité de rétention du MET. En effet, lorsqu’une quantité 

significative d'adsorbant est présente, elle entraîne la formation d’agrégats de particules, 

ce qui se traduit par une diminution de la surface d'adsorption totale. 

 La quantité adsorbée à l’équilibre du MET est dépendante du pH initial de la solution. 

 L'effet de la température sur la sorption du MET a été étudié à quatre températures 

différentes de 20, 30, 40 et 50 °C. La température optimale retenue est de 30 °C. Les 

paramètres thermodynamiques pour les processus de sorption ont été calculés. Les 

résultats ont montré que le processus est endothermique, indiquant une physisorption. 

De plus, une valeur négative de l'énergie libre standard confirme la spontanéité du 

processus d'adsorption, avec une diminution du désordre dans le système (ΔS°˂ 0). 

 Les effets des sels de sodium pour une même concentration de ces sels (5x10-3M) 

montrent une diminution dans la capacité et la cinétique d'adsorption du MET dans ces 

conditions. 

 Les isothermes d'adsorption permettent de conclure que l'adsorption du MET sur FeBA 

est mieux décrite par le modèle de Temkin comparativement à celui de Langmuir et 

Freundlich. 

 Sur le plan cinétique, l'absorption du MET sur le FeBA suit un modèle du 2éme ordre. 

La vitesse d'adsorption semble donc être déterminée par la vitesse de transfert de 

l'adsorbat à travers le film liquide externe. 
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CHAPITRE V : ETUDE DE L'ACTIVITE PHOTOCATALYTIQUE DU 

MET 

Dans ce chapitre, nous allons étudier l’efficacité photocatalytique des nanocomposites à base 

de dioxyde de titane et d’argile pontée pour la photodégradation de notre polluant modèle le 

MET. Des suspensions aqueuses du catalyseur et du MET seront ainsi irradiées principalement 

avec une lampe polychromatique présentant un maximum d’émission à 365 nm pour une durée 

de 300 min. Le choix de la lampe a pour objectif de réduire la photolyse directe au minimum 

et d'approcher le plus possible du spectre solaire qui touche le sol. La quantification de la 

disparition du substrat sera suivie par chromatographie liquide à haute performance (CLHP). 

En premier lieu, des études préliminaires sur le substrat sont effectuées afin d’exclure la 

contribution de la photolyse directe et l’adsorption sur la dégradation photocatalytique du 

MET. En second lieu, une étude détaillée sur la dégradation du MET en présence de TiO2/FeBA 

a été présenté en mettant le point sur l’influence de quelques paramètres expérimentaux sur la 

vitesse de dégradation (tels que la masse du catalyseur, la concentration du substrat, le pH 

initial dans le milieu, l’effet des anions…) ainsi que l’étude mécanistique. 

Enfin, l'efficacité du processus dans les matrices environnementales réelles sous irradiation UV 

et solaire sont déterminés ainsi que la minéralisation et la régénération du catalyseur. 

V.1. ETUDES PRELIMINAIRES 
 

V.1.1. Photolyse directe 

V.1.1.1. Influence de la longueur d’onde d’irradiation sur la photolyse du MET 

Pour mettre en évidence l’efficacité du processus de photodégradation, nous avons vérifié la 

contribution de la photolyse directe sur la dégradation du MET dans nos conditions 

expérimentales. A cette fin, une série d'expériences a été réalisée avec différentes sources de 

lumière et sans catalyseur pour mettre en évidence la capacité du métoprolol à absorber les 

radiations atteignant le système. Les cinétiques de disparition lors de l’irradiation des solutions 

aérées du MET (3x10-5 M, pH = 6,2) à 254 nm, 365 nm, sous lumière solaire simulée (Suntest) 

et en lumière solaire sont regroupés dans la figure V.1a. 

Ces cinétiques montrent que la photolyse directe ne contribue pas dans le processus de 

disparition du MET à 365 nm et sous rayonnement solaire (20% et 7% respectivement). 

L'élimination du MET a été de 60 % en utilisant un rayonnement monochromatique à 254 nm 

et de 45 % en utilisant un Suntest. Un résultat similaire a été rapporté par Romero et al. [1]. 

Ce phénomène peut être justifié par l'analyse du spectre d'absorption du MET (Figure V.1b). 
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Étant donné que les pics principaux du MET se situent à 222 nm et 274 nm, le rayonnement 

UV-C recouvre une plage beaucoup plus large que la lampe Xenon dans la région d'absorption 

du MET. C'est pourquoi la photolyse du MET s'effectue de manière plus rapide avec le 

rayonnement UV-C. 
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Figure V.1a : Influence de la longueur d’onde d’irradiation sur la cinétique de disparition du 

MET (3x10-5 M, pH = 6,2) par photolyse 

 

 
Figure V.1b: Recouvrement du spectre d’absorption du MET par diverse 

sources lumineuses [1] 
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V.1.1.2. Influence du pH sur la photolyse du MET à 365 nm 

 
L’effet du pH sur la cinétique de dégradation du MET (3x10-5 M) lors de l’irradiation à 365 nm 

a été étudié à différents pH (2,4 ; 8,7 et 11). Les résultats obtenus ont montré un faible 

changement dans les cinétiques de disparition du MET en fonction des trois pH étudiés. On 

peut conclure que le pH n’a pas d’influence considérable sur la photolyse à 365 nm. 
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Figure V.2 : Influence du pH sur la photolyse du MET (3x10-5 M) à 365 nm 

 
V.1.2. Détermination du temps d’équilibre d'adsorption 

 
Afin d'étudier l'influence de la modification apportée par les NPs de TiO2 sur les propriétés 

d'adsorption de la bentonite, la variation de l'adsorption du MET (3x10-5M) a été étudiée en 

présence de différentes suspensions TiO2, TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA avec 1g L-1 de 

charge. L’intérêt de cette étude est de déterminer le temps nécessaire pour atteindre l’équilibre 

d’adsorption/désorption du substrat sur les catalyseurs. 

Les résultats obtenus sont présentés sur la figure V.3. Les analyses de caractérisation par DRX, 

MEB et EDS ont révélé que la surface des nanocomposites est revêtue de nanoparticules de 

TiO2. Par conséquent, il n'est pas étonnant que les trois nanocomposites présentent un 

comportement similaire au TiO2, entraînant ainsi une diminution de la capacité d'adsorption du 

MET pour les trois catalyseurs, à savoir TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA, par rapport aux 
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échantillons argileux (BN, BA, FeBA) (voir figure IV.1). Par conséquent, des taux 

d'adsorption faibles ont été obtenus, atteignant environ 10,31 %, 5,48 % et 10,83 % 

respectivement pour TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA après 3 heures de contact. Ainsi, dans 

toutes les expériences impliquant les nanocomposites, les suspensions ont été laissées une 

période de 30 minutes dans l’obscurité avant de procéder à l’irradiation. 
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Figure V.3 : Cinétiques d'adsorption du MET en présence des catalyseurs synthétisés 

(1 g L-1), [MET]= 3x10-5 M 

V.2. PHOTODEGRADATION DU MET PAR TiO2/FeBA 
 

V.2.1. Dégradation photocatalytique du MET à 365 nm 
 

L'efficacité photocatalytique des différents matériaux synthétisés (TiO2, TiO2/BN, TiO2/BA et 

TiO2/FeBA) a été évaluée en mesurant la dégradation du MET pendant 300 minutes, en 

présence de 1 g L-1 des photocatalyseurs synthétisés sous lumière UV. Les résultats révèlent 

qu'en l'absence de photocatalyseur (MET/UV), aucune dégradation notable du MET n'a été 

relevée. Le faible niveau d'énergie à 365 nm n'a pas permis la dégradation du produit 

pharmaceutique, confirmant ainsi que le rayonnement UV-A n'est pas efficace pour traiter la 

dégradation du tartrate de métoprolol. 

Le pourcentage de dégradation du MET a été calculé par l'équation suivante : 

TiO 
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TiO /BN 
2 

TiO /BA 
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TiO /FeBA 
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Dégradation (%) = 1 – Ct/C0 (V.1) 

Où C0 et Ct sont respectivement la concentration initiale et la concentration du substrat au 

temps t (min). Les résultats obtenus sont rassemblés dans la figure V.4. 
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Figure V.4 : Photolyse et photodégradation de MET en présence des catalyseurs (1 g L-1) 

sous irradiation à 365 nm, [MET]= 3x10-5 M, pH = 6,2, T = 20°C 

 
La disparition du MET a montré que par rapport au TiO2 pur (55%), la photoactivité est 

augmentée pour tous les échantillons modifiés. La meilleure photoactivité, 80% de dégradation 

de MET après 300 min d'irradiation UV, a été enregistré pour le TiO2/FeBA suivi par le 

TiO2/BN et le TiO2/BA (70% et 64% respectivement). La dispersion de nanoparticules de TiO2 

sur les surfaces de l'argile bentonite améliore son activité photocatalytique en fournissant plus 

de sites de surface actifs et en réduisant l'agglomération des particules [2]. Cette amélioration 

peut être obtenue par deux mécanismes : (i) la capacité d'adsorption de la bentonite peut 

contribuer à l'adsorption des molécules de MET et de ses sous-produits. Comme il est connu, 

les molécules adsorbées ont une priorité naturellement plus élevée pour réagir avec les radicaux 

hydroxyle que les molécules dans la solution. (ii) Les molécules de MET sont en contact direct 

avec les particules de TiO2, ce qui induit leur dégradation photocatalytique. D'autre part, Kun 

et al. ont rapporté que le champ de force entre la bentonite et les particules de TiO2 

immobilisées à sa surface inhibe la recombinaison des paires électron-trou, ce qui améliore ses 

propriétés photocatalytiques [3]. 
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V.2.2. Effet de la charge du catalyseur 

 
En photocatalyse, la concentration optimale du catalyseur se réfère au niveau idéal de 

concentration du catalyseur dans le système réactionnel. C'est la quantité de catalyseur qui 

maximise l'efficacité de la réaction photocatalytique, en favorisant la formation des espèces 

réactives tout en évitant les effets néfastes de la surcharge de catalyseur. L'effet de la charge 

du catalyseur sur la dégradation photocatalytique du MET a été étudié en utilisant différentes 

quantités de catalyseur (0,5 g L-1, 1,0 g L-1 et 1,5 g L-1) avec une concentration de MET 

maintenue à 3x10-5 M. Le taux de dégradation avec TiO2/FeBA est illustré dans la figure V.5. 

Le pourcentage d'élimination du MET était de 68,5%, 80%, et 77% pour 0,5, 1,0 et 1,5 g L-1 

respectivement. La dégradation du MET a augmenté avec l'augmentation de la dose du 

photocatalyseur jusqu'à 1 g L-1. 

 
 
 

 
1,1 

 
1,0 

 
0,9 

 
0,8 

 
0,7 

 
0,6 

 
0,5 

 
0,4 

 
0,3 

 
0,2 

 
0,1 

 
0,0 

0 50 100 150 200 250 300 

Temps (min) 

 

 
Figure V.5 : Effet de la concentration de TiO2/FeBA sur la photodégradation du MET 

(3x10-5 M, pH =6,2) à 365 nm 

De nombreux auteurs ont étudié la vitesse de réaction en fonction de la charge de catalyseur 

dans le processus d'oxydation photocatalytique [4]. À des niveaux de charge inférieurs, tels que 

0,5 g L-1, en raison de la quantité limitée de catalyseur, la capacité d'absorption de la lumière 

par le catalyseur devient le facteur déterminant pour l'ampleur de la réaction, et une 

augmentation de la charge du catalyseur améliore considérablement les performances du 

processus [5]. 
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D'autre part, lorsque la quantité de catalyseur est élevée, l'opacité, la turbidité de la suspension 

et la diffusion de la lumière par les particules de catalyseur augmentent. Cela tend à diminuer 

le passage de l'irradiation à travers l'échantillon [6]. 

V.2.3. Influence de la concentration initiale du MET 
 

Étudier l'effet de la concentration du polluant en photocatalyse est essentiel pour optimiser la 

réaction, déterminer la cinétique de réaction et évaluer la capacité du catalyseur à dégrader 

efficacement le polluant sur une plage de concentrations. Les expériences photocatalytiques 

ont été réalisées en faisant varier la concentration initiale en MET (10-5 M, 3x10-5 M, 5x10-5 M) 

avec 1 g L-1 de TiO2/FeBA. La figure V.6 montre que l'augmentation de la concentration 

initiale de MET diminue le taux de dégradation photocatalytique. Les pourcentages de 

dégradation totale du MET étaient de 86,2 %, 80 % et 68,7 % (pour 10-5 M, 3x10-5 M, 

5x10-5 M respectivement). L'adsorption de molécules organiques sur la surface du catalyseur a 

un impact sur la réaction car l'une des phases primaires du processus de dégradation se produit 

à la surface du catalyseur. Cela signifie que tous les sites catalytiques disponibles sont occupés 

à une concentration initiale élevée [7]. 
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Figure V.6 : Effet de la concentration initiale de la dégradation du MET sous irradiation UV 

en présence de TiO2/FeBA (1 g. L-1) 

Les cinétiques de réactions sont de pseudo-premier ordre. Les constantes de vitesse apparentes 

(kapp) ont été calculées à partir des données expérimentales de la durée totale du traitement et 

sont présentées dans le tableau V.1. Il a été clairement démontré que la constante cinétique 
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diminue à mesure que la concentration initiale en MET augmente, ceci est dû à la compétition 

entre le MET et les sous-produits de réaction, une telle compétition devient plus importante à 

des concentrations plus élevées. 

Tableau V.1 : valeurs de la constante de vitesse pour les différentes concentrations de MET. 

 

[MET] 10-5 M 3x10-5 M 5x10-5 M 

kapp x 10-3 (min-1) 5,5 5,3 3,7 

R2 0,977 0,979 0,983 

 
 

V.2.4. Influence de la valeur initiale du pH 
 

Dans les réactions photocatalytiques, le pH est un paramètre important qui peut affecter la 

charge sur la surface du catalyseur ainsi que les espèces présentes dans les composés à oxyder. 

L'effet du pH initial de la solution sur l'élimination du MET a été étudié dans une plage de 2 à 

11. La figure V.7 montre une forte dépendance du pH de la solution sur les systèmes 

hétérogènes. Des valeurs de pH neutres et alcalines jusqu'à un pH inférieur au pKa ont été 

trouvées avoir un effet positif sur la dégradation photocatalytique des molécules de MET. Nous 

avons noté des taux de dégradation de 80 %, 100 % et 100 % pour le MET à pH = 6,0 (pH 

libre), pH = 8,0 et pH = 9,0 respectivement. L'effet du pH sur la dégradation est une question 

complexe liée aux effets électrostatiques entre la surface du catalyseur et les molécules du 

polluant, et d'autre part, elle est liée au taux de formation des espèces réactives dans le milieu 

réactionnel [8]. La molécule est caractérisée par un pKa de 9,7, entraînant un état de protonation 

des groupements fonctionnels qui rend le composé cationique à des valeurs de pH inférieures 

au pKa et neutre à des valeurs de pH supérieures au pKa [9]. Le point de charge nulle de 

TiO2/FeBA a été déterminé à 6,1, conduisant à trois situations qui doivent être discutées. Dans 

la plage 6,1 <pH <9,7, il y a une attraction électrostatique entre la surface du catalyseur chargée 

négativement et la forme protonée du MET, ce qui explique une plus grande efficacité de 

dégradation dans la plage de pH mentionnée. Cependant, à pH < 6,1, la répulsion 

électrostatique entre la surface chargée positivement du catalyseur et le substrat diminue 

l'efficacité de dégradation (18 % de dégradation du MET à pH 2). À un pH de 11, le catalyseur 

est chargé négativement, ce qui conduit à une diminution de l'efficacité de dégradation (60 % 

de dégradation du MET)[10]. Par conséquent, l'effet électrostatique induirait une répulsion 

entre la surface du catalyseur et la forme déprotonée du MET, ce qui entraînerait une 

diminution de la dégradation de la MET. 
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Un phénomène comparable à pH basique a été rapporté dans une étude menée par Ye et al.[11], 

et le même effet du pH a également été observé dans l'étude menée par Romero et al. [12] où 

l'impact du pH sur la dégradation photocatalytique du MET a été étudié en utilisant 

respectivement des réseaux de nanotubes de TiO2 (TNs) en suspension et du TiO2 Degussa 

P-25. 
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Figure V.7 : Influence du pH initial sur la photodégradation du MET dans le système MET/ 
TiO2/FeBA (3x10-5M, 1 g L-1) 

 
 

V.2.5. Effet des ions inorganiques 
 

Les analyses physico-chimiques des eaux usées et des eaux naturelles montrent souvent la 

présence d'ions chlorure, sulfate et carbonate, avec des niveaux dépendant de la nature de 

l'effluent. Ces ions peuvent influencer la cinétique de dégradation des composés organiques 

[13]. La photodégradation du MET a été réalisée en présence de sels de sodium afin d'étudier 

les effets de ces anions inorganiques dans notre système, en maintenant les autres paramètres 

constants : MET/TiO2/FeBA (3×10-5M, 1 g L-1). Les concentrations des sels de sodium ont 

varié de 5×10-3M à 5×10-2M. Les résultats obtenus ainsi que les concentrations des anions 

inorganiques sont récapitulés dans le Tableau V. 2. La dégradation photocatalytique du MET 

peut être expliquée par une cinétique de pseudo-premier ordre en présence des trois sels 

inorganiques. 
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Tableau V.2 : Les constantes de vitesse (k) et le pourcentage de dégradation pour le MET à 

différentes concentrations d'anions inorganiques. 

 

 Na2CO3 NaCl Na2SO4 

Concentration 

(M) 

5x10-3 10-2 5x10-2 5x10-3 10-2 5x10-2 5x10-3 10-2 5x10-2 

% degradation 86,6 84,9 89,2 68,2 71,4 79,1 77,9 84,2 77,4 

kx10-3 (min-1) 6 5,8 6 3,5 3,7 4,2 4 5 4 

R2 0,99 0,99 0,99 0,98 0,98 0,94 0,99 0,98 0,98 

 
 

V.2.5.1. Effet des ions carbonates et bicarbonates 
 

La transformation des ions carbonates et des ions bicarbonates dépend du pH. Par conséquent, 

il est essentiel, avant d'examiner leurs impacts sur l'activité catalytique des catalyseurs, de 

définir leurs formes existantes [14]. L'ajout de Na2CO3 avec différentes concentrations 

(5×10-3 M, 10-2 M et 5×10-2 M) a augmenté le pH initial de 6,2 (sans carbonate) à 9,7, 10,3 et 

11,3 respectivement. La figure V.8a a montré que les espèces prédominantes sont HCO3
- à 

pH=9,7, CO3
2− à pH=11,3 et à pH=10,3, à la fois les ions bicarbonate et carbonate sont présents 

en quantité égale. Pour minimiser l'impact du pH, l'élimination du MET dans le système 

UV/TiO2/FeBA à pH 10,3 et 11,3 a été réalisée comme contrôles. 

Plusieurs études ont constamment montré que les ions carbonate et bicarbonate ont des effets 

inhibiteurs sur la dégradation de divers composés organiques [15-17], principalement en raison 

de leur capacité exceptionnelle à neutraliser les radicaux hydroxyles (Éq. V.2, V.3). Cependant, 

les résultats de l'étude actuelle sont divergents, car un effet inhibiteur très faible a été observé 

à des concentrations de carbonate de 5×10-3 M et 10-2 M. De manière inattendue, une tendance 

opposée a été constatée, où une augmentation de la concentration de carbonate (5×10-2 M, 

pH = 11,3) a même entraîné un effet promoteur, comme illustré dans la figure V.8b. 

 OH + CO2−→ CO•− + OH − k = 3,9 × 108 M-1 s-1 (V.2)
3 3 

 OH + HCO−→ CO•− + H2O k = 8,5 × 106 M-1 s-1 (V.3)
3 3 
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Figure V.8a : Spéciation des ions carbonate et bicarbonate en fonction du pH. 
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Figure V.8b : Effet des ions carbonates et bicarbonates sur la photodégradation du MET dans 

le système MET/TiO2/FeBA (3x10-5M, 1g L-1) 

Dans l'étude conduite par Song et al. [18], ils ont exploré les constantes de vitesse absolues de 

trois bêta-bloquants (aténolol, métoprolol et propranolol) réagissant avec deux radicaux 

principaux du processus d'oxydation avancée (POA) : le radical hydroxyle (OH) et l'électron 

hydraté (e−
aq). La constante de vitesse rapportée pour la réaction entre le tartrate de métoprolol 

et les radicaux OH a été établie à 8,39 × 109 M-1 s-1. La réaction des radicaux OH avec les 

ions carbonate et bicarbonate dans ce cas peut être considérée comme négligeable en raison de 

sa constante de réaction inférieure (Éqs V.2, V.3) à celle du MET. Cette disparité dans les 

 

 

 

 
  

 
 

Adsorption 

 
 

 
 

UV/TiO /FeBA/ [CO2-]= 5x10-3M 
  

UV/TiO /FeBA/ [CO2-]= 10-2M 
  

UV/TiO /FeBA/ [CO2-]= 5x10-2M 
  

 
  

C
/C

 0 

[C
O

2
- ] 

M
 

3  



Chapitre V : Etude de l'activité photocatalytique du MET 

133 

 

 

 
constantes de vitesse contribue à expliquer le comportement de dégradation observé en 

présence d'ions carbonate et bicarbonate. 

Pour approfondir l'étude du rôle des radicaux hydroxyle dans la dégradation du MET, de 

l'isopropanol a été utilisé comme agent piégeur des radicaux OH dans le système 

UV/TiO2/FeBA/CO3
2− ([CO3

2−] = 5×10-2 M) [19]. Les résultats ont indiqué une inhibition de la 

dégradation du MET sous irradiation UV, suggérant que les OH sont responsables de la 

dégradation du MET. 

V.2.5.2. Effet des ions chlorure 
 

La figure V.9 montre la dégradation du MET en présence d'ions chlorure à différentes 

concentrations (5×10-3 M, 10-2 M et 5×10-2 M). 

Les résultats de nos expériences montrent une légère inhibition dans la dégradation du MET. 

L'inhibition observée est due aux concentrations élevées d'ions chlorure et à leur adsorption à 

la surface du catalyseur. L'effet des ions chlorure sur les espèces réactives produites pendant 

les POAs est expliqué par les réactions qui suivent. Dans des conditions neutres, le chlorure 

peut transformer les radicaux hydroxyle pour produire ClOH− (Eq. V.4) qui peut être 

rapidement converti en radicaux hydroxyle et ions chlorure (Éq. V.5) [20]. Comme la constante 

de vitesse de la décomposition de ClOH− est plus élevée que la vitesse de réaction du chlorure 

avec les radicaux hydroxyle en conditions acides, les radicaux ClOH•− peuvent réagir avec 

l'hydrogène pour former des radicaux Cl• (Éq. V.6). Dans ce cas, un effet inhibiteur sur la 

dégradation des polluants organiques est observé lors de l'ajout d'ions chlorure, car Cl• (E=2,4 

V) est moins réactif que •OH (E=2,8 V). 

 
 

 

Cl− + OH → ClOH − k = 4,3 × 109 M-1 s-1 (V.4) 

ClOH− → Cl− + OH k = 6,1 × 109 M-1 s-1 (V.5) 

ClOH − + H+ → Cl +H2O k = 4,3 × 1010 M-1 s-1 (V.6) 

Cl + Cl− → Cl2− k = 1,0 × 105 M-1 s-1 (V.7) 
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Figure V.9 : Effet des ions chlorures sur la photodégradation du MET dans le système 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5 M, 1g L-1) 

En comparant les constantes de vitesse de réaction de (MET, OH) et (Cl−, OH), nous pouvons 

conclure que les réactions qui prédominent sont celles impliquant les radicaux •OH avec le 

MET et l'équation (V.5). Cela suggère que les radicaux hydroxyles sont responsables de la 

dégradation du MET après l'irradiation, ce qui a été confirmé par l'ajout de l’isopropanol en 

tant que piège à radicaux OH (Figure V.9). 

V.2.5.3. Effet des ions sulfates 
 

La figure V.10 montre la diminution de l'adsorption du MET en présence d'anions sulfate, ce 

qui peut être attribué à leur adsorption sur la surface active du catalyseur [19]. Cet effet est 

particulièrement significatif pour une concentration de sulfate de 5x10-2 M. Les ions sulfate 

adhèrent fortement à la surface du TiO2 et entrent en compétition avec le substrat pour les sites 

d'adsorption, conduisant à une inhibition [19]. Après irradiation, de manière similaire aux ions 

chlorure et aux ions carbonate et bicarbonate, une faible diminution est notée en présences des 

différentes concentrations en sulfates (5×10-3 M, 10-2 M et 5×10-2 M). La constante de vitesse 

de réaction de (SO4
−, OH) est plus faible que la constante de vitesse de réaction de (MET, 

 OH). Ainsi, la réaction dominante est celle impliquant les radicaux hydroxyle (OH) avec le

MET. Cela a également été confirmé par l'ajout du 2-propanol dans le système 

UV/TiO2/FeBA/SO4
− en tant que piège à radicaux OH, où une inhibition complète a été 

enregistrée. 
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− + OH → SO − + OH− k = 6,5 × 107 M-1 s-1 (V.8) 
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Figure V.10 : Effet des ions sulfates sur la photodégradation du MET dans le système 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5 M, 1 g L-1) 

La diminution de la dégradation en présence des anions inorganiques peut être expliquée 

comme suit. Bien que, la constante de vitesse de la réaction entre le MET et OH (k (MET, 

 OH) = 8,39 × 109 M-1 s-1) soit plus élevée que celle de CO3
−, HCO −, SO4

−et Cl avec OH,

la concentration plus élevée d'anions inorganiques dans les solutions par rapport au MET les 

amène également à concurrencer le MET dans la réaction avec les radicaux •OH générés. Cela 

entraîne ainsi une légère diminution de la dégradation du MET. 

En somme, les résultats ci-dessus montrent que la présence des trois principaux ions 

inorganiques dans l'eau n'a pas eu d'impact négatif sur la dégradation photocatalytique du MET 

en présence du système UV/TiO2/FeBA. 

V.2.6. Effet de la longueur d’onde d’irradiation 
 

Il est largement accepté que le processus photocatalytique dépend fortement de la source 

d'irradiation, que ce soit en ce qui concerne le flux de photons ou la nature de l'irradiation, 

qu'elle soit naturelle ou simulée. Afin de tester l'efficacité de l'élimination du MET de l'eau, on 

a soumis le système MET/TiO2/FeBA (3x10-5M, 1g L-1) à différentes sources lumineuses : 

artificielles (lumière UV, lumière solaire simulée (suntest)) et naturelle (soleil). 

Dans les régions à fort taux d’ensoleillement comme c’est le cas de l’Algérie, l'utilisation des 

radiations solaires pour le traitement photochimique de la pollution organique dans l'eau 
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représente un avantage significatif. L’utilisation de matériaux ayant une capacité d’absorption 

plus importante dans le domaine du visible permettra de mieux exploiter la lumière solaire et 

de réduire le coût énergétique du traitement. Cette application offre une réelle perspective de 

développement durable en exploitant le soleil comme source d'énergie renouvelable et propre, 

ce qui pourrait également contribuer à la réduction des coûts associés aux traitements 

photochimiques. Les expériences sous irradiation solaire ont été réalisées en juin avec une 

température de 40°C et un flux photonique de 1,669 mW.cm-2. Les réacteurs cylindriques en 

Pyrex sont positionnés verticalement. Un SUNTEST CPS+ (ATLAS), émettant entre 290 et 

800 nm à servit de simulateur de rayonnement solaire. 

Il apparaît clairement sur la figure V.11 que la dégradation du MET est meilleure en présence 

de radiations solaires et visibles qu'avec la lumière UV. En évoquant la comparaison de la 

dégradation améliorée du MET sous irradiation solaire par rapport à l'UV, la bande interdite 

étroite observée dans TiO2/FeBA (Eg=2,8 eV), comme précédemment constaté, a joué un rôle 

déterminant dans l'activité photocatalytique exceptionnelle en capturant de manière efficace 

les photons dans le spectre visible. Le décalage vers des longueurs d'onde plus longues dans 

l'absorption de la bande interdite, connu sous le nom de redshift, est attribué aux transitions de 

transfert de charge se produisant entre les électrons d de Fe3+ à la surface de la bentonite et, 

soit la bande de conduction (BC) soit la bande de valence (BV) de TiO2 [21]. 

De plus, la présence d'ions de fer induit des changements dans la concentration d'équilibre des 

porteurs de charge en agissant comme des pièges pour les électrons ou les trous, amplifiant 

ainsi le taux de dégradation [22]. Notamment, l'irradiation solaire présente un taux de 

dégradation significativement accru par rapport à la lumière visible et UV. Les cinétiques 

suggèrent que le spectre plus large de la lumière solaire permet de favoriser un processus de 

dégradation plus efficace, pouvant être attribuable à des effets synergiques résultant d'une 

gamme diversifiée de longueurs d'onde. 
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Figure V.11 : Influence de la longueur d’onde d’irradiation sur la dégradation du MET 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5M, 1g L-1, pH=6,2) 

Le tableau V.3 regroupe les valeurs des paramètres cinétiques (k, et R2) relatives aux données 

expérimentales obtenues pour les trois expériences au bout de 300 min. 

Tableau V.3 : Taux de dégradation, constante de vitesse et coefficient de corrélation du MET. 

 

Expériences Irradiation UV Suntest Irradiation solaire 

Taux d’abattement(%) 80 100 100 

k (min-1) 0,005 0,012 0,016 

R2 0,98 0,96 0,98 

 
 

V.2.7. Effet de la température de calcination 
 

La température de calcination peut influencer la structure cristalline, la surface spécifique, la 

porosité et la distribution des sites actifs sur le matériau photocatalytique. Ainsi, comprendre 

comment ces paramètres sont affectés par la température de calcination permet d'optimiser les 

performances photocatalytiques du matériau. Afin d'étudier l'effet de la température de 

calcination sur l'activité photocatalytique du nanocomposite TiO2/FeBA, ce dernier a été 

calciné à différentes température (entre 300 et 800 °C). Les expériences pour mesurer l’activité 

photocatalytique des différents échantillons ont été menées dans nos conditions expérimentales 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5M, 1g L-1, pH=6.2) 
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La figure V.12a montre les résultats obtenus. Il est remarquable que lorsque la température de 

calcination augmente de 300 à 500 °C, une amélioration significative de la dégradation du MET 

est observée, avec un maximum à 400°C. Au-delà de 600°C, l'activité photocatalytique 

diminue considérablement. 

L'amélioration de l'activité photocatalytique peut être attribuée à une amélioration de la 

cristallinité de l'anatase à une température de calcination de 400 °C. La cristallisation réussie 

de l'anatase a réduit le taux de recombinaison des électrons et des trous photo-générés en raison 

d'une diminution du nombre de défauts [3]. La figure V.12b montrant les spectres Raman des 

différents échantillons calcinés laisse voir le pic caractéristique de l’anatase à 144 cm-1 dans 

les échantillons calcinés à 300 et 400 °C. L'intensité de ce pic est plus prononcée pour 

l'échantillon à 400°C, suggérant une cristallinité supérieure par rapport à celui calciné à 

300 °C. Pour les échantillons calcinés à 600, 700 et 800 °C, le taux de dégradation du MET a 

diminué considérablement en raison d'une concentration plus faible d'anatase qui se transforme 

en rutile et d'une surface spécifique (SBET) plus petite. 
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Figure V.12a : Rendement de l’activité photocatalytique des échantillons calcinés à 

différentes températures dans le système MET/TiO2/FeBA (3x10-5 M, 1g L-1, pH=6,2) 
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Figure V.12b : Spectre Raman des échantillons calcinés à différentes températures 

 
V.3. ETUDE MECANISTIQUE 

 
Le but de l'étude mécanistique dans l'étude de la dégradation des polluants organiques par 

photocatalyse est de comprendre en détail les étapes et les mécanismes impliqués dans le 

processus de dégradation catalysé par la lumière. Cela comprend l'identification des réactions 

chimiques qui se produisent sur la surface du photocatalyseur, les espèces réactives générées 

lors de l'interaction de la lumière avec le matériau photocatalytique, ainsi que les voies de 

dégradation des polluants organiques. 

V.3.1. Implication des espèces réactives oxydantes 
 

Pour mettre en évidence l'implication des espèces réactives de l'oxygène (ROS) produites dans 

le processus photocatalytique, trois agents piégeurs de radicaux ont été utilisés : l'isopropanol 

(IPA), le chloroforme (CHCl3) et la triéthanolamine (TEA). 
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V.3.1.1. Implication des radicaux Hydroxyle (OH) 

L'isopropanol (IPA), connu pour être un bon piégeur de radicaux hydroxyle, a été utilisé afin 

d'évaluer l'implication des OH dans la dégradation du MET ((k (IPA, OH) = 1,9×109 M-1 s-1) 

[23]. L’étude photocatalytique a été réalisée dans le système MET/TiO2/FeBA (3x10-5M, 1 g 

L-1) en présence d'isopropanol à 5 % (v/v). 

La figure V.13 montre une diminution notable de la dégradation du MET après l'équilibre 

d'adsorption de 80 % à 14 % après 300 minutes sous irradiation UV. Ces résultats indiquent 

que les radicaux hydroxyle (OH) sont les principales espèces responsables de l'élimination du 

substrat. 
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Figure V.13 : Effet de l'isopropanol sur la photodégradation du MET dans le système 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5 M, 1g L-1) 

V.3.1.2. Implication des radicaux superoxydes (O2
-) 

 
Le chloroforme (CHCl3) a été utilisé comme agent piégeur des radicaux superoxydes (O2

-) 

dans le système TiO2/FeBA/CHCl3 (3×10-5 M, 1 g L-1, 5×10-3 M). Le chloroforme réagit 

fortement avec ces radicaux O2
- (k(CHCl3, O2

-) = 3,0 ×1010 M-1·s-1 ) [23]. Le suivi de la 

cinétique de dégradation du MET est montré sur la figure V.14. On constate que le taux 

d’élimination du MET passe de 80% en l'absence de chloroforme à 41% en présence de 
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chloroforme suggérant qu’environ 50% de la dégradation du MET (qui est de 80%) est obtenue 

à partir des radicaux hydroxyle photo-générés via les anions superoxydes. 

 
 
 
 
 

 
1,0 

 
 

 
0,8 

 
 

 
0,6 

 
 

 
0,4 

 
 

 
0,2 

 
 

 
0,0 

0 50 100 150 200 250 300 

Temps (min) 

 

 
Figure V.14 : Effet du chloroforme sur la photodégradation du MET dans le système 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5 M, 1g L-1) 

V.3.1.3. Implication des trous positifs (h+) 
 

La triéthanolamine (TEA) s'est avérée être le piégeur de trous le plus actif pour les catalyseurs 

à base de titane [24]. Une concentration de 5×10-3 M a été utilisé dans le système TiO2/FeBA 

(3×10-5M, 1 g L-1). 

Les résultats obtenus, présentés dans la figure V.15, sont presque similaires à ceux obtenues 

en utilisant le chloroforme. En effet, on obtient un taux d’élimination du MET de 43% en 

présence de TEA, soit une inhibition d’environ 50%. Ainsi on peut en déduire qu’environ 50% 

de la dégradation du MET provient des radicaux hydroxyle photo-générés via les trous positifs. 
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Figure V.15 : Effet du triéthanolamine sur la photodégradation du MET dans le système 

MET/TiO2/FeBA (3x10-5M, 1g L-1) 

L'implication des espèces réactives de l'oxygène (ROS) produites dans le processus 

photocatalytique a été démontrée en utilisant trois substances piégeuses de radicaux : 

l'isopropanol (IPA), le chloroforme (CHCl3) et la triéthanolamine (TEA). Les résultats ont 

montré que les radicaux hydroxyle (OH) sont les seules espèces responsables de l'élimination 

du substrat et que près de 50 % de la dégradation du MET est obtenue à partir de radicaux 

hydroxyle photo-générés via les trous positifs (Éq.V.10) et les anions superoxydes (Éqs.V.11 

-V.14). 
 

TiO2 + hν  → h+ + e− (V.9) 

H2O + h+ → OH + H+ (V.10) 

O2 + e− → O2
- (V.11) 

O2
- + H+ → HO  (V.12) 

2 HO2
 → H2O2 + O2 (V.13) 

H2O2 + e− → OH + −OH (V.14) 

V.3.2. Mécanisme de dégradation du MET dans le système TiO2/FeBA 

À partir des expériences précédentes, le schéma de la figure V.16 illustre le mécanisme de 

photocatalyse proposé pour le système TiO2/FeBA, se basant sur des recherches antérieures 

[25-29]. Ces études ont confirmé que lors de la photocatalyse en présence de Fe et de TiO2, les 
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ions Fe3+ réduisent la bande interdite de TiO2. Les spectres UV-visibles ont validé que les 

bandes interdites de TiO2 et de TiO2/FeAB sont respectivement de 3,06 et 2,8, indiquant un 

décalage vers le rouge dans le bord d'absorption. Chuaicham et al. ont observé que la présence 

d'ions Fe3+ dans l'espace intercalaire et à la surface de la montmorillonite (MMt) crée 

potentiellement des états électroniques intermédiaires, principalement issus des orbitales d de 

Fe,  formant  des  hétérojonctions  avec  le  TiO2  dans  le  nanocomposite 

TiO2 /Fe/MMt [30]. De plus, il est généralement admis que le processus de transfert de charge 

des ions Fe3+ entraîne la formation de nouveaux états électroniques (Fe4+ et Fe2+) [29,31]. Par 

ailleurs, la présence d'ions de fer modifie la concentration d'équilibre des porteurs de charge en 

agissant comme des pièges pour les électrons ou les trous, ce qui réduit les taux de 

recombinaison et augmente le taux de dégradation des polluants organiques [22]. Les espèces 

Fe2+ et Fe4+ étant instables, elles réagissent avec l'oxygène adsorbé et l'hydroxyle pour générer 

des espèces d'oxygène réactives, comme indiqué dans les équations (V.15-V.18) [29,31]. 

Fe3+ + e−  →  Fe2+ (V.15) 

Fe2+ + O2(ads) → Fe3+ + O2
−  (V.16) 

Fe3+ + h+  →  Fe4+  (V.17) 

Fe4+ + OH− →  Fe3++ OH  (V.18) 

 

 
Figure V.16 : Schéma illustrant le mécanisme photocatalytique potentiel proposé du 

nanocomposite TiO2/FeBA lors d'une irradiation par lumière UV et visible/solaire 
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V.4. EFFICACITE DU PROCESSUS DANS DES MATRICES D’EAU REELLES 

Pour mieux comprendre le comportement du système MET/TiO2/FeBAdans le milieu naturel, 

des effluents réels ont été utilisés. Les sels inorganiques et la matière organique dissoute 

présents à la fois dans les eaux naturelles et les eaux usées contiennent des quantités 

substantielles, pouvant potentiellement influencer le taux de photodégradation des 

contaminants organiques. Des études antérieures ont souligné l'impact néfaste de ces 

composants sur l'efficacité de la photodégradation pour divers composés organiques [32-35]. 

Afin d'étudier la photodégradation du MET dans des conditions environnementales réelles, une 

série d’expériences avec le MET et TiO2/FeBA ont été menées en présence de diverses matrices 

d'eau (eau du robinet, eau de source, eau de mer et eau de rivière). Ces expériences ont été 

réalisées aux valeurs de pH naturelles respectives de chaque échantillon d'eau (7,2 à 8,4), sous 

irradiation UV et solaire. Le tableau V.4 répertorie la composition chimique de l'eau du 

robinet, de l'eau de source et de l'eau de rivière. 

 
Tableau V.4 : La composition chimique des matrices d'eau réelles sélectionnées. 

 

 

Paramètres Concentration 

eau de robinet 

(mg L-1) 

Concentration 

eau de source 

(mg L-1) 

Concentration 

eau de rivière 

(mg L-1) 

pH 8,24 7,7 7,38 

HCO3 - 157,38 - - 

NO3 - 6,60 27,877 9,868 

NO2 - - 0,116 0,703 

NH4 0,060 0,332 20,94 

PO4 3- 0,002 0,001 3,597 

SO4 2- 235,3 35,508 374,95 

Cl- 142,0 112,271 230,45 

Mn2+ 0,21 - - 

Zn 2+ 0,49 0,044 0,3054 

Cr (III) 1 (g/l) 0,006 (g/l) 0,0132 

Cr (VI) - - 0,0124 

DCO - - 51,54 

MES - - 1066,18 

DBO5 - - 15,02 
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L'eau de mer est une solution complexe contenant une variété de sels dissous, de gaz et d'autres 

substances. La composition exacte peut varier quelque peu en fonction de facteurs tels que 

l'emplacement, la profondeur et la géologie locale. La salinité de la mer Méditerranée varie de 

27,5 à 38,8 g L-1 avec une moyenne annuelle de 35 g L-1 [36]. Il faut noter que les anions 

prédominants dans l'eau de mer sont les ions chlorure, et leur concentration peut varier de 19 à 

21 g L-1 [37]. 

Le point de prélèvement de l’eau de rivière est situé au-dessous du pont Boumerzoug à côté du 

stade Chahid Hamlaoui (latitude 36°20'54,01"N, longitude 6°37'20,88"E) [38]. Il se trouve être 

le réceptacle d’eau urbain et industriel comme la laiterie NUMIDIA et l’unité de production 

textile COTEST. 

 

Figure V.17 : Site de prélèvement Oued Boumerzoug (stade Chahid Hamlaoui ) [38] 

 
Les cinétiques de dégradation du MET obtenus dans ces eaux sont présentés dans les figures 

V.18a et V.18b sous lumière UV et solaire respectivement. Les résultats ont montré une 

activité photocatalytique variable pour les eaux étudiées. Les constantes de vitesse et les 

pourcentages de dégradation du MET sont regroupés dans le tableau V.5. 

Tableau V.5 : Constantes de vitesse et pourcentages de dégradation du MET dans les systèmes 

environnementales réelles. 

 

Source d’eau kx10-3 (min-1) % dégradation 

Lumière solaire Lumière UV Lumière solaire Lumière UV 

Robinet 6,9 2 88 49,5 

Source 8 2,4 94 53,7 

Mer 38 10 94.6 97 

Rivière 3 0,0006 57,5 19,4 
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En fait, aucune différence significative dans la dégradation du MET n'a été observée entre les 

sources propres telles que l'eau du robinet et l'eau de source, que ce soit sous irradiation UV ou 

solaire. Comme observé précédemment, l'effet des anions sur la photodégradation du MET a 

montré une légère inhibition lorsque les anions (Cl-, SO4
2- et HCO3

-) étaient ajoutés séparément 

à l'eau ultra pure. Cependant, dans les eaux réelles (eau du robinet et eau de source), où les trois 

anions sont combinés en plus d'autres anions tels que NO3
-, NH4

+, PO4
3- et des cations tels que 

Mn2+, Zn2+, cela a entraîné une augmentation du pourcentage d'inhibition aussi bien sous 

irradiation UV que solaire par rapport à l'eau ultra pure. 

L'inhibition mentionnée précédemment est due au piégeage des radicaux hydroxyle par divers 

anions et à la génération d'anions radicaux moins réactifs [39,40]. Cependant, il est important 

de noter que cette inhibition n'est pas très préjudiciable, en particulier sous irradiation solaire, 

en raison de la constante de vitesse élevée des radicaux hydroxyle avec le MET 

(k (MET, OH) = 8,39 × 109 M-1 s-1). 

En revanche, les meilleurs résultats ont été obtenus avec de l'eau de mer à la fois sous lumière 

UV et solaire par rapport à l'eau du robinet, l'eau de source et l'eau de rivière. L'ordre de 

dégradation sous la lumière solaire est le suivant : eau ultra-pure et eau de mer ≫ eau de 

source et eau du robinet ≫ eau de rivière. La dégradation de MET est similaire pour l'eau 

ultra pure et l'eau de mer, et pour l'eau de source et l'eau du robinet. L'ordre de réactivité sous 

la lumière UV est : eau de mer > eau ultra-pure ≫ eau de source et eau du robinet ≫ eau 

de rivière. L'efficacité de la dégradation dans l'eau de mer est attribuée à un effet de salting- 

out, ce phénomène ayant été observé par des études précédentes [41,42]. L'ampleur de la 

précipitation dépend du type d'anions inorganiques, ainsi que du soluté lui-même. En général, 

une substance est plus susceptible d'être libérée de l'eau lorsque son caractère organique est 

plus prononcé, ce qui signifie que des groupements hydrophobes dominent dans sa structure. 

Le coefficient de partage octanol/eau (Kow) est une propriété physico-chimique indicative de 

l'hydrophobicité des composés [43,44]. Le MET est considéré comme relativement hydrophile 

(Log Kow: 1,88) [45] mais beaucoup moins hydrophile que des substances très solubles dans 

l'eau. Cela suggère qu'en présence d'anions inorganiques, en particulier des anions chlorure, 

présents à des concentrations considérablement plus élevées que le MET, les molécules d'eau 

entourent et encapsulent plus efficacement ces substances [46]. Par conséquent, un plus grand 

nombre de molécules du composé cible sont poussées vers la surface du photocatalyseur, 

favorisant la dégradation du MET. 



Chapitre V : Etude de l'activité photocatalytique du MET 

147 

 

 

 
Au sein de la matrice d’eau de rivière, la dégradation du MET via TiO2/FeBA indique que le 

photocatalyseur a pu dégrader 19,35 % et 57,5 % du MET dans l'eau de rivière par rapport à 

80 % et 100 % dans l'eau ultra pure sous UV et lumière solaire, respectivement. Il convient de 

noter que la dégradation du MET est systématiquement plus efficace sous irradiation solaire. 

Cette réduction est attribuée à la présence des différents anions mentionnés ci-dessus et à des 

quantités plus élevées de composés organiques dans l'eau de rivière qui pourraient retarder la 

photodégradation du MET en raison de la compétition des composés organiques avec le MET 

pour les espèces oxydantes [47]. Un autre paramètre important présent dans l'eau de rivière est 

la turbidité, qui peut affecter la pénétration de la lumière et par conséquent réduire son intensité, 

affectant ainsi l'efficacité du processus TiO2/FeBA sous irradiation UV et solaire [48]. 

Les résultats de cette étude à l'échelle de laboratoire, menée dans des conditions 

environnementales pertinentes, ont produit des résultats surprenants. Elle a démontré une 

dégradation accrue du MET dans l'eau de mer et a mis en évidence la capacité du système à 

décomposer le produit pharmaceutique dans toutes les matrices d'eau examinées. Les taux de 

dégradation étaient particulièrement élevés, surtout lorsqu'ils sont exposés à la lumière solaire. 

 
 
 
 

 
1.0 

 
 

 
0.8 

 
 

 
0.6 

 
 
 

0.4 
 
 

 
0.2 

 
 

 
0.0 

0 50 100 150 200 250 300 

Temps(min) 

(a) UV 

Eau ultrapure 

Eau de robinet 

Eau de source 

Eau de mer 

Eau de riviére 

C
/C

o
 



Chapitre V : Etude de l'activité photocatalytique du MET 

148 

 

 

 
 
 

 
1,0 

 
 
 

0,8 
 
 
 

0,6 
 
 
 

0,4 
 
 
 

0,2 
 
 
 

0,0 

0 50 100 150 200 250 300 

Temps(min) 

Figure V.18 : Dégradation photocatalytique du MET dans des matrices environnementales 

réelles sous (a) lumière UV et (b) lumière solaire 

 
V.5. DEGRADATION ET MINERALISATION DU MET 

Des expériences ont été réalisées pour déterminer le pourcentage de dégradation 

photocatalytique et de minéralisation d'une solution aqueuse de MET en présence de 

TiO2/FeBA sous lumière UV, visible et solaire (Figure V.20). Les Figures V.19 (a et b) 

représentent les chromatogrammes d’une solution de MET (3×10-5 M–1) et MET/TiO2/FeBA 

(3x10-5 M, 1g L-1) après irradiation. 

Le suivi par CLHP a montré une dégradation complète du MET après 3 heures d'irradiation 

sous lumière visible et solaire et 80 % sous lumière UV après 5 heures. Par conséquent, 

l'analyse COT a montré une efficacité considérable de ce processus, avec respectivement 73 

%, 100 % et 76 % de minéralisation après 10 heures sous UV, lumière visible et solaire. 
 

Pour obtenir une réduction complète du carbone organique, il est nécessaire de prolonger la 

durée des expériences de dégradation photocatalytique. En comparant les pourcentages de COT 

et de CLHP, il devient clair que le MET subit une dégradation à un taux beaucoup plus rapide 

que les produits intermédiaires générés pendant la photocatalyse. Ces résultats sont cohérents 

avec des études précédentes sur la dégradation photocatalytique du MET. Leyva et al. et 

Abramovic et al. ont rapporté que le MET était dégradé en d'autres espèces organiques, 

atteignant respectivement 80 % et 100 % de minéralisation après 6 heures et 4 heures de 

réaction dans des suspensions de TiO2 [47,49]. Le MET comprend un groupe amine secondaire 
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et un cycle aromatique avec une activation faible à modérée, les rendant des cibles probables 

pour le radical •OH. L'identification des intermédiaires et la proposition des voies de 

dégradation du MET ont été bien étudiées par plusieurs auteurs [12,47,49-52]. Pinedo et al. 

[52] ont suggéré deux voies dans la dégradation du MET, la première impliquant la rupture de 

la liaison C-O dans l'éther aryle, conduisant à la formation de 4-(2-méthoxyéthyl) phénol. Ce 

composé subit des étapes successives d'hydroxylation pour produire du 2-(4-hydroxyphényl) 

éthanol. Ensuite, il est oxydé pour donner du 4-hydroxybenzaldéhyde, qui subit une 

transformation en hydroquinone. Le processus de dégradation peut également impliquer une 

voie alternative dans laquelle le métoprolol subit une dégradation directe par la formation 

d'hydroquinone. Ce composé aromatique est oxydé en 1,2,4-benzenetriol, qui subit ensuite une 

oxydation successive rapide avec clivage du cycle, conduisant à la production d'acides 

organiques de faible poids moléculaire avant d'atteindre une minéralisation complète en CO2 

et H2O et l'azote principalement présent sous forme de NH4
+. 

Par conséquent, le traitement avec TiO2/FeBA a permis de dégrader le produit pharmaceutique 

et de parvenir à une minéralisation complète après un temps plus ou moins long en fonction de 

la source d'irradiation. 

 

Figure V.19 : Chromatogrammes HPLC d’une solution aqueuse de a) MET (3×10-5 M–1) et 

b) MET/TiO2/FeBA (3x10-5 M, 1g L-1). Conditions HPLC : Eluant : ACN/Eau (20/80) (v/v), 

débit = 1ml.min-1, détection = 222 nm. 
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Figure V.20 : Pourcentages de Photodégradation du MET suivi par CLHP et COT sous 

différentes sources d'irradiation 

 

 
V.6. EFFICACITE DU CATALYSEUR RECYCLE 

 
Assurer une stabilité de la photoactivité lors de la photodégradation des polluants organiques 

est essentiel pour l'application du matériau dans l'amélioration de l'environnement. Dans cette 

optique, la récupération et la réutilisation du matériau jouent un rôle crucial en tant 

qu'indicateurs importants. De plus, en photocatalyse, la réutilisation du catalyseur est 

primordiale, souvent en raison de préoccupations liées à l'élimination des déchets. 

Les efficacités de photodégradation du TiO2/FeBA recyclé ont été examinées à la fois en 

lumière visible et en irradiation UV sous des conditions de réaction identiques avec 1 g L-1 de 

TiO2/FeBA et MET=3×10-5 M, pH = 6,2 et à température ambiante (20°C). Le processus de 

photodégradation a commencé après que la suspension ait été placée dans l'obscurité et agitée 

pendant 30 minutes pour atteindre l'équilibre d'adsorption-désorption. 

Après chaque processus de photodégradation, le catalyseur a été collecté par décantation pour 

éliminer la solution en vrac, lavé deux fois à l'eau déionisée et séché à 65°C sans aucun 

traitement supplémentaire, puis ajouté à une nouvelle solution de MET pour le cycle 
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réactionnel suivant. Le TiO2/FeBA a montré une bonne réutilisabilité pendant 4 cycles de 

photodégradation. 

La figure V.21 représente les résultats des cycles de recyclage. Sous la lumière visible, la 

photodégradation du MET était de 98 % après 4 cycles. Les résultats suggèrent que le 

catalyseur peut être utilisé à nouveau pendant quatre cycles sans observer de déclin de ses 

propriétés catalytiques, ce qui contribue à réduire le fardeau économique du processus. 

Cependant, l'activité photocatalytique a montré une baisse d'environ 16 % (passant de 80 % à 

64 %) sur quatre cycles consécutifs sous lumière UV. Cette diminution de l'efficacité du 

catalyseur recyclé peut être attribuée à la perte de masse du catalyseur pendant le processus de 

récupération. Ces constatations concordent avec celles rapportées dans des études sur la 

dégradation des produits organiques impliquant des nanocomposites d'argile pontée au TiO2 

[53,54]. 
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Figure V.21 : Cycles de dégradation du MET en présence du catalyseur TiO2/FeBA 

 
V.7. CONCLUSION 

 Les études préliminaires menées sur la photolyse du MET ont permis de montrer qu’il 

n’est pas photolysable par les rayonnements UV A (λ˃280nm).
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 Les résultats montrent une réduction de l'adsorption du MET en présence de différentes 

suspensions de TiO2 modifiées (TiO2/BN, TiO2/BA, et TiO2/FeBA) par rapport à 

l'argile naturelle, attribuée à l'occupation des sites actifs de l'argile par les 

nanoparticules de TiO2.

 La variation de la charge du catalyseur a montré un taux d’abattement optimal pour 

1 g L-1. Au-delà, la diffusion de la lumière par les particules de catalyseur augmente, ce 

qui a pour effet de réduire le passage de l'irradiation à travers l'échantillon et donc de 

provoquer une diminution du rendement de photodégradation. Une augmentation de la 

concentration initiale du substrat diminue le taux de dégradation photocatalytique.

 L'effet du pH initial de la solution sur l'élimination du MET montre une forte 

dépendance du pH de la solution sur le système. On a observé un effet bénéfique sur la 

dégradation photocatalytique des molécules de MET dans des valeurs de pH neutres et 

alcalines, jusqu'à pH inférieur au pKa (9,7).

 Les effets des sels de carbonates, bicarbonates, chlorures et sulfates, pour des 

concentrations variables de ces sels (5x10-3 M à 5×10-2M) ont faiblement affecté la 

cinétique de dégradation du MET sur le support dans nos conditions opératoires.

 Le processus photocatalytique dépendant fortement de la nature de l'irradiation, 

différentes sources lumineuses : artificielles (lumière UV, lumière UV-Visible) et 

naturelle (lumière solaire) ont permis de démontrer l’efficacité dans les conditions 

environnementales (lumière solaire).

 La température de calcination du nanocomposite TiO2/FeBA influe sur la phase 

cristalline du matériau, par conséquent sur son activité. Le meilleur rendement a été 

observé pour le matériau calciné à 400°C.

 L’implication des espèces réactives de l'oxygène (ROS) produites dans le processus 

photocatalytique a permis de conclure que les radicaux hydroxyle (OH) sont les 

principales espèces responsables de l'élimination du substrat. Les ions Fe coexistants 

peuvent agir comme piégeurs des électrons ou des trous positifs, inhibant ainsi la 

recombinaison électron-trou et favorisant l'activité photocatalytique du TiO2/FeBA.

 L'étude sous des conditions environnementales pertinentes (eau du robinet, eau de 

source, eau de mer et eau de rivière) a révélé une dégradation accrue du MET dans l'eau 

de mer et a confirmé l'efficacité du système pour décomposer le produit pharmaceutique 

dans toutes les matrices d'eau testées.
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 L'utilisation de TiO2/FeBA a facilité la dégradation du produit pharmaceutique et a 

conduit à une minéralisation complète après un laps de temps variable selon la source 

d'irradiation.

 La récupération du catalyseur est cruciale en photocatalyse, généralement exempte de 

problèmes d'élimination des déchets. Le TiO2/FeBA a montré une bonne réutilisabilité 

pendant 4 cycles de photodégradation.
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CHAPITRE VI : ETUDE DE L’ACTIVITÉ ANTIBACTÉRIENNE DES 

MATERIAUX 

VI.1. TESTS ANTIBACTÉRIENS 

La gestion des infections bactériennes devient de plus en plus complexe en raison de la 

résistance croissante de nombreuses bactéries à la majorité des antibiotiques. Cette situation 

constitue un défi majeur pour la santé à l'échelle mondiale. 

Les nanocomposites comme TiO2 / argile attirent désormais l'attention des chercheurs en raison 

de leur flexibilité unique et de leurs propriétés améliorées telles qu'une plus grande affinité avec 

les polluants, l'amélioration des propriétés antimicrobiennes solides et la limitation de la 

libération des nanoparticules [1]. 

L’évaluation des propriétés antibactériennes des échantillons de bentonite (BN, BA et FeBA), 

des NPs de TiO2 et des nanocomposites (TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA) a été effectuée en 

prenant des souches pures d’Escherichia coli comme bactérie Gram négatif et Staphylococcus 

aureus comme bactérie Gram positif. Les tests ont été réalisés en suivant deux méthodes 

différentes : la méthode de diffusion en puits et la méthode du flacon agité (dans l’eau saline). 

VI.1.1. Méthode de diffusion en puits 
 

Les échantillons contenant les catalyseurs ont été préparées en dissolvant ces derniers à une 

concentration de 100 mg/mL dans du sulfoxyde de diméthyle (DMSO). Ensuite, le mélange a 

été exposé à des ultrasons pendant 3 heures, suivi d'une agitation continu pendant 24 heures 

pour atteindre un état d'équilibre. Le pH des échantillons (≈10) est imposé par le DMSO. La 

gélose nutritive a été ensemencés avec les bactéries E. coli et S. aureus, nous avons réalisé des 

puits dans lesquels un volume des lixiviats des échantillons a été ajouté, puis les boîtes de Pétri 

ont été incubées à 37 °C pendant 18 à 24 heures. Les résultats obtenus sont présentés dans la 

figure VI.1. Les résultats révèlent qu'aucune inhibition de la croissance n'a été observée pour 

tous les échantillons. 
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Figure VI.1 : Zone d'inhibition d'E. coli et de S. aureus incubés dans de l'agar nutritif à 

pH=10 : BN (1), BA (2), FeBA (3), TiO2/BA (4), TiO2/BN (5), TiO2/FeBA (6) et TiO2 (7) 

Un second test a été effectué, cette fois ci avec une concentration de 60 mg/mL des échantillons 

en présence de l’acide perchlorique pour abaisser le pH (pH = 3). Les résultats obtenus sont 

similaires pour les échantillons à pH 10, aucune zone d’inhibition de la croissance n'a été 

observée (figure VI.2). 
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Figure VI.2 : Zone d'inhibition d'E. Coli et de S. aureus incubés dans de l'agar nutritif à 

pH=3: BN (1), BA (2), FeBA (3), TiO2/BA (4), TiO2/BN (5), TiO2/FeBA (6) et TiO2 (7) 

Finalement, le test a été répété pour la troisième fois, avec cette fois-ci un ajustement du pH des 

échantillons à 1, une concentration de 40 mg/mL, et des volumes variables, 20, 30 et 50 

microlitres de lixiviats. Les tests effectués avec un volume de 20 µl montrent le début 

d’apparition d’une zone d’inhibition dans la croissance des bactéries, même si elle reste très 

petite (Figure VI.3) par contre des zones d’inhibition bien plus larges et claires apparaissent en 

mettant des volumes de 30 et 50 µl (Figure VI.4 et VI.5). D’après les résultats, le diamètre de 

la zone d’inhibition augmente avec l’augmentation du volume. Les résultats obtenus concordent 

avec la littérature, un volume plus élevés conduit à une meilleure activité antibactérienne [2,3]. 

Cet effet antibactérien peut être attribué à l'acidité du milieu conférant aux échantillons de 

meilleures propriétés antibactériennes, un mécanisme qui n'est pas encore compris [4]. D'autres 

études font référence aux propriétés antibactériennes des argiles et des nanoparticules de TiO2, 

ZnO, et d'autres oxydes métalliquess spécifiant que la libération de métaux réduits solubles tels 

que Ti2+, Zn2+, Si4+, Al3+, Fe2+, Cu2+, Co2+ et Mg2+ est responsable de cette propriété 

antibactérienne [5,6]. De plus, dans certains cas, la mort cellulaire des bactéries est provoquée 

par les particules de petite taille qui permettent une dispersion améliorée et une interaction avec 
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les bactéries [7]. Dans tous les échantillons, les bactéries E. coli et S. aureus se développent 

bien sur une plage de pH de 3 à 10. En dessous de cette plage de pH, elles ne survivent pas. 

 

 

 
Figure VI.3 : Zone d'inhibition d'E. coli et de S. aureus incubés dans de l'agar nutritif à pH=1 

avec un volume de 20 microlitre : BN (1), BA (2), FeBA (3), TiO2/BA (4), TiO2/BN (5) 

TiO2/FeBA (6) et TiO2 (7) 
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Figure VI.4 : Zone d'inhibition d'E. coli et de S. aureus incubés dans de l'agar nutritif à pH=1 

avec un volume de 30 microlitre : BN (1), BA (2), FeBA (3), TiO2/BA (4), TiO2/BN (5), 

TiO2/FeBA (6) et TiO2 (7) 
 

Les valeurs de diamètre de la zone d'inhibition sont observée pour les échantillons de 30 

microlitre sont répertoriées dans le tableau VI.1. On constante que les valeurs des diamètres 

des Zones d'inhibition pour la bactérie E. coli sont plus élevées que pour la bactérie S. aureus 

indiquant une plus grande sensibilité de E. coli aux échantillons. Les échantillons TiO2/FeBA 

(6) et TiO2 (7) montrent les meilleurs résultats (23 et 24 mm pour E. coli et 17 et 16 mm pour 

S. aureus respectivement). 
 

Tableau VI.1 : Zone d'inhibition (en mm) des échantillons pour E. coli et S. aureus (V=30 l). 
 
 

Echantillons BN 

(1) 

BA 

(2) 

FeBA 

(3) 

TiO2/BA 

(4) 

TiO2/BN 

(5) 

TiO2/FeBA 

(6) 

TiO2 

(7) 

E. Coli (mm) 13 20 12 14 20 23 24 

S. aureus (mm) 15 16 / / 15 17 16 
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Figure VI.5 : Zone d'inhibition d'E. coli et de S. aureus incubés dans de l'agar nutritif à pH=1 

avec un volume de 50 microlitre : BN (1), BA (2), FeBA (3), TiO2/BA (4), TiO2/BN (5), 

TiO2/FeBA (6) et TiO2 (7) 
 

Les valeurs de diamètre de la zone d'inhibition observées pour les échantillons de 50 l sont 

répertoriées dans le tableau VI.2. Nous constatons que les valeurs des diamètres des zones 

d’inhibition des deux bactéries sont proches, tout comme ceux des différents échantillons. Il est 

possible que malgré l'augmentation du volume des échantillons, la concentration effective de la 

substance active responsable de l'inhibition bactérienne reste constante. Cela pourrait être dû à 

une saturation de l'environnement autour des bactéries, où une certaine quantité des échantillons 

est suffisante pour inhiber leur croissance, et au-delà de cette quantité, aucun effet 

supplémentaire n'est observé. 

Tableau VI.2 : Zone d'inhibition (en mm) des échantillons pour E. coli et S. aureus (V=50 l). 

 

Echantillons BN 

(1) 

BA 

(2) 

FeBA 

(3) 

TiO2/BA 

(4) 

TiO2/BN 

(5) 

TiO2/FeBA 

(6) 

TiO2 

(7) 

E. Coli (mm) 19 21 19 16 18 17 17 

S. aureus (mm) 20 22 18 16 19 20 19 
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VI.1.2. Méthode du flacon agité 

 
Dans cette partie, l'efficacité du nanocomposite TiO2/FeBA pour éliminer les bactéries E. coli 

et S. aureus dans l'obscurité et sous lumière solaire simulée a été étudiée. Le test implique de 

contaminer artificiellement la suspension en y introduisant les microorganismes en moyen d’un 

inoculum. Les images des plaques de colonies de bactéries témoins (échantillons sans 

TiO2/FeBA) et traitées (avec TiO2/FeBA) sont présentées sur la Figure VI.6. 
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Figure VI.6 : Effet antibactérien de TiO2/FeBA contre (a) E. coli er (b) S. aureus; Photolyse 

(bactérie seule à différents temps d’irradiation), adsorption (bactérie + TiO2/FeBA à l’obscurité) 

et photocatalyse (bactérie + TiO2/FeBA à différents temps d’ irradiation) 

 
En l'absence de catalyseur, une faible capacité antibactérienne a été observée sous le simulateur 

solaire (Figure VI.6a et VI.6b) par rapport au contrôle, suggérant que les E. coli et S. aureus 

pouvaient survivre en présence d'irradiation lumineuse visible. 

Dans l'obscurité, un phénomène d'adsorption se produit entre les bactéries et la surface de la 

bentonite, comme rapporté dans plusieurs études concernant l'adsorption de bactéries sur des 

surfaces minérales telles que la montmorillonite et la kaolinite [8,9], ainsi que sur des minéraux 

organiques et inorganiques [10]. Il est évident que l'inactivation sous la lumière visible est plus 

efficace que dans l'obscurité pour les bactéries E. Coli, lorsque le système était exposé aux 

irradiations du simulateur solaire, le dénombrement des colonies dans les boites traitées à 

différents temps était nettement inférieur à celui des boites témoins. Les résultats 

expérimentaux ont montré que TiO2/FeBA inactivait environ 100% des colonies d'E. Coli en 

une heure d'incubation. 

De manière plus intéressante, le taux d'adsorption des colonies de S. aureus sur la surface de 

TiO2/FeBA était nettement amélioré par rapport à celui d'E. Coli. Dans l'obscurité, toutes les 

colonies ont été éliminées dans les 30 premières minutes, ceci étant attribué à la plus grande 
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surface de contact favorisant l'adhérence des bactéries. Lorsque le système était exposé à la 

lumière, le même résultat a été obtenu, et TiO2/FeBA inactivait 100% des colonies de S. aureus 

en une heure. 

De nombreuses recherches ont démontré que les bactéries à Gram négatif étaient plus 

résistantes à l'activité bactéricide photocatalytique que les bactéries à Gram positif [11,12]. Les 

différences de structure de la paroi cellulaire entre les bactéries à Gram négatif et à Gram positif 

sont généralement considérées comme la principale cause de la variation de l'inactivation 

photocatalytique des bactéries [13]. Les bactéries à Gram négatif sont relativement plus 

résistantes en raison de la nature de leur paroi cellulaire, qui restreint l'absorption de 

nombreuses molécules aux mouvements à travers la membrane cellulaire [14,12]. 

Le TiO2 détruit les bactéries lors de l'irradiation lumineuse principalement en raison de ses 

propriétés photocatalytiques. Plusieurs études ont souligné que les espèces réactives de 

l'oxygène (ROS) générées par les matériaux à base de TiO2 étaient le principal mécanisme 

responsable de la dégradation de la paroi cellulaire et de la membrane cytoplasmique des 

bactéries [15,16]. Les ROS comprennent l'anion superoxyde (O2
•-), h+, le peroxyde d'hydrogène 

(H2O2) et le radical hydroxyle (•OH). Ces espèces produites ont la capacité de perturber 

directement les composants de la membrane cellulaire, compromettant l'intégrité de la 

membrane et même de perméabiliser les membranes bactériennes [17]. Dans une cellule, le 

processus d'oxydation commence généralement par les protéines, suivi de l'oxydation des 

membranes lipidiques, et enfin, l'ADN dans les noyaux des cellules bactériennes est affecté 

[17,18]. 
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CONCLUSION GENERALE 

Le TiO2 suscite un grand intérêt pour ses propriétés uniques et ses multiples applications. Il 

peut être dispersé sur des argiles, créant ainsi des nanoparticules de TiO2 hautement photoactifs. 

Les argiles servent de support efficace pour le TiO2, offrant stabilité photochimique, 

transparence aux UV-visible (au-dessus de 240 nm) et une forte capacité d'adsorption sélective 

pour divers substrats. 

Le présent travail a porté essentiellement sur l’étude de la dégradation photochimique en phase 

hétérogène du produit pharmaceutique tartrate de métoprolol (MET) comme polluant modèle. 

Cette étude comprend 4 axes principaux : La synthèse des différents matériaux, l’adsorption du 

MET sur l’argile modifiée FeBA, la dégradation photochimique du MET en milieu hétérogène 

par le nanocomposite TiO2/FeBA et enfin l’activité antibactérienne des matériaux synthétisés. 

 Synthèse des matériaux 

Dans un premier temps, la bentonite naturelle (BN) provenant de Maghnia (Algérie) a subi un 

traitement acide pour obtenir de la bentonite activée (BA). Ensuite, l'intercalation de BA par 

Fe3+, désignée sous le nom de FeBA, a été réalisée. Les nanoparticules de TiO2 et les trois 

nanocomposites (TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA) ont été synthétisés via un processus 

combiné de sol-gel et hydrothermal. 

Les matériaux ont été caractérisés par DRX, MEB, BET, FT-IR, Raman et par spectroscopie 

UV-Visible. Les analyses des bentonites ont montré des pics correspondant à la 

montmorillonite, à la kaolinite et d'autres impuretés correspondant au quartz, au feldspath, à la 

calcite et à la dolomite. Les pics dans les NPs de TiO2 et les nanocomposites (TiO2/BN, 

TiO2/BA, et TiO2/FeBA) sont attribués à la phase anatase. Il n'y a pas de pics distinctifs de la 

bentonite dans les diffractogrammes des nanocomposites en raison du grand nombre de 

nanoparticules de dioxyde de titane chargées sur les bentonites. L’analyse des spectres UV- 

visibles des NPs de TiO2 et des nanocomposites (TiO2/BN, TiO2/BA, et TiO2/FeBA) montre 

une bonne absorption dans le visible. 

 Adsorption du MET sur la bentonite 
 

Nous avons étudié l’adsorption de notre polluant modèle, le MET (PP cationique), sur la 

bentonite naturelle (BN) et modifiée BA et FeBA. 

Le temps de contact nécessaire pour atteindre l’équilibre d’adsorption sur les 3 différentes 

bentonites (BN, BA et FeBA) a été déterminé dans nos conditions expérimentales : 

[MET]= 3x10-5 M ; T = 20 ± 1 °C et [Adsorbant]= (1 g L-1) avec un temps de contact de 180 
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min. Le rendement d’adsorption se présente comme suit FeBA ˃BA ˃BN avec des taux 

d’adsorption de 95,23%, 86,76% et 79%, pour FeBA, BA et BN respectivement montrant une 

grande disponibilité des sites de rétention. 

L'influence de divers paramètres a été étudiée en vue d'améliorer et de mieux comprendre le 

processus d'adsorption. 

L’influence du rapport Adsorbat/Adsorbant sur la capacité d'adsorption de FeBA, montre que 

l'accroissement de la masse de l'adsorbant dans le milieu réactionnel influe inversement sur la 

capacité de rétention du MET. En effet, lorsqu’une quantité significative d'adsorbant est 

présente, elle entraîne la formation d’agrégats de particules, ce qui se traduit par une diminution 

de la surface d'adsorption totale. 

La quantité adsorbée à l’équilibre du MET est dépendant du pH initial de la solution. 

 
Les effets des sels (chlorures et sulfates) pour une même concentration de ces sels (5x10-3M) 

montrent une diminution dans la capacité et la cinétique d'adsorption du MET ces conditions. 

Les ions ont tendance à s’adsorbé sur la bentonite diminuant ainsi l’adsorption du MET à la 

surface de l’argile. 

Les études thermodynamiques démontrent la faisabilité et la spontanéité d’une physisorption 

de nature endothermique avec une diminution du désordre dans le système. 

Les isothermes d'adsorption permettent de conclure que l'adsorption du MET sur FeBA est 

mieux décrite par le modèle de Temkin comparativement à celui de Langmuir et Freundlich. 

L’isotherme d’adsorption est de type II ou isotherme en S : correspondant à une adsorption dans 

laquelle interviennent les interactions adsorbat-adsorbant, mais aussi adsorbat-adsorbat. 

Sur le plan cinétique, l'absorption du MET suit un modèle du 2ème ordre. 
 

 Photochimie 
 

Les études préliminaires sont menées sur la photolyse du MET à différentes longueur d’onde : 

254 nm, 365 nm, UV-visible (suntest) et enfin sous rayonnement solaire. Les résultats ont 

permis de montrer qu’il n’est pas photolysable par les rayonnements UV.A (λ˃280nm) et aucun 

changement n’a été observé dans l’allure du spectre avec la variation du pH en dessous du pKa 

(9,7). 

L'effet du pH initial de la solution sur l'élimination du MET dans le système TiO2/FeBA montre 

une forte dépendance du pH de la solution sur le système. On a observé un effet bénéfique sur 
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la dégradation photocatalytique des molécules de MET dans des valeurs de pH neutres et 

alcalines, jusqu'à pH inférieur au pKa (9.7). 

L’implication des espèces réactives de l'oxygène (ROS) produites dans le processus 

photocatalytique a permis de conclure que les radicaux hydroxyle (OH) sont les principales 

espèces responsables de l'élimination du substrat. 

Le processus photocatalytique dépend fortement de la nature de l'irradiation, différentes sources 

lumineuses : artificielles (lumière UV, lumière UV-Visible) et naturelle (lumière solaire) ont 

permis de démontrer l’efficacité dans les conditions environnementales (lumière solaire). 

L'étude en laboratoire sous des conditions environnementales pertinentes (eau du robinet, eau 

de source, eau de mer et eau de rivière) a révélé une dégradation accrue du MET dans l'eau de 

mer et a confirmé l'efficacité du système pour décomposer le produit pharmaceutique dans 

toutes les matrices d'eau testées, avec des taux de dégradation particulièrement élevés, 

notamment sous l'exposition à la lumière solaire. 

L'utilisation de TiO2/FeBA a facilité la dégradation du produit pharmaceutique et a conduit à 

une minéralisation complète après un laps de temps variable selon la source d'irradiation. 

La température de calcination du nanocomposite TiO2/FeBA influe sur la phase cristalline du 

matériau, par conséquent sur son activité. Le meilleur rendement a été observé pour le matériau 

calciné à 400°C. 

La récupération du catalyseur est cruciale en photocatalyse, généralement exempte de 

problèmes d'élimination des déchets. Le TiO2/FeBA a montré une bonne réutilisabilité pendant 

4 cycles de photodégradation. 

 Activité antibactérienne 
 

Les propriétés antibactériennes des échantillons de bentonite (BN, BA et FeBA), des 

nanoparticules de TiO2 et des nanocomposites (TiO2/BN, TiO2/BA et TiO2/FeBA) ont été 

évaluées en utilisant Escherichia coli (bactérie Gram négatif) de Staphylococcus aureus 

(bactérie Gram positif). Les évaluations ont été menées selon deux méthodes distinctes : la 

méthode de diffusion en puits et la méthode du flacon agité (dans l’eau saline). 

Les tests réalisés par la méthode de diffusion en puits ont été effectués à trois valeurs de pH : 

pH ≈10 (imposé par le DMSO), pH=3 et pH=1. 
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Les résultats indiquent qu'aucune inhibition de la croissance n'a été constatée pour tous les 

échantillons dans des conditions où le pH était proche de 10 ou égal à 3. En revanche, les 

échantillons présentant un pH de 1 ont démontré une remarquable activité antibactérienne. 

La seconde méthode, la méthode du flacon agité (dans l’eau saline) a porté sur l'efficacité du 

nanocomposite TiO2/FeBA dans l'élimination des bactéries E. coli et S. aureus à la fois dans 

l'obscurité et sous une lumière solaire simulée. Une faible capacité antibactérienne a été 

observée sous le simulateur solaire par rapport au contrôle. 

Dans l'obscurité en présence de catalyseur (TiO2/FeBA), un phénomène d'adsorption se produit 

entre les bactéries et la surface de la bentonite. 

Lorsque les bactéries E. Coli étaient exposées aux irradiations du simulateur solaire, le 

dénombrement des colonies dans les boites traitées à différents temps était nettement inférieur 

à celui des boites témoins en particulier pour l'E. Coli. 

En conclusion, le travail réalisé au cours de cette thèse s’inscrit dans le cadre général de la 

dépollution des eaux. Nos objectifs étaient de démontrer l'efficacité du nanocomposite 

TiO2/FeBA utilisé sous irradiation artificielle et solaire ainsi que l’efficacité du procédé dans 

des effluents réels et également la capacité à venir à bout de certaines souches bactériennes. . 

En explorant ces nouveaux systèmes de traitement, cette thèse vise à contribuer à la mise au 

point de méthodes plus respectueuses de l'environnement pour éliminer les polluants 

dangereux. L'utilisation de l'énergie solaire comme source d'activation pour les processus 

photocatalytiques ouvre de nouvelles perspectives écologiques et économiques. 
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Perspectives 

Les nanocomposites TiO2/Fe-Bentonite ont montré une bonne efficacité photocatalytique sous 

irradiation solaire dans différentes matrices d’eau. Ce pourrait être une voie d’avenir 

prometteuse pour l’intégration de ces matériaux dans des dispositifs photocatalytiques de 

traitement des eaux usées. 

En perspectives, nous proposons de : 
 

 Effectuer des expérimentations en conditions réelles sur les rejets industriels ; 

 Développer une plateforme solaire innovante tout en optimisant la conception du 

réacteur solaire pour accroître sa surface d'interaction; 

 Identifier les photoproduits de dégradation et proposer un mécanisme réactionnel ; 

 Effectuer des études plus poussées sur une plus large gamme de bactéries afin de mieux 

cerner le pouvoir antibactérien. 



 

 

RESUME 
 

Dans cette étude nous avons utilisé le tartrate de métoprolol (MET) comme polluant modèle 

pour montrer l’efficacité des nanocomposites (TiO2/argile) dans le processus photocatalytique 

en milieu hétérogène. 

Les études préliminaires menées sur la photolyse du MET ont permis de montrer qu’il n’est pas 

photolysable par les rayonnements UV A. 

Les différents matériaux (bentonites et TiO2/bentonites) ont été élaborés au sein du laboratoire 

et caractérisés par différentes méthodes (DRX, MEB, BET…) afin de déterminer au mieux leurs 

propriétés structurales et morphologiques. La bentonite est constituée majoritairement de 

montmorillonite et d’autres impuretés cristallines. Quant aux nanoparticules de TiO2 et aux 

nanocomposites TiO2/bentonites, la phase anatase a été formées avec succès et les 

photocatalyseurs possèdent un pouvoir photocatalytique dans la région du visible. 

Les argiles pontées au TiO2 ont montré des propriétés photocatalytiques importantes par rapport 

aux nanoparticules de TiO2 seules pour la dégradation du tartrate de métoprolol (MET). Le 

nanocompsite TiO2/fer/bentonite (TiO2/FeBA) a donné le meilleur rendement photocatalytique. 

Les cinétiques de photodégradation du MET ont permis de conclure que les radicaux hydroxyle 

(OH) sont les principales espèces responsables de l'élimination du substrat. L’optimisation des 

paramètres importants dans le processus photochimique (concentration du catalyseur, pH, les 

ions inorganiques) a été examinée. 

Des tests sur des effluents réels ont également confirmés l'efficacité du système pour 

décomposer le produit pharmaceutique dans toutes les matrices d'eau testées, avec des taux de 

dégradation particulièrement élevés, en particulier lorsqu'exposés à la lumière solaire. 

Des taux de minéralisation totale du produit pharmaceutique ont été obtenus dans un délai 

variable selon la source d'irradiation. Le TiO2/FeBA a montré une bonne réutilisabilité pendant 

4 cycles de photodégradation. 

Les activités antibactériennes de tous les échantillons ont été évaluées en utilisant Escherichia 

coli (bactérie à Gram négatif) et Staphylococcus aureus (bactérie à Gram positif). Une 

inactivation bactérienne considérablement élevée a été obtenue dans l'heure suivant l'irradiation 

par la lumière visible pour les colonies d'E. coli. Cependant, dans l'obscurité, toutes les colonies 

de S. aureus ont été tuées dans les 30 premières minutes. 

Mots clés : Bentonite, TiO2, Nanocomposites, Dégradation photocatalytique, Activité 

antibactérienne, irradiation solaire. 



 

 

ABSTRACT 
 

In this study, we used metoprolol tartrate (MET) as a model pollutant to demonstrate the 

efficiency of nanocomposites (TiO2/clay) in the heterogeneous photocatalytic process. 

Preliminary studies conducted on the photolysis of MET have shown that it is not photolyzable 

by UV A radiation. The different materials (bentonites and TiO2/bentonites) were prepared in 

the laboratory and characterized using various methods (XRD, SEM, BET, etc.) to best 

determine their structural and morphological properties. Bentonite is predominantly composed 

of montmorillonite and other crystalline impurities. As for the TiO2 nanoparticles and 

TiO2/bentonite nanocomposites, the anatase phase was successfully formed, and the 

photocatalysts exhibit photocatalytic activity in the visible region. 

The TiO2-modified clays showed significant photocatalytic properties compared to TiO2 

nanoparticles alone for metoprolol tartrate (MET) degradation. The TiO2/iron/bentonite 

nanocomposite (TiO2/FeBA) exhibited the best photocatalytic efficiency. 

The kinetics of MET photodegradation allowed us to conclude that hydroxyl radicals (•OH) are 

the main species responsible for substrate removal. Optimization of important parameters in the 

photochemical process (catalyst concentration, pH, inorganic ions) was investigated. 

Tests on real effluents have also confirmed the system's effectiveness in breaking down the 

pharmaceutical product in all tested water matrices, with particularly high degradation rates, 

especially when exposed to sunlight. Total mineralization rates of the pharmaceutical product 

were achieved within a variable timeframe depending on the radiation source. TiO2/FeBA also 

demonstrated good reusability over 4 cycles of photodegradation. 

The antibacterial activities of all samples were evaluated using Escherichia coli (Gram-negative 

bacteria) and Staphylococcus aureus (Gram-positive bacteria). A significantly high bacterial 

inactivation was achieved within one hour of visible light irradiation for E. coli colonies. 

However, in darkness, all colonies of S. aureus were killed within the first 30 minutes. 

Keywords: Bentonite, TiO2, Nanocomposites, Photocatalytic degradation, Antibacterial 

activity, Sunlight. 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 ملخص

 في )طین/  2TiO(النانومركبات فعالیة لإظھار نموذجي كملوث  (MET)المیتوبرولول ترترات استخدمنا الدراسة، ھذه في
 .البیئة في غیر متجانسال الضوئي التحلل عملیة

 أشعة بواسطة تحلیلھ یمكن لا أنھ (MET) المیتوبرولول لترترات ضوئي تحلل على أجُریت التي الأولیة الدراسات أظھرت
 (UV A). النوع من البنفسجیة فوق

  ،DRX( مختلفة أسالیب باستخدام توصیفھا وتم المختبر داخل )البنتونیت  TiO/2و البنتونیت( المختلفة المواد تطویر تم
MEB، BET(... من رئیسي بشكل البنتونیت تتكون. أفضل بشكل والمورفولوجیة الھیكلیة خصائصھا لتحدید 

 تم فقد النانویة،  )البنتونیت /  2TiO(ومركبات النانویة 2TiO لجسیمات بالنسبة أما .أخرى بلوریة وشوائب المونتموریلونیت
 .المرئي الضوء منطقة في ضوئیة قدرة الضوئیة المحفزات وتمتلك بنجاح )Anatase(الأناتاز مرحلة تشكیل

 ترترات لتحلل بمفردھا 2TiO النانویة بالجسیمات مقارنة مھمة فوتوكاتالیتیة خصائص 2TiO بـ المرتبط الطین أظھرت
 .فوتوكاتالیتي أداء أفضل FeBA)2(TiO/المركب  أظھر .(MET)المیتوبرولول

 عن المسؤولة الرئیسیة الجزیئات ھي )• (OHالھیدروكسیلیة الرادیكالات أن  METلتحلل الفوتوكاتالیتیة الحركیة أظھرت
) من ...  pH، اللاعضویة الأیونات، METتم اختبار مختلف العوامل الفیزیائیة والكیمیائیة (تركیز  .الأساسي المركب إزالة

 .نظامالأجل تحسین كفاءة 

 المختبرة، المیاه مصادر جمیع في الدوائي المنتج تحلل في النظام فعالیة أیضًا(الطبیعیة)  الفعلیة المیاه على الاختبارات أكدت
 .الشمس لأشعة التعرض عند خاصة خاص، بشكل مرتفعة تحلل معدلات مع

 وأظھر .الإشعاع مصدر على اعتماداً متفاوتة زمنیة فترة في الدوائي للمنتج كامل تحلل معدلات على الحصول تم
/FeBA 2TiOالضوئي التحلل عملیة من دورات  4لمدة الاستخدام لإعادة جیدة قابلیة. 

 و )سالب غرام بكتیریا( Escherichia coli باستخدام العینات لجمیع للبكتیریا المضادة الأنشطة تقییم تم
Staphylococcus aureus )خلال ملحوظ بشكل مرتفع للبكتیریا مضاد نشاط على الحصول تم .)موجب غرام بكتیریا 

 S. aureus تجمعات جمیع قتل تم الظلام، في ذلك، ومع .E. coli لتجمعات المرئي للضوء التعرض بعد فقط واحدة ساعة
  .الأولى دقیقة 30 الـ في

 ، اشعة الشمس.للبكتیریا المضاد النشاط  ،  فوتوكاتالیتیكي تحلل، النانومركبات، 2TiO    ، بنتونیت  :مفتاحیة كلمات

 

 

 

 

 

 

 


